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INTRODUCTION  
 

La contamination métallique des sols agricoles français résulte des activités agricoles par 

l’application de produits phytosanitaires, d’engrais inorganiques et organiques mais également 

dans certaines situations de dépôts atmosphériques ou de contaminations accidentelles. Ces 

contaminations, souvent ignorées et/ou sous-estimées, commencent à être prises en compte au 

travers de programmes de surveillance de la qualité des sols agricoles, mis en place depuis 

quelques années (Darmendrail et al. 2000), notamment par le RMQS (Réseau de Mesure de la 

Qualité des Sols). Le vide législatif au niveau français et européen est à l’origine de la 

méconnaissance de l’ampleur de la contamination de ces sols agricoles, d’autant plus que le 

risque de contamination de la chaîne alimentaire est réel, voire avéré dans certains cas (Dudka et 

Miller 1999). En Allemagne, par exemple, plusieurs dizaines de milliers d’hectares devraient être 

soustraits à l’activité agricole, même en se basant sur les seuils les plus bas édictés par la 

réglementation, et plusieurs centaines de milliers d’hectares sont concernés en Europe et aux 

Etats-Unis (Lewandowski et al. 2006). 

Les sols agricoles, dont les teneurs en métaux demeurent néanmoins modérées en 

comparaison des sites et sols industriels pollués, peuvent être traités par des procédés 

biologiques, adaptés à la remédiation de grandes surfaces, telle que la phytoremédiation. 

Plusieurs approches peuvent être envisagées, dont l’immobilisation du polluant métallique par 

phytostabilisation. Cependant, cette technique, par ailleurs couramment appliquée pour les terrils 

miniers, empêcherait les agriculteurs d’exploiter les parcelles contaminées, ce qui n’est pas 

envisageable. La phytoextraction est par conséquent la seule technique permettant d’extraire in 

situ les métaux et de permettre la reprise de l’activité agricole après traitement. C’est par ailleurs 

une technique « douce » qui ne nuit pas à l’activité biologique du sol et qui est économiquement 

intéressante par rapport aux techniques physico-chimiques (Lewandowski et al. 2006) 

Un des inconvénients majeurs de la phytoextraction est le temps de décontamination qui 

peut parfois atteindre plusieurs dizaines d’années en fonction du type de plante utilisé et de leur 

vitesse de croissance, de la nature de la pollution et des propriétés du sol qui influencent la 

disponibilité des métaux à disposition de la plante (McGrath et al. 2002; McIntyre 2003). 

Plusieurs études se sont intéressées à l’augmentation de la vitesse de phytoextraction, soit en 

améliorant les capacités de la plante par manipulation génétique, soit en augmentant la mobilité 

des métaux dans les sols, l’un des facteurs limitants majeurs pour l’efficacité de la 

phytoextraction, par ajout de chélatants synthétiques (Karenlampi et al. 2000; Nascimento et 

Xing 2006). Cependant, certains composés chimiques, tel que l’EDTA, engendrent des effets 
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néfastes sur la microflore et la microfaune du sol, ainsi qu’un risque de lixiviation des métaux 

(Grčman et al. 2001; Romkens et al. 2002). 

Une nouvelle technique en émergence, la rhizoremédiation, qui associe la 

bioaugmentation et la phytoextraction peut permettre d’augmenter les performances de la 

phytoextraction. Cette technique consiste à inoculer le sol avec des microorganismes 

rhizosphériques ou non rhizosphériques, et à cultiver des plantes accumulatrices ou 

hyperaccumulatrices. Jusqu’à présent, la rhizoremédiation a surtout été employée dans le but 

d’augmenter la biomasse des végétaux inoculés grâce aux métabolites produits par les 

microorganismes bioaugmentés. Quelques auteurs se sont récemment intéressés au rôle des 

microorganismes inoculés sur la spéciation de métaux dans un sol contaminé, et à l’impact sur le 

prélèvement de ces métaux par les plantes (Glick 2003; Khan 2005; Wang et al. 2007; Whiting 

et al. 2001a). 

 

Notre étude porte sur un sol agricole alsacien polycontaminé par du chrome (488 mg/kg 

sol sec), du mercure (15 mg/kg sol sec), et du plomb (381 mg/kg sol sec). Cette contamination, 

conséquence de l’inondation répétée des terres par des effluents industriels fortement 

contaminés, est largement supérieure aux teneurs en métaux autorisées dans les sols agricoles 

pour pouvoir épandre des boues d’épuration.  

L’objectif du travail a consisté en l’étude de l’impact de l’inoculation d’un sol agricole 

par des microorganismes préalablement sélectionnés, sur l’efficacité de la phytoextraction par 

une plante modèle, le maïs. Les microorganismes ont été sélectionnés pour leur capacité 

potentielle à augmenter la fraction de métaux mobilisables par le maïs, grâce à la production de 

métabolites tels que les organiques, les biosurfactants ou les sidérophores.  

Les microorganismes utilisés ont tout d’abord été sélectionnés pour leur résistance aux 

métaux puis pour leur capacité à mobiliser le Cr, le Hg et le Pb dans deux sols ayant des niveaux 

de contamination en métaux différents. La production de sidérophores a ensuite été optimisée 

avant de tester les couplages plante-microorganismes. Ces tests ont été réalisés in vitro sur un 

mélange sable/perlite stérilisé, dans un premier temps, de façon à évaluer l’impact de la 

bioaugmentation sur la phytoextraction dans des conditions favorables (substrat synthétique dopé 

en métaux). Puis les expériences ont été conduites dans le sol d’étude (non stérilisé et non dopé 

en métaux). Dans le but d’augmenter à la fois la survie des microorganismes inoculés dans le sol 

ainsi que la production des métabolites d’intérêt, différentes formulations ont été proposées et 

testées : des suspensions microbiennes (microorganismes dits libres) et des microorganismes 

immobilisés dans des billes d’alginate de calcium avec ou sans substrat.  
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1. Présence d’éléments traces métalliques dans les sols agricoles 
 

1.1. Etat des lieux des sols agricoles français 

1.1.1. Nature et origine des pollutions métalliques 

Pollutions localisées vs. pollutions diffuses : la plupart des sites contaminés recensés à 

ce jour sont d’anciens sites industriels où la contamination métallique des sols est souvent 

importante en terme de concentration mais circonscrite à de petites surfaces. Il s’agit de 

pollutions localisées. En 2004, près de 500 000 sites contaminés, essentiellement industriels, 

étaient recensés en Europe de l’Ouest, dont 3800 en France (Agence européenne pour 

l’environnement 2005). Les métaux recensés sur les sites contaminés européens, principalement 

Cd, Cu, Pb et Zn, ont tendance à s’accumuler dans les sols, ce qui engendre un risque potentiel et 

parfois avéré de contamination des eaux souterraines et de la chaîne alimentaire (van Driel et 

Smilde 1990). 

A l’opposé, les pollutions diffuses relèvent de sols moins contaminés que ceux des sites 

industriels, mais elles concernent des surfaces plus importantes. Tel est le cas des sols agricoles 

dont plusieurs centaines de milliers d’hectares seraient concernés en Europe (plus de 10 000 ha 

en Allemagne) et aux Etats-Unis (Lewandowski et al. 2006). La contamination métallique des 

sols agricoles est principalement due aux dépôts atmosphériques, à l’utilisation de produits 

phytosanitaires, d’engrais et/ou à l’épandage de déchets organiques (tableau I.1) (He et al. 

2005). Les entrées en métaux, via les intrants, sont désormais fortement réglementées, limitant 

ainsi leur accumulation, ce qui n’était pas le cas dix ans plus tôt. 

Tableau I.1 : Activités représentant les principales sources de contamination des sols 

agricoles français par des métaux (CTP 2001).  

Elément Cd Cu Pb Zn 

Quantité totale émise (t/an) 68 5300 8300 3200 

Déchets urbains 7% 5% 3% 28% 

Déchets agricoles __ 19% __ 70% 

Engrais et phytosanitaires 89% 76% __ __ 

Retombées atmosphériques 4% __ 97% 2% 
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Les entrées de contaminants métalliques peuvent être classées en deux catégories : 

Les entrées indépendantes de l’activité agricole : il s’agit d’une part des retombées 

atmosphériques d’origine naturelle telles que l’érosion des sols et les éruptions volcaniques, qui 

sont responsables de l’émission d’environ 112 t de Hg/an au niveau mondial (Nriagu et Becker 

2003). D’autre part, diverses activités humaines (usines d’incinération, hauts fourneaux, 

production de briques, combustion de charbon et de pétrole, circulation automobile) sont 

responsables de l’émission de métaux (tableau I.2) (Ministère de l'aménagement du territoire et 

de l'environnement 1996). Depuis une dizaine d’années les émissions de métaux dans 

l’atmosphère ont régressé du fait d’une législation plus stricte. Par exemple, les émissions 

atmosphériques de Hg et de Pb en France ont été divisées respectivement par 6 et 3 entre 1986 et 

1994 (Ministère de l'aménagement du territoire et de l'environnement 1996). 

Tableau I.2 : Retombées atmosphériques en métaux liées aux activités anthropiques en 

France en 1994 (g/ha/an). (1) (Ministère de l'environnement 1996) ; (2) (Juste et al. 1995). 

Elément Retombées liées à l’industrie (1) Retombées liées à l’automobile (2) 

Cd 0,05 5,7 

Cu - 60 

Hg 0,07 - 

Ni - 35 

Pb 1,29 1055 

Zn 1,06 843 

Les entrées liées à l’activité agricole concernent par exemple l’utilisation de produits 

phytosanitaires dans les vignobles, qui a contribué à l’accumulation de Cu dans les sols dont 

certains en contiennent plus de 500 mg/kg (Robert et Juste 1998). Certains pesticides longtemps 

employés dans les vergers et les vignes, à base d’arséniate de plomb ou de composés organo-

mercuriques, ont aussi conduit à la pollution des sols en As, Hg et Pb (Robert et Juste 1998). Les 

apports de matières fertilisantes et les amendements, qu’ils soient organiques ou minéraux, 

constituent également une source importante de métaux dans les sols agricoles. L’apport 

d’engrais phosphatés, par exemple, contribue à l’enrichissement des sols en cadmium dont les 

teneurs varient selon l’origine géographique des phosphates (Robert et Juste 1998). C’est 

également le cas du Co, Cr, Mn, Ni et Zn présents sous forme d’impuretés dans les engrais 

(Bourrelier et Berthelin 1998).  
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Tableau I.3 : Valeurs seuils et d’investigation en métaux dans les sols agricoles servant 

de référence pour le recyclage des boues de STEP (Baize 1997). 

Elément 

 (mg/kg sol sec) 

Valeur seuil avant 

épandage des boues 

(arrêté 8 janvier 1998) 

Proposition pour un seuil 

d'investigation 

(programme ASPITET *) 

Valeurs limites en 

vigueur en UE 

(**) 

Cd 2 0,7 1-3 

Co 30 30 100-150 

Cr 150 100 50-140 

Cu 10 35 1-1,5 

Hg 1 __ __ 

Ni 50 70 30-75 

Pb 100 60 50-300 

Zn 300 150 150-300 

(*) Apport d’une stratification pédologique pour l’étude des teneurs en éléments traces. 

(**) Teneurs minimales pour la Suède et le Danemark et maximales pour le Royaume-Uni.  

 
 
 
 

 

Figure 1.1 : Mobilité des métaux dans le sol (Juste et al. 1995). 
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Les amendements organiques tels que le fumier, les boues de curage, les boues de 

station d’épuration (STEP), les composts et les déchets industriels peuvent enrichir les sols en 

métaux suite à des ajouts répétés, notamment en Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn (Chang et al. 1984). 

L’effet à long terme d’application de boues de STEP sur les cultures et la qualité agronomique 

des sols a fait l’objet de plusieurs études (Chang et al. 1984; Juste et Mench 1992). Plus 

spécifiquement, une étude de McGrath et al. (1995) montre que 20 ans après l’arrêt d’épandage 

de boues de STEP, les métaux qui s’étaient accumulés dans le sol (Cd, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn) 

affectaient encore la fixation de N2 par les Rhizobium symbiotiques du trèfle. 

1.1.2. Réglementation et surveillance des sols 

L'épandage agricole des boues est réglementé par le décret N° 97-1133 du 8 décembre 

1997 et l'arrêté d'application du 8 janvier 1998. En l’absence d’une réglementation française 

spécifique au sol, l’arrêté du 8 janvier 1998 impose des teneurs limites en métaux au delà 

desquelles l’épandage de boues de STEP n’est pas autorisé (tableau I.3). Une directive cadre 

européenne relative à la pollution des sols a été proposée le 22 septembre 2006 mais son 

adoption n’est pas prévue avant 2008 (Papoulias 2006). 

La nécessité de surveiller la qualité des sols agricoles français a donné lieu à la création 

de différents programmes de surveillance menés par l’INRA, l’ADEME et le BRGM, dont les 

plus récents – Quasar (Qualité des Sols Agricoles et des Récoltes) et RMQS (Réseau de Mesure 

de la Qualité des Sols) – sont en cours de réalisation (Darmendrail et al. 2000). 

1.2. Spéciation des métaux dans le sol 
La connaissance des formes physico-chimiques des éléments est nécessaire pour 

comprendre leur devenir dans l’environnement. Les différentes formes des éléments résultent de 

liaisons spécifiques (liaisons covalentes ou de coordination) ou aspécifiques (échanges d’ions), 

l’affinité de liaison dépendant de la nature chimique du contaminant, de la surface d’adsorption, 

et des conditions physico-chimiques du milieu. Les métaux sont répartis dans différentes 

fractions du sol selon leur mobilité, le compartiment ultime étant représenté par la solution de sol 

(Juste et al. 1995) (figure 1.1).  

La matière organique particulaire grossière et les particules argileuses organo-minérales 

sont les fractions majeures auxquelles sont liés les métaux dans le sol (Balabane et al. 1999). 

L’adsorption sur les oxy-hydroxydes de Fe et Mn a été mise en évidence par la forte corrélation 

entre les teneurs en Fe, Mn et les teneurs en Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn dans le sol (Baize 2000).  

Dans le cas des sols formés à partir d’une roche mère riche en métaux, la concentration 

en éléments métalliques augmente avec la profondeur (Juste et al. 1995). En revanche dans les 

sols agricoles, les métaux accumulés après épandage de boues ne migrent pas vers les couches 
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profondes du sol mais restent dans la couche labourable (0-30 cm) (Chang et al. 1984; Michelin 

et al. 2002). 

La distribution des métaux dans le sol est estimée grâce à des méthodes d’extractions 

séquentielles et la fraction bioaccessible* est évaluée par des extractions chimiques simples 

(Allen et Yin 1998). 

1.2.1. Estimation de la distribution des métaux dans le sol 

Les schémas d'extraction séquentielle les plus utilisés sont ceux de Tessier et al. (1979) et 

du BCR (Bureau Communautaire des Références) (Filgueiras et al. 2002; Ure et al. 1993; Wang 

et al. 2003). Ces méthodes ont néanmoins pour inconvénient la non sélectivité des extractants vis 

à vis des différentes formes de métaux et le risque de redéposition des métaux lors des phases 

d’extraction (Kheboian et Bauer 1987; Wang et al. 2003). L'efficacité de l’extraction dépend du 

pH, de la concentration de l'extractant utilisé, du temps d'extraction, de la température et des 

propriétés physico-chimiques du sol (Kalembkiewicz et Socco 2002; McLaren 1998). Le pré-

traitement de l’échantillon, notamment la granulométrie obtenue après tamisage et la température 

de séchage de l’échantillon de sol à analyser, jouent un rôle important dans la spéciation 

métallique. Kalembkiewicz et Socco (2002) recommandent une taille de grain inférieure ou égale 

à 250 µm pour l’extraction séquentielle du Cr et une température optimale de séchage du sol de 

20-30°C. 

L’extraction séquentielle de Tessier et al. (1979) est la méthode qui s’est révélée être la 

plus efficace en terme de pourcentage d’extraction de Cr et de Pb dans le sol, comparativement 

aux méthodes du BCR et de Shuman (1985) (Tritter 2004). Plusieurs études comparatives ont 

également montré que les réactifs utilisés par la méthode de Tessier permettaient d’extraire plus 

de Pb dans le sol et les sédiments que la méthode du BCR (Lopez-Sanchez et al. 1993; 

Raksasataya et al. 1996).  

Les métaux du sol extraits selon la méthode de Tessier et al. (1979) sont répartis dans les 

fractions suivantes :  

• Fraction échangeable (F1) : les espèces métalliques sont sous forme d’ions libres ou 

fixées aux particules de sol par des liaisons de faible énergie ; 

• Fraction liée aux carbonates (F2) : les métaux sont associés aux carbonates ou adsorbés 

spécifiquement ; 

• Fraction liée aux oxydes de fer et de manganèse (F3) : les espèces métalliques sont 

complexées avec des oxy-hydroxydes métalliques ; 

                                                 

* Voir glossaire 
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• Fraction liée à la matière organique (F4) : les métaux sont complexés par des sulfures 

ou par des substances organiques de la phase soluble (acides fulviques, organiques, acides 

aminés, composés phénoliques) ou de la phase solide (acides humiques), ou encore incorporés 

dans les organismes vivants (végétaux, animaux, microorganismes) ; 

• Fraction résiduelle (F5) : cette fraction métallique est contenue dans les silicates, la 

matière organique récalcitrante et certains oxydes.  

En général la mobilité des métaux dans les différentes fractions diminue dans l’ordre 

suivant : échangeable > liée aux carbonates > liée aux oxydes de Fe et Mn > liée aux composés 

organiques et sulfures > résiduelle (Li et Thornton 2001). 

Les méthodes d’analyse de la distribution du mercure dans le sol sont à part dans la 

littérature du fait des propriétés chimiques particulières de ce métal, rendant les méthodes de 

spéciation classiques inadaptées à ce métal (Wallschlager et al. 1998). Les acides humiques et 

fulviques du sol, qui représentent une fraction importante dans la spéciation du mercure, ne 

peuvent être déterminés par des schémas de spéciation classique (Giulio et Ryan 1987; 

Wallschlager et al. 1998). Une étude comparative de Sánchez et al. (2005) a montré que la 

méthode de spéciation de Giulio et Ryan (1987) donnait les meilleurs rendements d’extraction 

sur des échantillons de sol.  

La méthode de Giulio et Ryan (1987) permet d’extraire le mercure selon 5 fractions :  

� F1 : fraction extractible à l’eau ; 

� F2 : fraction échangeable ; 

� F3 : fraction liée aux acides humiques et/ou fulviques ; 

� F4 : fraction liée à la matière organique et aux sulfures ; 

� F5 : fraction résiduelle. 

1.2.2. Estimation des fractions bioaccessibles et biodisponibles. 

Concernant la disponibilité des métaux dans le sol, il faut distinguer deux fractions. La 

fraction bioaccessible représente la fraction métallique échangeable que l’on extrait du sol par 

des méthodes physiques ou chimiques, cette fraction est potentiellement biodisponible pour les 

microorganismes (voir figure 1.5 p 25). La fraction biodisponible représente la fraction soluble 

des métaux qui peut traverser la membrane des organismes biologiques du sol (Semple et al. 

2004). 

Les extractions simples sont plus rapides et moins coûteuses que les extractions 

séquentielles, mais elles ne renseignent pas sur les associations entre les métaux et les différentes 

fractions du sol (Tack et Verloo 1995).  
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Pour les extractions simples en une seule étape, les extractants les plus couramment 

utilisés sont l’eau distillée, le DTPA*, le NaNO3, ou le CaCl2  (Chen et Cutright 2001; Gupta et 

Aten 1993). L’extraction avec un mélange d’acides organiques de faible poids moléculaire donne 

des résultats supérieurs en terme d’efficacité d’extraction, par rapport à ceux obtenus par la 

méthode du BCR pour la fraction échangeable, qui utilise l’acide acétique à 0,11 M (Wang et al. 

2003). Une méthode en particulier utilise un mélange d’acide acétique, lactique, citrique, 

malique, et formique, pouvant mimer l’action des exsudats racinaires sur la mobilité des métaux 

(Feng et al. 2005). 

La concentration en métal ionique libre dans la solution de sol est, selon plusieurs études, 

un bon indicateur du prélèvement du métal par les végétaux, c’est à dire de la biodisponibilité 

des métaux (Checkai et al. 1987; Csillag et al. 1999). La récupération de cette solution par 

centrifugation est une manière d’estimer cette biodisponibilité (Csillag et al. 1999; Zhang et al. 

2001). Cette dernière nécessite cependant un pourcentage d’humidité du sol supérieur à 80%.  

1.3. Paramètres physico-chimiques influençant la mobilité des 
métaux dans le sol 

La mobilité des métaux dans le sol est régie par différentes réactions d’origine abiotiques 

et biotiques : solubilisation/insolubilisation, adsorption/désorption, mécanismes de 

mobilisation/immobilisation des métaux par dissolution/précipitation, dispersion/floculation. Les 

paramètres édaphiques qui régissent ces réactions sont : les conditions acido-basiques, 

d'oxydoréduction, la présence et la nature de ligands organiques et minéraux, la présence et la 

nature des colloïdes minéraux et organiques, la présence et l'activité des microorganismes 

(Berthelin et Leyval 2000; Hesterberg 1998) (tableau I.4). 

Le pH est un des facteurs déterminants de la mobilité des métaux. La diminution du pH 

favorise la mobilité de la plupart des métaux par la mise en solution des sels métalliques ou la 

destruction de la phase de rétention. L’arrêté du 08 janvier 1998 n’autorise d’ailleurs pas 

l’épandage de boues urbaines sur des sols de pH inférieur à 6.  

Le potentiel d’oxydoréduction (Eh) dépend du degré d'aération du sol, des pratiques 

culturales et des conditions climatiques. En conditions anoxiques, les composés ferriques et 

manganiques sont plus solubles et libèrent les métaux qui leurs sont associés. En revanche en 

conditions aérobies, les oxydes de Fe et Mn étant peu solubles, ils immobilisent les métaux 

(Deneux-Mustin et al. 2003).  

 

                                                 

* Voir table des abréviations 
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Tableau I.4 : Influence des propriétés du sol sur la mobilité des métaux (Berthelin et 

Leyval 2000). 

Propriétés du sol Effets fondamentaux 
Effets 
sur la 

mobilité 

pH faible 

� Diminution de l'adsorption des cations 
 

� Augmentation de l'adsorption des anions sur les oxydes de 
Al, Fe, Mn 

����    

����    

pH élevé 

� Augmentation de la précipitation des cations sous forme de 
carbonates et hydroxydes 
� Augmentation de l'adsorption des anions sur les oxydes 
métalliques 
� Augmentation de l'adsorption des cations par des composés 
humiques  

����    

    

    

����    � Augmentation de la complexation de certains cations par 
des ligands solubles 
� Diminution de l'adsorption des anions 

Potentiel redox 

� Diminution de la solubilité à faible Eh sous forme de 
sulfure, si présence de sulfates 
� Augmentation de la solubilité des oxydes divalents 
comparativement aux trivalents. 

����    

����    

Présence de 
ligands organiques 

et minéraux en 
solution 

� Augmentation de la solubilité des métaux ����    

Teneurs élevées en 
argile 

� Augmentation de l'échange d'ions pour les cations en traces  ����    

Présence d'oxydes 
d’Al, Fe, Mn 

� Augmentation de l'adsorption des cations métalliques 
traces avec l'augmentation du pH 
� Augmentation de l'adsorption des anions traces avec la 
diminution du pH 

����    
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La CEC (capacité d’échange cationique) caractérise la capacité d’un sol à stocker et à 

restituer les éléments minéraux : les particules fines d’argile, à forte CEC, sont chargées 

négativement et adsorbent donc les particules de charges opposées. De ce fait, les cations 

métalliques peuvent se fixer à la surface des particules d’argile par échange de protons H+, 

entraînant une baisse de leur disponibilité.  

La matière organique joue aussi un rôle majeur dans la répartition des métaux entre elle 

et la solution du sol et par conséquent dans le contrôle de la disponibilité des métaux. Les 

composés organiques du sol ont en général une grande affinité pour les métaux du fait de la 

présence des groupements carboxyliques, phénoliques, alcooliques ou de ligands (Alloway 

1995). La présence d’acides humiques agit également comme un facteur important de rétention 

des métaux du sol (Mühlbachova et al. 2004). 

La texture et la structure du sol sont des facteurs intervenant dans la mobilité des 

métaux. Dans un sol structuré, la vitesse de l’eau et des composés solubles est plus grande que 

dans une matrice constituée de micropores. Le transport par les colloïdes du sol (particules 

d’argile, matière organique soluble, biomasse) peut augmenter la mobilité des métaux associés à 

ces solides (Mills et al. 1991).  

Les pratiques culturales peuvent influencer la mobilité des métaux en modifiant les 

propriétés du sol et les conditions physico-chimiques, à la suite par exemple de l’apport de 

matière organique (boues chaulées ou non, composts, déjections animales, déchets divers) 

(Lavado et al. 2001). La nature et le mode d’application des fertilisants, la rotation des cultures 

et le labour jouent aussi un rôle important.  

Plusieurs facteurs sont utilisés en pédologie pour décrire les transferts de métaux dans le 

sol dont le facteur de rétention (Rf) et le coefficient de distribution (Kd) . Rf est le rapport entre 

la vitesse de diffusion effective et la vitesse de diffusion apparente des éléments. Il est lié à la 

teneur en matière organique, à la CEC, à la somme des bases échangeables et à la teneur en Ca 

échangeable (Roehl et Czurda 1998). Le Kd, rapport de la concentration de l’élément adsorbé sur 

la phase solide à la concentration du même élément dans la phase soluble, est variable selon les 

éléments métalliques : Kd(Pb) > Kd(Cu) > Kd(Cd) (Morera et al. 2001). 

 

1.4. Contamination des sols par le Cr, le Hg et le Pb  
En France sur les 3727 sites contaminés recensés en 2005 par le BRGM, 17% contenaient 

du Pb, 14% du Cr et 6% du Hg. Les flux d’éléments traces contaminant les sols français étaient 

estimés en 1994 à 8300 t pour le Pb et 3,6 t pour Hg (Bourrelier et Berthelin 1998). Bien qu’ils 
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ne soient pas fréquemment concernés par ces métaux, les sols agricoles peuvent les accumuler 

suite à une pollution d’origine industrielle. Tel est le cas du sol agricole que nous avons étudié.  

1.4.1. Cas du chrome 

Le chrome est un métal de transition, le 7ème élément le plus abondant de la terre et le 

21ème de la croûte terrestre qui, sous forme trivalente, est un élément trace essentiel pour les 

humains et les animaux car impliqué dans le métabolisme des glucides (Alloway 1995). En 

revanche, le Cr sous forme hexavalente est classé par l’IARC (Agence Internationale de 

Recherche sur le Cancer) comme cancérogène certain. Les voies de contamination classiques 

sont l’ingestion d’eau ou d’éléments contaminés et l’inhalation. Les apports quotidiens en Cr 

doivent être compris entre 50 et 200 µg/j selon l’organisation mondiale de la santé 

(WHO/FAO/IAEA 1996). 

Les teneurs en Cr dans l’environnement varient de 10 à 50 mg/kg pour les sols, jusqu’à 

125000 mg/kg pour les sols ultramafiques, de 0,1 à 117 µg/L pour les eaux douces et de 5.10-6 à 

1,2.10-3 µg/m3 dans l’air (Adriano 1986). 

Le chrome est le plus souvent extrait de la chromite, minerai de type oxyde mixte : 

FeCr2O4 (Deneux-Mustin et al. 2003). La production mondiale de Cr est de l'ordre de 107 t/an, 

dont 60 à 70 % sont utilisées dans les alliages (notamment pour l'acier inoxydable), et 15% dans 

les procédés industriels, principalement la tannerie du cuir, la production de pigments, les 

conservateurs du bois et l'électrolyse (Alloway 1995; Barnhart 1997). Le Cr est présent en tant 

qu’impureté dans les engrais potassiques et phosphorés avec des teneurs comprises entre 71 et 

241 mg/kg selon l’origine des minerais (Al-Shawi et Dahl 1999).  

Spéciation dans le sol 

Selon le pH et le potentiel redox du sol, le Cr peut être sous forme anionique ou 

cationique, sous forme trivalente (Cr3+ et CrO2
-) ou hexavalente (Cr2O7

2- et CrO4
2-). La forme 

prédominante dans les sols est CrIII, le CrVI étant présent dans les milieux fortement pollués en 

Cr et dans les eaux de surface ou souterraines (Deneux-Mustin et al. 2003).  

Dans un sol neutre alluvial contaminé par du CrIII, la plupart du Cr est lié aux oxydes de 

Fe ou Mn et à la matière organique et seule une faible proportion est sous forme échangeable 

(Bartlett 1991). Le CrIII est moins mobile que le CrVI et est précipité en tant que Cr(OH)3 ou 

FexCr(1-x)(OH)3 en conditions alcalines ou légèrement acides dans le sol, ce qui conduit à son 

immobilité (Wittbrodt et Palmer 1995). Certaines formes de CrIII peuvent être oxydées en CrVI 

plus soluble par des oxydes de Mn (III ou IV) ou en présence d’un excès d’O2 (Cervantes et al. 

2001).  
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Le CrVI existe principalement sous forme d’anions, et n'est pas stable 

thermodynamiquement dans les sols exceptés dans les environnements alcalins et oxydés : il est 

facilement réduit en CrIII en présence de matière organique, de FeII aqueux, de composés 

soufrés, ou lorsque le taux d’humidité du sol est élevé (Bolan et al. 2003; Fendorf et al. 2004). 

Les ions chromates (Cr04²
-, HCrO4

-) et dichromate (Cr207
2-) sont faiblement adsorbés sur le sol 

dans des conditions alcalines à légèrement acides, induisant une forte mobilité de ces ions dans 

les horizons de surface (Wittbrodt et Palmer 1995). Les chromates peuvent être adsorbés à pH 2-

7 sur des surfaces minérales chargées positivement (notamment les oxydes de Fe et Al) mais en 

présence d’ions compétitifs pour ces sites d’adsorption (sulfates, silicates, carbonates), la 

mobilité des ions chromates peut augmenter (Zachara et al. 1987).  

1.4.2. Cas du mercure 

Le mercure est un métal utilisé depuis 2500 ans, ubiquiste et pouvant être relargué dans 

l’atmosphère et être échangé dans les systèmes édaphiques et aqueux selon les processus 

suivants : les éruptions volcaniques et autres activités géothermales, l’érosion des sols, la 

volatilisation de Hg de la croûte terrestre en surface (Alloway 1995). Le mercure peut affecter la 

santé humaine par inhalation et contact cutané ou par contamination de la chaîne alimentaire 

(Bourrelier et Berthelin 1998).  

Le mercure élémentaire et les sels mercuriques sont peu disponibles dans 

l’environnement contrairement au méthylmercure qui représente le risque majeur de 

contamination de la chaîne alimentaire. La consommation de poissons contaminés est une des 

sources principales d’apport de mercure à l’homme (en moyenne 0,19 µg/kg/j) (Ricoux et 

Gasztowtt 2005). En 2000, la production mondiale de mercure était estimée à 640000 t et son 

relargage dans l’environnement à 6000 t/an (Han et al. 2003). Les activités anthropiques qui 

contribuent à la dispersion de Hg sont : 1) la combustion d’hydrocarbures, de charbon, de 

déchets ménagers, 2) les procédés à haute température (fonderie, cimenteries, production de 

chaux), 3) les industries métallurgiques, extractives (or, mercure), l’industrie chimique 

(peintures, production de composés chlorés (eau de javel), piles/batteries, thermomètres, réactifs 

et catalyseurs dans divers procédés) et 4) des sources diverses (pesticides, fertilisants et engrais) 

(Hissler 2003).  

Le mercure entre dans l’environnement sous forme liquide en tant que Hg°, ou sous 

forme ionique HgII liée à la matière particulaire issue de la combustion de charbon, de déchets 

ou d’activités volcaniques, ou sous forme de complexes issus d’effluents industriels (figure 1.2).  



La concentration en mercure dans les sols varie d

cette teneur étant en majorité 

(Lindqvist et al. 1991). 

 

Figure 1.2 : Cycle biogéochimique et spéciation du mercure en milieu continental 

(d’après (Stein et al. 1996). 

Spéciation dans le sol

Le mercure dans les sols est rapidement fixé par les carbonates, les phosphates, les 

oxydes de Al, Fe et Mn et surtout par la matière organique, notamment les substances humiques 

dans les couches supérieures du sol 

présence de fortes concentrations en matière organique, la formation de méthylmercure est 

facilitée (Andersson et al. 1990)

Le mercure peut être présent sous plusieurs formes

1.3). Hg° et HgII sont les états

autres métaux, la quantité de Hg mobilisée diminue pour un pH <3 et un pH>12, du fait du 

pouvoir tampon élevé des acides humiques 
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La concentration en mercure dans les sols varie de 0,01 à 0,5 mg/kg 

cette teneur étant en majorité dépendante de la concentration de l’élément dans l’atmosphère 

: Cycle biogéochimique et spéciation du mercure en milieu continental 

Spéciation dans le sol 

Le mercure dans les sols est rapidement fixé par les carbonates, les phosphates, les 

urtout par la matière organique, notamment les substances humiques 

dans les couches supérieures du sol (Andersson et al. 1990). En conditions anoxiques et en 

présence de fortes concentrations en matière organique, la formation de méthylmercure est 

1990). 

Le mercure peut être présent sous plusieurs formes : HgS, HgII, méthyl

Hg° et HgII sont les états d'oxydation les plus courants dans le sol. Contrairement aux 

autres métaux, la quantité de Hg mobilisée diminue pour un pH <3 et un pH>12, du fait du 

pouvoir tampon élevé des acides humiques (Yin et al. 1996).  
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urtout par la matière organique, notamment les substances humiques 
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présence de fortes concentrations en matière organique, la formation de méthylmercure est 

: HgS, HgII, méthyl-Hg, Hg° (figure 

d'oxydation les plus courants dans le sol. Contrairement aux 

autres métaux, la quantité de Hg mobilisée diminue pour un pH <3 et un pH>12, du fait du 
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Figure 1.3 : Espèces ioniques et transformation des composés mercuriques dans le sol ; 

(1) réduction, (2) oxydation, (3) formation des composés organiques, (4) hydratation, R : CH3, 

CH3CH2 ou C6H5 (Kabata-Pendias et Pendias 1992).  

 

1.4.3. Cas du plomb 

Le plomb est présent dans différents minerais dont le plus exploité est la galène (PbS). Il 

est utilisé et rejeté sous différentes formes : Pb métallique (composants de batteries, munitions, 

soudure Pb-Sn), PbO (batteries, fumées d'incinération, fonderies), autres (peintures, additifs pour 

carburants, aciérie, pesticides) (Ruby et al. 1999). Le Pb, principalement relargué au cours de 

l’incinération de combustibles fossiles et de déchets, peut se redéposer sur le sol. Les retombées 

atmosphériques contribuent ainsi à 68% de l’enrichissement moyen annuel en Pb des sols dont la 

concentration moyenne dans les sols agricoles est de 64,8 mg/kg de sol (Miquel 2001).  

Le Pb peut également être apporté aux sols agricoles par épandage de boues. Celles 

destinées au recyclage agricole dans le Haut-Rhin contenaient en moyenne 79 mg de Pb par kg 

de matière sèche (MS) en 1998, ce qui est largement inférieur aux valeurs limites fixées à 800 

mg de Pb par kg de MS (MRA68 1999). 

HgCl4
2- 

HgS  Hg2+ 

Hg° 

Hg2+ 

Hg+ 

HgS2
2- 

HgHO3
- 

HgCl- 

1 

RHgS- RHg+ 
R2Hg 

2 3 

HgOH+ 
Hg(OH)2 

4 



Partie I : Etude bibliographique 

- 18 - 

Les voies d’exposition au Pb sont principalement l’ingestion d’eau et d’aliments 

contaminés, notamment les mollusques, les abats, certains fruits et légumes, les champignons et 

le vin (Miquel 2001).  

Spéciation dans le sol 

Une fois dans l'environnement, le Pb est principalement lié à la matière organique, aux 

oxydes de Fe et Mn et aux argiles (Chlopecka et Adriano 1997; Dong et al. 2000).  

Les valences principales de Pb dans le sol sont II et IV et les ions PbII et Pb(OH)+ 

prédominent dans la solution de sol (Ruby et al. 1999). Le Pb est très peu disponible dans le sol, 

la concentration des formes solubles étant en moyenne de 10-8,5 M et les fractions échangeables 

et liées aux carbonates étant généralement inférieures à 3,5% de la teneur totale en Pb (Adriano 

1986).  

Le pH et la concentration en phosphates sont des paramètres importants régissant la 

mobilité du Pb (Sauve et al. 1997). Il a été montré que l'adsorption du Pb dans le sol augmente 

quand le pH augmente et que des hydroxydes métalliques peuvent se former, tel que Pb(OH)2 

(Martinez-Villegas et al. 2004; Pierangeli et al. 2001). En présence de phosphates, le Pb 

précipite sous forme d’hydroxyapatite de plomb [Pb10(PO4)6(OH)2] ou flocule en 

chloropyromorphite [Pb5(PO4)3Cl] relativement insoluble. Ce dernier complexe peut être 

déstabilisé par la présence de matière organique dissoute et suite à des variations de pH (Lang et 

Kaupenjohann 2001).  

 

1.5. Les métaux dans les sols alsaciens 
L’alsace, du fait de son passé industriel important, est la 4ème région française en terme de 

nombre de sites contaminés. La base de données BASOL (Base de données sur les sites et sols 

pollués ou potentiellement pollués) recensait en 2004, 240 sites et sols potentiellement pollués en 

Alsace (118 dans le Haut-Rhin et 122 dans le Bas-Rhin) (Ministère de l’écologie et du 

développement durable 2004) (figure 1.4). 

Certains sites sont connus pour leurs pollutions historiques : la concession pétrolière de 

Pechelbronn, le bassin potassique, les dépôts de l’industrie chimique du sud du Haut-Rhin, les 

dépôts de résidus de lindane et le secteur industriel du travail des métaux. Le bassin de la Thur 

dans la partie supérieure du bassin de l’Ill est historiquement contaminé par du mercure relargué 

d’un site de production de chlore et de soude à Vieux-Thann (Hissler 2003). La production de 

chlore par électrolyse utilise encore des électrodes au mercure, dont une partie est perdue par 

volatilisation due aux fortes températures impliquées dans le processus (Calasans et Malm 1997). 
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Figure 1.4 : Répartition des sites recensés dans BASIAS (Anciens sites industriels et 

activités de service) (�) et BASOL (�) pour le Haut-Rhin (Ministère de l’écologie et du 

développement durable 2004). 

 

Tableau I.5 : Teneurs moyennes en métaux dans les sols agricoles (mg/kg de sol sec). (1) 

(Baize 1997) ; (2) (MRA68 1999). 

     Elément 
 

Horizons 
Cd Cr Cu Hg Ni Pb Zn 

Sols français 
(1) 

0,05-0,45 10-90 2-20 0,02-0,2 2-60 9-50 10-100 

Sols 
alsaciens (2) 

0,25-0,40 30-60 15-25 <0,15 20-40 20-40 45-90 

Sols haut-
rhinois (2) 

0,26 41,1 21,1 0,13 30,2 29,4 64,8 

Colmar 

Mulhouse 

Echelle 1 : 800000 

N 
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Les sites contaminés en Alsace en Cr, Hg et Pb sont de diverses natures : dépôts de 

scories (Pb), sites industriels de circuits imprimés (Cr), métallurgie (Cr), raffinerie de pétrole 

(Pb), boues de tannerie (Cr), fonderies et émailleries (Cr, Pb), fabriques de thermomètres (Hg), 

anciennes décharges d’ordures ménagères (Cr), industries textiles (Pb, Cr), usines de créosotage 

(Cr, Pb), stockage de déchets de fabrication d’oxyde de titane (Hg), production de chlore par 

électrolyse (Hg), orfèvrerie (Cr).  

La base de données BASOL a estimé que 87,5% des sites alsaciens contaminés par des 

métaux pouvaient avoir un impact sur la pollution de la nappe rhénane (Ministère de l’écologie 

et du développement durable 2004). Peu d’études sont encore disponibles sur les teneurs en 

métaux des sols agricoles alsaciens bien que des valeurs moyennes aient été estimées (tableau 

I.5). Les sols agricoles du Haut-Rhin présentent des valeurs inférieures à celles de la norme pour 

le Cr, Hg et Pb dont les teneurs les plus élevées concernent l’horizon 0-20 cm (ADEME 1998). 

Des analyses effectuées dans la vallée de la Thur ont toutefois révélé des concentrations en Hg 

variant de 108 à 639 mg/kg de sédiments et de 27 à 406 mg/kg de sol (Remy et al. 2003). Par 

ailleurs, bien que les données ne soient pas publiées, plusieurs zones agricoles, le plus souvent au 

débouché de vallées anciennement industrielles perpendiculaires à la plaine du Rhin, ont 

progressivement accumulé d’autres métaux en plus du mercure tels que le chrome et le plomb. 
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Tableau I.6 : Comparaison des méthodes de dépollution physico-chimiques et 

biologiques pour la remédiation de sols pollués (Khan et al. 2004; Mulligan et al. 2001). 
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2. Les techniques de dépollution du sol 
2.1. Méthodes physico-chimiques 

La majorité des sites contaminés par des métaux en France sont traités par stabilisation et 

confinement in situ ou excavation et stockage. Paff et Bosilovich (1995) ont montré que plus de 

70% des sites contaminés par le Pb aux États-Unis étaient traités par immobilisation des 

contaminants, en général par stabilisation, et que moins de 10% étaient traités par extraction du 

métal. Le coût de ces méthodes de remédiation varie selon que le traitement est réalisé in situ 

(traitement du sol sans excavation), sur site (excavation du sol et traitement sur place) ou ex situ 

(excavation et transport du sol contaminé vers une unité de traitement). La plupart des techniques 

physico-chimiques sont onéreuses et altèrent significativement la qualité agronomique des sols 

contrairement aux méthodes biologiques (tableau I.6) (Alkorta et Garbisu 2001; Lear et al. 2007; 

Reed et al. 1996). 

 

2.2. Méthodes biologiques 

2.2.1. Bioremédiation 

Le terme de bioremédiation est utilisé pour décrire les processus de dégradation ou 

d’élimination des contaminants de l’environnement par des microorganismes (Glazer et Nikaido 

1995). Cette méthode, peu coûteuse, peut être appliquée in situ, sans excavation de la terre ni 

dommages au sol. Concernant la bioremédiation de sites contaminés, différentes méthodes sont 

applicables :  

• L’atténuation naturelle , forme de bioremédiation la plus simple puisqu’elle 

consiste uniquement en un suivi analytique de l’abattement de la pollution. Cette technique part du 

principe que la microflore indigène d’un site pollué a su s’adapter à la pollution considérée et peut 

utiliser les polluants comme nutriments. La population bactérienne capable d’utiliser ces polluants 

prolifère et peut alors devenir dominante (Mulligan et Yong 2004). Cette technique est néanmoins 

appliquée à un nombre réduit de sites en raison du temps de dépollution qui peut parfois atteindre 

plusieurs dizaines d’années et de la surveillance permanente qui s’impose (Heitzer et Sayler 1993) ; 

• La biostimulation consiste à accroître l’activité de la microflore indigène, 

notamment en terme de croissance et de dégradation, par apport de nutriments (carbonés comme 

source d’énergie, minéraux) et/ou d’accepteurs finaux d’électrons (oxygène, nitrate, sulfate) pour 

pallier la pauvreté en nutriments du sol disponibles pour les microorganismes.  
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Tableau I.6 (suite) 
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La gestion « à l’aveugle » de la microflore caractérise cette technique puisque les 

microorganismes qui bénéficient de la « stimulation » ne sont pas forcément ceux impliqués dans 

le traitement du (des) contaminant(s) (El Fantroussi et Agathos 2005); 

• La bioaugmentation, caractérisée par l’ajout de microorganismes d’intérêt dans 

le sol, a pour but de stimuler la dégradation des polluants organiques et d’agir sur la spéciation 

des polluants inorganiques. Les microorganismes employés peuvent être issus de sélections 

réalisées à partir d’échantillons environnementaux (sols, sédiments, boues, etc.). Ils sont ensuite 

cultivés en masse et inoculés dans leur environnement d’origine ou dans un autre environnement. 

Des microorganismes génétiquement modifiés peuvent être utilisés à ce titre mais leur 

introduction dans l’environnement doit faire l’objet de contrôles poussés (Sayler et Ripp 2000).  

2.2.2. Interactions microorganismes/ métaux  

2.2.2.1. Effet des métaux sur les microorganismes 

Suite à un amendement en boues de station d’épuration, la biomasse et l’activité 

microbienne dans les sols contaminés par les métaux sont souvent inférieures à celles d’un sol 

non contaminé, du fait de l’impact négatif des métaux toxiques sur l’activité et la structure de la 

communauté microbienne (Chaussod 1996). De fortes concentrations en métaux (Cd, Cu, Pb, Zn, 

etc.) peuvent ralentir voire inhiber la minéralisation de l'azote (ammonification, nitrification), la 

fixation symbiotique de l’azote, la dénitrification et d’autres activités enzymatiques (glucosidase, 

catalase, lipase, phosphatase, déshydrogénase) (Berthelin et Leyval 2000; Diaz-Ravina et al. 

1994). La modification des fonctions microbiennes perturbe ainsi le bon fonctionnement des 

cycles biogéochimiques dont les répercutions sont, par exemple, une tendance à l’accumulation 

de la matière organique dans les milieux fortement contaminés (Dahlin et Witter 1998; Shi et al. 

2002). L’exposition à long terme à un polluant peut cependant stimuler le transfert de gènes au 

sein de la communauté bactérienne et peut favoriser l'émergence de populations résistantes 

(Berthelin et Leyval 2000).  

Les effets des métaux sur les microorganismes dépendent de leur concentration dans les 

fractions échangeables et dans la solution du sol, dites respectivement bioaccessibles et 

biodisponibles (voir paragraphe 1.1.2) (figure 1.5). 
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Figure 1.5 : Schéma représentant les fractions bioaccessibles et biodisponibles d’un 

contaminant dans un sol (d’après Semple et al., 2004). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.6 : Processus microbiens contribuant aux interactions et à la détoxification des 

métaux lourds (adapté de Gadd et White, 1993). 
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Les métaux de la fraction biodisponible peuvent influer négativement sur les 

microorganismes. Leurs effets peuvent être atténués ou complètement disparaître si les métaux 

sont adsorbés sur des particules argileuses ou organiques, complexés, ou bien précipités à un pH 

alcalin (Chuan et al. 1996).  

La sensibilité de certains microorganismes à la toxicité des métaux a pu être exploitée 

dans la détection de la pollution en les transformant en biocapteurs. C’est un des seuls moyens 

pour quantifier la fraction métallique réellement biodisponible dans le sol. Par exemple, des 

biocapteurs réalisés avec Ralstonia metallidurans AE 2440 (anciennement Alcaligenes 

eutrophus) sensible au CrVI et AE 2448 sensible au PbII ont été construits pour évaluer les 

teneurs en Cr et Pb dans le sol (Corbisier et al. 1999). Un biocapteur utilisant une construction de 

fusion entre le promoteur mer R et des gènes lux a également été construit pour suivre les 

concentrations en Hg dans le sol (Rasmussen et al. 2000). 

Mécanismes de résistance des microorganismes en présence de métaux 

La réaction des microorganismes aux métaux est principalement basée sur des 

mécanismes de résistance et de détoxification de ces métaux. Les systèmes de résistance sont le 

plus souvent plasmidiques, assez spécifiques et confèrent en général une résistance à plusieurs 

métaux par des systèmes d’efflux (Ji et Silver 1995).  

Il existe cinq mécanismes de résistance microbiens ; les microorganismes peuvent en 

posséder un ou une combinaison de plusieurs (Bruins et al. 2000) (figure 1.6) :  

• Exclusion du métal de façon active ou passive ; 

• Séquestration intracellulaire par fixation sur des protéines riches en cystéine ; 

• Séquestration extracellulaire par bioprécipitation ou sécrétion de métabolites ; 

• Détoxification enzymatique ; 

• Réduction adaptative de la sensibilité des cellules cibles aux métaux. 

Le déclenchement des mécanismes de résistance va jouer sur la mobilité et l’immobilité 

des métaux dans le sol.  

Mobilisation des métaux 

Elle se manifeste sous différentes formes (Gadd 2004) : 

• La lixiviation hétérotrophe  : les microorganismes chimioorganotrophes acidifient 

l’environnement par efflux de H+ dû aux pompes H+-ATPases ou par accumulation de CO2 dû à 

la respiration. Cela peut également être le fait du relargage de sidérophores ou d’acides 

organiques (citrique, oxalique). Le sidérophore alcaligine E produit par R. metallidurans CH34 

permet notamment d’augmenter la disponibilité de Cd, Pb et Zn par complexation (Diels et al. 

1999) ; 
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• La lixiviation autotrophe  : les bactéries chimiolithotrophes acidophiles oxydent le 

FeII en FeIII et les composés soufrés en H2SO4. L’acidification du milieu mobilise les métaux ; 

• La biométhylation : cette réaction est possible pour Ag, Hg, Pb, Se, Sn, Te. Les 

composés méthylés sont biologiquement plus mobiles que la forme élémentaire ; 

• Les réactions d’oxydoréduction : la réduction des oxyhydroxydes de Fe et Mn ou 

l’oxydation des sulfures augmente la mobilité des métaux qui leur sont associés dans le sol. 

• Les biocolloïdes : de par leur ubiquité et leurs propriétés d’adsorption, les 

microorganismes peuvent jouer un rôle important dans la mobilité des polluants dans 

l'environnement. Par exemple, la vitesse de transport de Cd, Hg et Zn par des colloïdes biotiques 

(E. coli et R. metallidurans CH34) est multipliée par 4 à 6 fois par rapport aux substances 

dissoutes du sol (Guiné et Martins 2003). 

Immobilisation des métaux  

Elle regroupe : 

• La biosorption, réaction rapide, aspécifique, dépend des propriétés des parois 

microbiennes. La réactivité des parois bactériennes est essentiellement due aux groupements 

carboxyliques du peptidoglycane et aux groupements phosphates de l’acide téichoïque et 

téichuronique (Volesky et Holan 1995). Pour les champignons, la mélanine, la chitine et le 

chitosan seraient responsables de la plus grande partie de l’adsorption des métaux par leurs 

groupements phosphates et carboxylates (Volesky et Holan 1995). Les biofilms bactériens sont 

d’une manière générale plus résistants aux métaux du fait de la surproduction d’EPS 

(exopolysaccharides) qui piègent les métaux par adsorption, en particulier chez P. aeruginosa 

(Teitzel et Parsek 2003) ; 

• La bioaccumulation, piégeage des métaux dans la cellule par des composés similaires 

aux métallothionéines (Howe et al. 1997) ou aux phytochélatines (Rauser 1995) ; 

• La précipitation  des métaux par réduction des composés métalliques par les bactéries 

sulfato-réductrices ou par sécrétion d’oxalate, phosphates et carbonates (Gadd 2004) ; 

• Les réactions d’oxydoréduction : réduction des sulfates qui précipitent sous forme de 

sulfures métalliques ou réduction d’autres éléments (par exemple : CrVI en CrIII), ou oxydation 

de Fe et Mn sous forme d’oxyhydroxydes. 

2.2.2.2. Interaction des microorganismes avec le chrome 

Contrairement à la plupart des métaux présents sous forme cationique, le Cr peut être 

sous la forme oxyanionique (CrO4
2-) et par conséquent ne peut être fixé sur les composants 

anioniques des parois bactériennes.  
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De nombreux microorganismes possèdent des plasmides de résistance au Cr, notamment 

Pseudomonas fluorescens (Ohtake et al. 1987) et Pseudomonas aeruginosa (Cervantes et al. 

1990). Ralstonia metallidurans CH34 est une bactérie peu sensible à la toxicité métallique, 

notamment au Cr, car elle possède deux méga-plasmides qui lui confèrent une résistance aux 

métaux suivants (Mergeay et al. 1985) :  

• PMOL 30 : CdII, CoII, CuII, HgII, PbII, TlI, ZnII. 

• PMOL 28 : CoII, CrVI, HgII, NiII, ZnII.  

La résistance des microorganismes aux ions chromates est basée sur un système d’efflux 

de ces ions par une protéine antiporteur chromate/sulfate, qui exclue les ions chromates du 

cytoplasme par des vésicules membranaires (Nies 1999). 

La réduction biologique de CrVI en CrIII est un mécanisme potentiel de détoxification, et 

de contrôle de la dispersion du Cr, qui peut être réalisé par des bactéries telle que P. fluorescens 

(Desjardin et al. 2002) ou par des champignons, Aspergillus et Penicillium, isolés sur un sol 

contaminé, et qui ont également montré d’excellentes capacités de biosorption du Cr sur leur 

paroi (Cervantes et al. 2001).  

2.2.2.3. Interaction des microorganismes avec le mercure  

Les sols contiennent naturellement peu de bactéries résistantes au Hg, environ 0,01% soit 

0,07 % des bactéries hétérotrophes totales (Ranjard et al. 1997). Le contact avec le Hg permet 

non seulement une augmentation du nombre de bactéries résistantes mais également une 

augmentation de la proportion des bactéries Gram- parmi celles-ci (Ranjard et al. 1997). Olson et 

al. (1989) ont également montré que les bactéries Gram- étaient majoritaires dans les sols et 

surtout dans les sédiments pollués en Hg, en particulier celles du genre Pseudomonas.  

La résistance au HgII est codée par un ensemble de gènes regroupés dans l'opéron mer, 

identifié chez des bactéries Gram+ (Bacillus sp.) et Gram- (Pseudomonas sp., Thiobacillus 

ferrooxidans) (Osborn et al. 1997). Cet opéron code pour des protéines périplasmiques, dont Mer 

T et Mer C qui collectent HgII dans l'environnement et le transfèrent dans le cytoplasme (figure 

1.7). L'opéron code également pour deux enzymes : l'organomercuriale lyase Mer B qui 

hydrolyse les composés mercuriques stables liés au carbone, et la réductase mercurique Mer A 

qui utilise les substrats de la première hydrolyse pour réduire HgII en Hg0. Le Hg° volatile est 

ensuite relargué dans l'environnement par diffusion à travers la membrane cellulaire.  



Figure 1.7 : Schéma de résistance microbienne au mercure 
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: Schéma de résistance microbienne au mercure (Nies 1999)

En conditions anaérobies, les ions HgII peuvent être méthylés principalement en 

Hg+) ou diméthylmercure ((CH3)2Hg) (Barkay

thylmercure sont plus toxiques et plus mobiles que les autres formes, et bloquent 

les sites d'activité enzymatique, interférant dans la synthèse protéique et empêchant 

l'incorporation de la thymine dans l'ADN (Misra 1992). 

Interaction des microorganismes avec le plomb 

Les mécanismes de résistance au Pb varient en fonction du microorganisme et de la 

disponibilité du métal dans le sol. La résistance au PbII est portée par zntA

(Ji et Silver 1995). Ce système est basé sur une pompe à efflux ATP 

Pseudomonas marginalis réagit quant à lui en produisant un excès d’EPS et 

par accumulation intracellulaire de Pb (Roane 1999). 

De nombreux microorganismes sont capables d’immobiliser le PbII par biosorption sur 

Bacillus sp., Pseudomonas sp., (Fein et al. 1997; Leung

quelques champignons comme Aspergillus niger  (Dursun et al. 2003). P. aeruginosa

capable d’adsorber le Pb à raison de 110 mg/g de biomasse vivante et 70 mg/g de biomasse 

; les cellules vivantes peuvent sécréter de l’alginate, ce qui augmente la capacité de 

et al. 1997). Inversement des microorganismes peuvent mobiliser le 

Pb par exsudation d’acides organiques, par exemple Clostridium par production d’acide acétiq

. Les bactéries sulfato-oxydantes peuvent également solub

) par production d’H2SO4, mais ce processus serait insuffisant pour 

traiter les sols contaminés en Pb par biolixiviation (Gomez et Bosecker 1999)
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(Nies 1999) 
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2.2.3. Utilité des métabolites microbiens en bioremédiation 

Comme vu précédemment, la mobilité des métaux peut être augmentée dans le sol grâce à 

la production de métabolites microbiens tels que les biosurfactants, sidérophores et acides 

organiques. Leurs effets sont reportés dans le tableau I.7.  

 

Tableau I.7 : Récapitulatif des métabolites efficaces pour la mobilisation des métaux. 

Microorganismes  
Métabolites 

produits 

% de 
métaux 

mobilisés 

Conditions de 
l’étude Références 

Bacillus subtilis  Surfactine 
(biosurfactant) 

70% Cu, 
22% Zn 

Lavages du sol 
avec de la 
surfactine 

(Mulligan et al. 
1999b) 

Pseudomonas 
aeruginosa 

Pyoverdine 
Pyochéline 

(sidérophores) 
Rhamnolipides 
(biosurfactant) 

 
60% Cd, 
40% Pb, 
40% Zn 

Lavage d’un sol 
contaminé avec 

des rhamnolipides 

(Herman et al. 
1995) 

Pseudomonas 
fluorescens  

Pyoverdine 
Pyochéline 
Viscosine 

(biosurfactant) 
Gluconate  

(acide organique) 

60% Zn 

Inoculation de la 
bactérie dans un 

milieu gélosé 
avec du 

phosphate de zinc 

(Di Simine et al. 
1998) 

Ralstonia 
metallidurans  

Alcaligine E 
(siderophore) 

84% Cd, 
84% Pb, 
84% Zn 

Inoculation de la 
bactérie dans un 
réacteur avec du 
sol contaminé 

(Diels et al. 
1999) 

Aspergillus niger   

Acides citrique, 
oxalique 

Sidérophores 
fongiques 

37% Cr, 
91% Hg, 
85% Pb 

Inoculation dans 
un sol argileux 

contaminé 

(Wasay et al. 
1998) 

Penicillium 
simplicissimum  

Acides citrique, 
oxalique 

Sidérophores 
fongiques 

54% Co, 
36% Ni 

Inoculation dans 
de la latérite 

(Valix et al. 
2001) 

 

2.2.3.1. Acides organiques et inorganiques  

Certaines bactéries, comme P. aeruginosa, P. fluorescens et Bacillus sp., sont capables de 

synthétiser des acides forts tel que l’acide hydrocyanique (HCN) (Gadd 2000). Ce métabolite 

peut être utilisé pour la solubilisation de métaux par biolixiviation, par exemple pour la 

récupération de l’or avec Chromobacterium violaceum (Faramarzi et al. 2004).  

Les bactéries et champignons hétérotrophes peuvent aussi solubiliser le métal par 

production d’acides organiques faibles (acides oxalique, lactique, citrique, gluconique) (Gadd 
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2004). Les métaux sont mobilisés par déplacement des ions métalliques de la matrice par des 

protons et par la formation de complexes métalliques solubles. Les genres les plus efficaces sont 

Aspergillus et Penicillium, qui produisent de l’acide citrique et oxalique (Gadd et Poole 1999). 

L’acide citrique est un des acides organiques parmi les plus efficaces pour solubiliser Ni et Zn 

(Castro et al. 2000; Valix et al. 2001) et l’acide oxalique pour le Pb contenu dans la 

pyromorphite (Sayer et al. 1999).  A. niger et P. simplicissimum sont capables de mobiliser 65% 

de Cu et de Sn et plus de 95% de Al, Ni, Pb et Zn à partir de déchets électroniques, par 

production d’acide citrique et oxalique (Brandl et al. 2001). Une souche de P. fluorescens isolée 

à partir d’un sol forestier peut, en présence de glucose, solubiliser du phosphate de zinc 

probablement par production d’acide gluconique (Di Simine et al. 1998).  

2.2.3.2. Biosurfactants 

Les biosurfactants (BIOlogical SURFace ACTive ageNTS) sont des molécules 

amphiphiles, anioniques, cationiques, amphotères ou non ioniques, dont les principaux 

producteurs sont Bacillus subtilis, Bacillus licheniformis, Pseudomonas fluorescens et 

Pseudomonas aeruginosa (Banat et al. 2000). Il existe différents groupes de biosurfactants, les 

plus étudiés étant les glycolipides et les phospholipides. 

La structure des biosurfactants inclut une moitié hydrophile composée soit d’acides 

aminés, de peptides, d’anions, de cations, soit de polysaccharides. La partie hydrophobe est 

souvent constituée d’acides gras saturés, insaturés ou hydroxylés ou composée de peptides 

amphiphiles ou hydrophobes (Georgiou et al. 1992).  

A l’instar de leurs homologues chimiques, les biosurfactants agissent en réduisant la 

tension de surface des molécules, c’est à dire en minimisant la force agissant sur la surface d’un 

liquide. Ils sont caractérisés par leur concentration micellaire critique (CMC) qui dépend de la 

concentration en surfactants, de leur nature et du pH. Au dessus de la CMC, des micelles et des 

vésicules se forment (Zhang et Miller 1992). Dans la plupart des cas, les biosurfactants ont une 

CMC plus faible que celle des surfactants synthétiques, et sont par conséquent plus efficaces 

(Christofi et Ivshina 2002; Cooper et al. 1981). Etant de plus biodégradables et non toxiques, 

cela leur confère un avantage sur l’utilisation de surfactants synthétiques (Banat 1995). 

Les biosurfactants jouent un rôle essentiel pour la survie des microorganismes 

producteurs en facilitant le transport des nutriments et/ou les interactions entre hôte (cellules 

animales, microbiennes ou végétales) et microorganismes (Banat 1995; Sung-Chyr 1996). Les 

biosurfactants peuvent par exemple modifier les propriétés de surface des cellules bactériennes, 

ce qui peut améliorer la colonisation racinaire (Bar-Ness et al. 1988).  



La surfactine produite par 

exceptionnelles et compte parmi les biosurfactants les plus efficaces avec les rhamnolipides 

produits par P. aeruginosa (Desai et Banat 1997; Mulligan

rhamnolipides s’observe en phase stationnaire de croissance sous deux formes

rhamnolipides ou di-rhamnolipides (

en outre des propriétés antibiotiques, ce qui leur confère un avantage compétitif pour la 

colonisation du sol par rapport aux microorganismes indigènes 

Figure 1.8 : Structure de la surfactine produite par 

 

Figure 1.9 : Structure de rhamnolipides produits par 
al. 2005).  
 

Selon Miller (1995), l’ajout de biosurfactants augmente la désorpti

selon deux voies : (1) la complexation de la forme métallique libre, ce qui diminue l’activité de 

la phase soluble du métal et favorise la désorption selon le principe de Le Châtelier

l’accumulation des biosurfactants à l’interfa

entre le biosurfactant et le métal et permet sa mobilisation par formation de micelles.

biosurfactants tels que la surfactine et les rhamnolipides peuvent mobiliser le Cu de la fraction 

organique du sol (Mulligan 

préférentiellement le Cd, le Pb et le Zn plutôt que le Ca ou le Mg 

                                        

* Etablie en 1884, la loi de Le Châtelier prévoit que, si l'on modifie les
équilibre stable, ce dernier évolue dans le sens qui tend à le ramener dans son état initial. 

Mono
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La surfactine produite par Bacillus subtilis (figure 1.8) possède des propriétés de surface 

exceptionnelles et compte parmi les biosurfactants les plus efficaces avec les rhamnolipides 

(Desai et Banat 1997; Mulligan et al. 1999b)

rhamnolipides s’observe en phase stationnaire de croissance sous deux formes

rhamnolipides (figure 1.9) (Patel et Desai 1997). Ce

en outre des propriétés antibiotiques, ce qui leur confère un avantage compétitif pour la 

colonisation du sol par rapport aux microorganismes indigènes (Christofi et Ivshina 2002)

 

: Structure de la surfactine produite par B. subtilis (Desai et

: Structure de rhamnolipides produits par P. aeruginosa

, l’ajout de biosurfactants augmente la désorpti

(1) la complexation de la forme métallique libre, ce qui diminue l’activité de 

la phase soluble du métal et favorise la désorption selon le principe de Le Châtelier

l’accumulation des biosurfactants à l’interface solide/solution, ce qui engendre un contact direct 

entre le biosurfactant et le métal et permet sa mobilisation par formation de micelles.

biosurfactants tels que la surfactine et les rhamnolipides peuvent mobiliser le Cu de la fraction 

 et al. 1999a). Les rhamnolipides de P. aeruginosa

e Cd, le Pb et le Zn plutôt que le Ca ou le Mg (Herman 

                                                 

Etablie en 1884, la loi de Le Châtelier prévoit que, si l'on modifie les conditions imposées à un système en 
équilibre stable, ce dernier évolue dans le sens qui tend à le ramener dans son état initial.  
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) possède des propriétés de surface 

exceptionnelles et compte parmi les biosurfactants les plus efficaces avec les rhamnolipides 

1999b). La sécrétion de 

rhamnolipides s’observe en phase stationnaire de croissance sous deux formes : mono-

. Ces composés possèdent 

en outre des propriétés antibiotiques, ce qui leur confère un avantage compétitif pour la 

(Christofi et Ivshina 2002).  

(Desai et Banat 1997). 

 
P. aeruginosa (Soberón-Chávez et 

, l’ajout de biosurfactants augmente la désorption des métaux du sol 

(1) la complexation de la forme métallique libre, ce qui diminue l’activité de 

la phase soluble du métal et favorise la désorption selon le principe de Le Châtelier*, (2) 
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P. aeruginosa complexent 

 et al. 1995).  
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2.2.3.3. Sidérophores 

Le fer, deuxième métal le plus abondant sur terre, peut être oxydé en FeIII et être chélaté 

sous forme de complexes insolubles (hydroxydes ferriques) ; il est seulement présent sous forme 

libre à 10-17 M dans le sol, alors que les bactéries requièrent au minimum 10-6 M pour leur 

croissance (Gram 1996). Les microorganismes doivent alors employer des moyens efficaces 

pour récupérer le Fe dans l’environnement, tel que les sidérophores. 

Les sidérophores sont des composés de faible poids moléculaire (<1500 Da), produits par 

les microorganismes, plantes et animaux, qui interviennent dans la séquestration et le transport 

de fer ferrique. Il existe différents types de sidérophores bactériens ou fongiques dont les plus 

courants sont les hydroxamates et les phénol-catécholates (Baakza et al. 2004; Barton et 

Hemming 1993). L’acide citrique peut également jouer le rôle de sidérophore, sa production par 

Bradyrhizobium japonicum a été montrée en conditions de stress ferrique (Guerinot et al. 1990).  

Les sidérophores complexent le FeIII avant d'être reconnus comme ferri-sidérophores par 

des récepteurs spécifiques (figure 1.10) (Guerinot 1994). Une fois dans la cellule le FeIII est 

réduit en FeII, ce qui le libère du sidérophore pour lequel le FeII a une moindre affinité. Le FeII 

présent dans la cellule se lie à une protéine Fur qui réprime la synthèse de sidérophores 

(O’Sullivan et O’Gara 1992). Pour maintenir l’homéostasie microbienne, le système de 

production des sidérophores doit être fortement régulé de façon à éviter la perte d'énergie et 

l'accumulation de FeII qui peut être toxique par production de radicaux OH� via la réaction de 

Fenton* (Braun et Killmann 1999). 

Les sidérophores peuvent former des complexes avec d’autres métaux mais qui sont 

moins stables que le complexe siderophore-FeIII dont la constante d’affinité est en général de 

1030 (Neilands 1995). 

La production et l’activité des sidérophores dans l’environnement est régulée par 

différents facteurs édaphiques et biotiques : la concentration et la spéciation du fer, la nature et la 

concentration en sources de C et N, le taux de phosphates, le pH, le taux d’aération, la présence 

d’éléments traces (Mn, Mo, Zn) et la température (O’Sullivan et O’Gara 1992), mais également 

par la composition du sol, notamment la teneur en composés argileux (Neubauer et al. 2000). 

Malgré la présence de FeIII dans les sols, des quantités significatives de sidérophores libres 

(quelques µmol/L dans la solution de sol) sont disponibles (Bossier et al. 1988). 

 

 

                                                 

* Réaction de Fenton : H2O2 + Fe2
+ →·OH � + Fe3+ +OH-  



Partie I : Etude bibliographique 

- 34 - 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.10 : Modèle de prélèvement du FeIII par les sidérophores de Pseudomonas 

fluorescents. Sid B : gènes de biosynthèse des sidérophores, Sid U : gènes de prélèvement du 

complexe férri-sidérophore, Sid R : gène de régulation (O'Sullivan et O'Gara 1992). 

 
Les conditions de croissance et la composition du milieu de culture sont des facteurs 

importants pour maximiser la production de sidérophores. Les microorganismes ont besoin 

d’apports d’acides aminés et de substrats carbonés dans le milieu pour synthétiser les 

sidérophores et les récepteurs correspondants. Les besoins en N de P. fluorescens augmentent 

lors de carences en Fe, ce qui peut être une conséquence des besoins en nutriments pour la 

synthèse de sidérophores (Persson et al. 1990). Les sidérophores sont également sensibles aux 

variations de pH : un pH trop faible augmente la quantité de fer dissous et donc diminue la 

production de sidérophores tandis qu'un pH trop élevé peut conduire à une rupture des catéchols 

(Budzikiewicz 1993) 

 

Production de sidérophores par les Pseudomonas fluorescents 

Les Pseudomonas fluorescents (PF) sont des γ-proteobactéries connues pour leur capacité 

à coloniser de nombreuses niches écologiques. La complexité et la diversité de leur système de 

prélèvement du fer reflètent cette adaptabilité. La majorité des PF produisent des sidérophores 
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appelés pyoverdines (Pvd) et pyochélines (Pch) qui sont dérivées de l’acide salicylique 

(Budzikiewicz 1997). La production de Pch et Pvd, qui chélatent le fer et d’autres métaux, 

contribue à la suppression des phytopathogènes, et offre un avantage compétitif aux 

microorganismes producteurs vis à vis du prélèvement d’éléments traces essentiels (Bloemberg 

et Lugtenberg 2001).  

Les PF peuvent produire d'autres sidérophores détectables par la méthode universelle de 

Schwyn et Neilands (1987) : la pseudomonine, l’acide pyridine-2,6-dithiocarboxylique, la 

quinolobactine, la corrugatine et la nocardamine (Cornelis et Matthijs 2002). 

La production de pyoverdines et de pyochélines peut être augmentée en fonction de la 

source de carbone utilisée, notamment le glucose, le succinate de sodium, le mannitol, le fructose 

et l’acide glutamique, et en fonction du ratio C/N (Abd-Allah 1998; Díaz de Villegas et al. 2002; 

Duffy et Defago 1999; Sharma et Johri 2003a). En revanche, le glycérol et le sucrose ne 

semblent pas avoir d’effet sur leur production (Duffy et Defago 1999).  

La production de pyoverdine peut être inhibée par des métaux tels que le CuII (0,5 mM) 

et le CrIII (0,5 mM) ainsi que par HgII (0,02 mM) pour la production de pyoverdine et de 

pyochéline (Hassen et al. 1998; Sharma et Johri 2003a). A l’inverse, la production de pyochéline 

et de pyoverdine peut être stimulée par ZnII (0,5 mM), CdII (0,5 mM) et CoII (0,1 mM) (Dao et 

al. 1999; Duffy et Defago 1999; Höfte et al. 1993).  

Plusieurs explications ont été envisagées (van der Lelie et al. 2000) :  

• Le métal peut être directement impliqué dans la voie de synthèse ou de régulation de la 

synthèse des sidérophores ;  

• D’autres métaux que le FeIII, tels que ceux cités précédemment, peuvent complexer les 

sidérophores libres réduisant ainsi leur concentration dans le milieu et stimulant ainsi leur 

production ; 

• L’induction de gènes codant pour la production de sidérophores peut être combinée aux 

gènes de résistance aux métaux, limitant ainsi leur toxicité.  

Pyoverdine 

La pyoverdine (Pvd) est une molécule complexe (1500 Da) composée d’un dérivé di-

hydroxyquinoline formant le chromophore fluorescent, d’une chaîne peptidique composée de 6 à 

12 acides aminés selon la souche, et d'une chaîne latérale, comprenant en général un acide 

dicarboxylique (Meyer 2000). Les groupes hydroxamates participent à la fixation du FeIII avec 

le groupe catécholate du chromophore, formant un complexe octahédrique, avec une 

stœchiométrie de 1:1 et une constante d’association de 1032 M-1 à pH 7,0 (Albrecht-Gary et al. 

1994). La fluorescence des Pvd est « quenchée » (éteinte) par coordination avec le FeIII, ce 
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dernier inhibant la production de sidérophores dès 10 µM (Abdallah 1991; Díaz de Villegas et al. 

2002).  

Chez les Pseudomonas fluorescents, la synthèse des Pvd et de leurs récepteurs est regulée 

négativement par le répresseur Fur, qui lié au FeII, contrôle la transcription d'un facteur sigma 

extracytoplasmique, PvdS, ce dernier activant l’expression des gènes de synthèse de la 

pyoverdine (Visca et al. 2002). Certaines P. putida ou P. fluorescens ont la capacité d'utiliser un 

large spectre d'hétérologues de Pvd, alors que leurs Pvd ne peuvent être utilisées par des 

Pseudomonas compétitrices (Cornelis et Matthijs 2002). Meyer et al. (1999) ont montré que les 

récepteurs pour la Pvd de P. aeruginosa pouvaient également reconnaître deux autres Pvd de P. 

fluorescens PL7 et PL8. P. aeruginosa est également capable d’utiliser des sidérophores 

hétérologues tels que l’entérobactine d’E. coli, la ferroxiamine B et le citrate par le biais de 

récepteurs membranaires inductibles (Cornelis et Matthijs 2002; Poole et McKay 2003).  Pour 

les espèces de P. aeruginosa, trois types de Pvd peuvent être distingués, chacun reconnu par un 

récepteur spécifique (figure 1.11) (Poole et McKay 2003).  

 

Figure 1.11 : Différents types de pyoverdines produites par P. aeruginosa (Poole et 

McKay 2003). 

Pyoverdine 
Groupe II 

Pyoverdine Groupe III 

Pyoverdine Groupe I 
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Globalement la régulation de la production des sidérophores chez les Pseudomonas est 

complexe et ne dépend pas seulement de l'état du fer dans la cellule. Il existe des interactions 

entre les différents facteurs tels que le quorum sensing*, le stress de survie, la régulation de la 

production d'autres métabolites secondaires, ou le stade de croissance (Hofte et al. 1994; Stintzi 

et al. 1998; Whiteley et al. 1999).  

Pyochéline 

La pyochéline (Pch) est un sidérophore peu soluble dans l’eau, de faible poids 

moléculaire (325 Da) (Cox et al. 1981) (figure 1.12). La Pch se lie au FeIII avec une 

stœchiométrie de 2 molécules pour un atome de Fe et a une faible constante d’affinité avec ce 

dernier dans le méthanol de 2.105 M-1 (Cox et al. 1981).  

La différence de structure entre pyochéline et pyoverdine suggère qu’un de ces 

sidérophores est impliqué dans le transport de métaux de transition et l’autre dans le transport du 

Fe. Les Pvd sont en effet connues pour se lier fortement aux cations trivalents (dont FeIII) et 

peuvent former un complexe octaédrique avec CrIII (Budzikiewicz et al. 2002). La Pch peut être 

un bon chélateur d’ions divalents du fait de sa faible constante de stabilité avec le FeIII, et est en 

effet connue pour former des complexes avec CoII, MoVI, ZnII, (Cuppels et al. 1987; Visca et 

al. 1992), le ZnII et le CoII stimulant la production de Pch (Höfte et al. 1993). L’ajout de CoII et 

MoVI complexés à la pyochéline stimulent plus fortement la croissance des bactéries par rapport 

à leur ajout sous forme de complexe avec la Pvd ou sous forme libre, ce qui laisse supposer que 

la Pch peut jouer un rôle dans leur acquisition (Visca et al. 1992).  

 

 

 

Figure 1.12 : Structure de la pyochéline produite par les Pseudomonas (Poole et McKay 

2003). 

 

                                                 

* Voir glossaire 

Pyochéline 
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2.2.4. Techniques associées à la bioremédiation 

2.2.4.1. Bioaugmentation 

Le procédé de bioaugmentation requiert à la fois de cultiver en masse les 

microorganismes sélectionnés, une formulation efficace basée sur le contrôle micro-

environnemental pour minimiser le temps de latence et maximiser les avantages compétitifs des 

microorganismes introduits et enfin, un système de distribution adapté au traitement envisagé. 

Les microorganismes sélectionnés doivent être « robustes » pour résister aux conditions 

environnementales parfois défavorables à leur survie et à leur activité. Les paramètres limitants 

incluent le pH, la proximité et la disponibilité des nutriments, la compétition avec les 

microorganismes autochtones et la microfaune, la température, l’humidité, les flux de gaz.  

Pour faciliter la survie et la colonisation des microorganismes inoculés, différentes 

techniques de bioaugmentation ont été proposées (Gentry et al. 2004) :  

• Bioaugmentation avec des cellules encapsulées dans une matrice ; 

• Bioaugmentation avec des gènes de remédiation de façon à les transférer aux 

microorganismes indigènes ; 

• Bioaugmentation de la rhizosphère qui sert de niche écologique aux 

microorganismes inoculés. 

La bioaugmentation des sols s’applique à la nutrition des plantes, pour augmenter leur 

croissance, au contrôle des phytopathogènes (lutte biologique), à l’amélioration de la structure 

du sol, à la minéralisation des polluants organiques, à la bioaccumulation ou à la biolixiviation 

des polluants inorganiques (van Veen et al. 1997). La bioaugmentation d’espèces microbiennes a 

été largement utilisée pour la fixation d’azote avec Rhizobium ou Frankia (van Veen et al. 1997).  

D’autres microorganismes non symbiotiques ont également fait l’objet 

d’expérimentations et d’applications pour améliorer la croissance des plantes, parmi les genres 

suivants : Azospirillum, Azotobacter,  Burkholderia, Gluconacetobacter, Herbaspirillum, 

Klebsiella (Kennedy et al. 2004) Bacillus, Pseudomonas, Aspergillus, Penicillium (Khan et Khan 

2002).  

Suivi des cellules inoculées 

Afin de suivre le devenir des cellules inoculées tout en les distinguant des 

microorganismes indigènes, l’insertion de gènes de fluorescence et des techniques de 

« monitoring » in situ ont été développées (tableau I.8). Le gène codant pour la GFP (Green 

Fluorescent Protein) est l’un de ceux les plus utilisés avec le gène lux, en tant que marqueurs non 

invasifs des cellules et peut également être utilisé pour la détection d’une activité spécifique. 

L’un des principaux avantages de la GFP est qu’elle permet d’identifier l’organisme inoculé in 
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situ, indépendamment de son état physiologique et ne nécessite pas d’ajout de substrats exogènes 

pour sa révélation (Bloemberg et al. 1997).  

Tableau I.8 : Méthodes pour le suivi de la survie et de l’activité microbienne (Gentry et 

al. 2004).  

Méthode Paramètre 
mesuré 

Avantages Références 

PCR ADNr 
16S 

Présence 
Simple, faible coût. Non quantitatif. Les produits 
PCR peuvent être analysés par d’autres méthodes 
(RFLP, TTGE, etc.) pour augmenter la spécificité. 

(Lendvay et 
al. 2003) 

RT-PCR Activité 
Détermine l’expression des gènes. Peut être 
combiné à la PCR en temps réel pour être 
quantitatif. 

(Sayler et al. 
2001) 

PCR en 
temps réel 

Présence / 
activité 

Rapide, quantitative. Très sensible, permet de 
détecter moins de 104 cellules/g de sol. Peut être 
combinée à la RT-PCR pour mesurer l’expression 
des gènes 

(Rodrigues et 
al. 2002) 

Hybridation 
par 

fluorescence  

Présence / 
activité 

Permet de visualiser, énumérer et identifier les 
microorganismes in situ sans culture. Quantitatif. 
Permet d’analyser des communautés complexes en 
utilisant des sondes multiples. 

(Bakermans 
et Madsen 

2002) 

Micropuces 
ADN 

Présence / 
activité 

Analyse simultanée de centaines de gènes. 
Sensibilité plus basse que les autres méthodes. Plus 
de 5% d’une population microbienne peut être 
nécessaire pour détecter un microorganisme dans 
la communauté analysée. Peut être quantitatif 

(Wu et al. 
2001) 

Gènes 
indicateurs 

Présence / 
activité 

Possibilité de visualiser les microorganismes in 
situ. Quantitatif. Les gènes luminescents 
permettent aussi de mesurer l’expression de gènes 
divers in situ. Etude de multiples organismes. 
Nécessite une modification génétique de l’hôte. 

(Leveau et 
Lindow 
2002) 

2.2.4.2. Survie microbienne 

Une des préoccupations majeures de la bioaugmentation du sol par des microorganismes 

est leur survie, qui est influencée par plusieurs facteur : (1) la présence de certains composés 

pouvant inhiber la croissance ou l’activité des microorganismes cibles, (2) la présence de 

prédateurs tels que les protozoaires ou les bactériophages, (3) l’incapacité à migrer dans le sol et 

par conséquent à être en contact avec des nutriments, (4) la faible disponibilité de certains 

nutriments (van Veen et al. 1997). 

Les microorganismes inoculés sont avantagés s’ils sont impliqués dans un processus 

spécifique qui leur donne un avantage sélectif dans le sol. En revanche, en l’absence de 

processus spécifique, seul un inoculum important peut apporter un avantage compétitif au 

microorganisme inoculé afin d’obtenir in fine une population suffisante (Duquenne et al. 1999). 
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En général, la population bactérienne introduite décroît plus ou moins rapidement après 

inoculation dans le sol. Le déclin s’explique le plus souvent par la pauvreté en nutriments dans le 

sol et à « l’hostilité » du milieu pour des microorganismes précultivés en laboratoire dans des 

conditions optimales. Par exemple, le déclin de Pseudomonas fluorescens est de 0,3 à 1,3 log 

tous les 10 jours selon le type de sol, le type de souche, son potentiel génétique et ses 

caractéristiques physiologiques (van Elsas et al. 1992). L’inoculation d’un sol avec Bacillus 

subtilis a montré que la population diminuait jusqu’à atteindre le nombre de spores présentes 

initialement dans l’inoculum et restait constante et sous forme sporulée durant 120 jours (van 

Elsas et al. 1986). Les déterminants de l’efficacité de la bioaugmentation sont de nature 

abiotique (texture, pH, température, humidité, disponibilité des substrats) et biotiques 

(compétition, prédation, antagonisme) (tableau I.9). 

Tableau I.9 : Facteurs influençant la survie des microorganismes inoculés dans un sol 

(van Veen et al. 1997). 

Origine Facteur Effet 

B
io

tiq
ue

 

Prédation • Réduit la taille de la population 

Compétition 
• Réduit la taille de la population 
• Effet antagoniste avec les microorganismes indigènes par 

compétition pour Fe 

Croissance 
racinaire 

• Augmentation de la survie microbienne grâce au relargage de 
composés organiques (rhizodépôts) 

A
bi

ot
iq

ue
 

Minéraux 
argileux • Protection contre la prédation 

Tension de l’eau 

• Forte tension : eau non disponible, forte osmolarité 
• Faible tension : anaérobiose par effet d’engorgement de la 

porosité du sol, augmentation de la disponibilité des nutriments 
par diffusion 

Carbone 
organique 

• Carence en C organique se traduit par une diminution de la 
croissance et de l’activité d’où sélection des espèces 
oligotrophes 

Nutriments 
inorganiques  • Diminution de la colonisation du sol si carence 

pH • Sélection des espèces, modification de la disponibilité de 
nutriments (P) et/ou de composés toxiques (ex : Al3+) 

Température • Affecte l’activité métabolique et la pression biotique 
(prédateurs) 

Substances 
chimiques 
toxiques 

• Inhibition des organismes les plus sensibles, sélection des 
« biodégradeurs » et/ou des microorganismes résistants ou 
tolérants 
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Facteurs abiotiques  

Les facteurs abiotiques peuvent agir directement ou indirectement (en influant sur la 

microflore indigène) sur les microorganismes inoculés qui, en général, colonisent les zones qui 

leur sont chimiquement favorables (van Veen et al. 1997).  

La survie des microorganismes inoculés peut être notamment affectée par la texture et la 

structure du sol (Rutherford et Juma 1992). En effet, les Pseudomonas fluorescents survivent 

mieux dans un sol argileux que dans un sol sableux (Araujo et al. 1994; van Elsas et al. 1986). 

Les relations de prédation nématodes-protozoaires-bactéries sont de fait influencées par la taille 

des pores du sol, qui peuvent constituer une barrière physique à la prédation (Heijnen et van 

Veen 1991).  

La disponibilité des nutriments dans le sol non rhizosphérique est souvent faible et 

conduit à considérer ce sol comme globalement oligotrophe pour la microflore présente 

(Pointdexter 1981). La stérilisation du sol par rayons gamma augmente la disponibilité des 

nutriments (C, N, P) issus de la biomasse morte ce qui se traduit par un comportement différent 

des microorganismes inoculés dans un sol stérilisé ou non (Postma et al. 1990). Selon ces 

auteurs, la population finale obtenue dans les sols stérilisés représente par conséquent « l’espace 

écologique » potentiel, en termes de nutriments et d’espace disponibles. 

La sorption des microorganismes à la surface des particules de sol, notamment grâce à la 

production d’exopolysaccharides, et leur confinement dans les micropores empêchent souvent la 

dispersion de ces derniers et réduit leur activité car les substrats sont alors moins disponibles 

(van Veen et al. 1997). Pour remédier à cela, les techniques visant à augmenter la dispersion des 

microorganismes inoculés dans le sol utilisent des bactéries ayant perdu leur faculté d’adhérer 

aux surfaces, des ultra-microbactéries ou des surfactants. Dans les deux premiers cas, l’activité 

métabolique des microorganismes peut être affectée, quant aux surfactants ajoutés, certains 

d’entre eux peuvent être toxiques pour les microorganismes. Une autre approche consiste à 

ajouter à l’inoculum microbien des biosurfactants qui procurent à la fois un effet protecteur 

contre la toxicité des métaux et augmentent la quantité de substrats organiques à disposition des 

microorganismes (Maier et al. 2001). 

Facteurs biotiques 

L’état physiologique des cellules joue un rôle très important pour leur survie et leur 

capacité à coloniser le sol. Ceci est d’autant plus essentiel que la densité de colonisation de la 

rhizosphère est liée à la capacité de migration de microorganismes et à l’utilisation des substrats. 

L’état physiologique des cellules n’est pas uniforme et dépend du micro-habitat dans lequel elles 

se trouvent (van Overbeek et al. 1995). 
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Une des causes majeures d’échec suite à la bioaugmentation du sol est la prédation par les 

protozoaires (Habte et Alexander 1975). Ces derniers sont impliqués dans la régulation des 

populations bactériennes mais on dispose de peu de connaissances sur une éventuelle spécificité 

des prédateurs vis à vis de celles-ci. Les bactéries à croissance lente (stratégies K) sont 

désavantagées et subissent une pression biotique plus importante que les espèces à forte 

croissance (stratégie r) (van Veen et al. 1997). Le second facteur biotique qui peut affecter les 

microorganismes inoculés, concerne la compétitivité des microorganismes pour les nutriments 

du sol.  

Facteurs d’inoculation 

Deux aspects doivent être envisagés pour garantir une meilleure survie des 

microorganismes inoculés : une sélectivité écologique et/ou une protection à l’aide de matrices. 

La sélectivité écologique peut être obtenue en utilisant des antibiotiques sélectifs auxquels résiste 

naturellement le microorganisme d’intérêt ou en le modifiant génétiquement ou par utilisation 

d’un substrat spécifique non disponible pour les microorganismes indigènes (biostimulation 

sélective couplée à la bioaugmentation). Cette dernière option a été utilisée par Devliegher et al. 

(1995), en utilisant une souche de Pseudomonas adaptée à la dégradation de détergents en tant 

que source de carbone. L’application de ces détergents a permis d’augmenter la population des 

Pseudomonas inoculées de 100 à 1000 fois et par conséquent la colonisation racinaire du maïs. 

Cependant dans la plupart des cas, les microorganismes inoculés ne présentent pas d’avantage 

écologique spécifique. La biostimulation aspécifique des microorganismes inoculés avec l’ajout 

de substrats carbonés tels que le glucose ou l’amidon à 1% améliore néanmoins la survie des 

bactéries après 55 jours d’incubation et augmente l’activité phosphatase (Kim et al. 1998). 

L’apport de glucose en faible quantité (1 g/kg de sol sec) réduit le temps de latence de la 

dégradation du carbofuran lorsque le sol est bioaugmenté avec un fort inoculum de bactéries 

Gram- (1.107 UFC/g de sol) (Duquenne et al. 1996). En revanche, une forte concentration en 

glucose (10 g/kg de sol sec) diminue le taux de dégradation quelle que soit la taille de 

l’inoculum, ce qui peut s’expliquer par une modification de la compétition entre 

microorganismes au profit des microorganismes indigènes. 

Plusieurs critères inhérents à la méthode d’introduction et de pré-culture de l’inoculum 

influent sur le succès de la bioaugmentation. Des différences dans la dynamique de colonisation 

ont été démontrées entre des bactéries d’une même souche, obtenues en condition de laboratoire 

ou, isolées à partir du sol à inoculer (Senoo et al. 1992). La préincubation de l’inoculum dans un 

sol stérile avant inoculation dans un sol non stérile peut contribuer à augmenter la survie 

microbienne.  
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Tel est le cas avec P. fluorescens dont la survie a augmenté de 2 Log après 1 mois, alors 

que l’ajout de bactéries directement dans le sol n’était plus détectable à la même période (van 

Dyke et Prosser 2000). Cet effet peut s’expliquer par une adaptation préalable de la bactérie aux 

conditions du sol avant d’être confrontée aux prédateurs.  

Une autre approche de la bioaugmentation du sol est l’utilisation d’un sol activé 

directement, c’est à dire un sol préalablement exposé aux contaminants et qui contient une ou 

des population(s) de microorganismes capables d’éliminer le polluant. Les avantages reconnus 

sont (1) l’inoculation de consortia plus efficaces que des cultures pures, (2) l’absence de cultures 

ex situ de façon à ne pas perdre leur capacité à être compétitifs, (3) la possibilité d’utiliser des 

microorganismes non cultivables (Gentry et al. 2004). 

La taille de l’inoculum influence la survie et l’efficacité de la bioremédiation. Ramadan 

et al. (1990) ont observé que l’augmentation de la taille de l’inoculum réduisait la phase de 

latence pour la croissance et la dégradation de l’atrazine. Des inoculations successives peuvent 

aussi favoriser la colonisation du sol. L’étude menée par Newcombe et Crowley (1999) a montré 

qu’une inoculation tous les 3 jours avec Pseudomonas sp. multipliait par 28 l’efficacité de la 

dégradation de l’atrazine après 12 semaines d’incubation par rapport à une inoculation unique. 

2.2.4.3. Immobilisation 

Dans les environnements naturels, les microorganismes se regroupent souvent pour 

former un micro-environnement qui leur permet de se protéger. De ce fait, une grande partie de 

la population est immobilisée ou fixée dans une matrice polymère, dans un espace défini, par la 

formation de biofilm ou de flocs. La production de polymères par ces microorganismes permet 

d’assurer leur cohésion, la protection contre les prédateurs et la dessiccation, une stabilité 

enzymatique et une plus grande facilité d’utilisation des nutriments.  

Afin de contrôler les paramètres liés à la bioaugmentation des microorganismes, des 

techniques d’immobilisation artificielles de microorganismes ont été développées. 

Le but de ces techniques d’immobilisation est de limiter les variations des conditions 

physico-chimiques et biologiques dans l’environnement immédiat des microorganismes, afin de 

favoriser l’adaptation de ces derniers à leur nouvel environnement, en réduisant le temps de 

latence, et ainsi d’optimiser la bioaugmentation (van Elsas et Heijnen 1990).  

La bioaugmentation de sols avec des microorganismes immobilisés créé des « hot spots » 

où l’activité des cellules inoculées est importante si les conditions de développement sont 

favorables (van Veen et al. 1997). 
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Différents supports et différentes techniques peuvent être employés pour la production 

d’inocula immobilisés (tableau I.10). Il s’agit :  

� De l’adsorption microbienne sur de la tourbe, de la vermiculite, des particules 

minérales (argile, zéolites) ou encore de boues ; 

� Du piégeage ou encapsulation dans des matrices polysaccharidiques ou des capsules.  

Selon (van Veen et al. 1997), un support idéal doit fournir un environnement adéquat 

pour la survie cellulaire et la croissance se traduisant globalement par une activité microbienne 

accrue ; être non toxique pour l’inoculum et l’environnement, et servir de moyen de contrôle des 

microorganismes inoculés. La matrice ne doit pas limiter la circulation des gaz et liquides tout en 

« tamponnant » les variations brusques des conditions environnementales (température, pH, 

teneurs en polluants, etc.) 

Ces supports peuvent être utilisés soit directement pour inoculer le sol, soit en enrobage 

de graines pour inoculer le rhizoplan et/ou la rhizosphère. Les matrices toxiques pour 

l’environnement ont été écartées dans cette étude car le support d’immobilisation ne peut être 

récupéré après ajout dans le sol.  

Immobilisation avec des matrices organiques 

L’immobilisation microbienne dans de l’alginate ou des carraghénanes sont des 

techniques « douces » qui permettent de préserver la viabilité des cellules par adaptation 

progressive aux conditions du milieu. 

� Alginate : l'acide alginique est un polysaccharide composé d’acide D-

mannuronique et d’acide L-glucuronique, obtenu à partir de différents types d'algues : 

Macrocrystis, Fucus Laminaria,, mais l’alginate est également produit par certaines 

Pseudomonas lors de la formation de biofilms, ce qui en fait un support tout à fait adapté pour 

ces bactéries (Cancela et al. 2003). 

Plusieurs auteurs estiment que l’encapsulation de cellules de P. fluorescens dans des 

billes d’alginate augmente leur survie dans le sol par rapport à l’inoculation de cellules libres, et 

augmente l’efficacité de la colonisation racinaire (Trevors et al. 1993; van Elsas et al. 1992). 

Une autre étude montre également que l’encapsulation de P. aeruginosa UG2Lr dans des billes 

d’alginate de calcium à 2% augmente la survie des cellules dans des microcosmes de sol ainsi 

que la colonisation du sol après 9 semaines par rapport aux cellules libres (Hall et al. 1998).  
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Tableau I.10 : Propriétés des différents matériaux utilisés pour l’immobilisation des 

inocula (Gentry et al. 2004; Willaert et Baron 1996). 
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La formation des billes de gel se fait par contact direct entre l’alginate de sodium et le 

plus souvent du CaCl2. Les cations CaII se logent dans des cavités électronégatives induisant une 

conformation tridimensionnelle en « boite à oeufs* » (Grant et al. 1973).  

Le contre-ion CaII diffuse ensuite vers le centre de la bille, ce qui fait que la bille ne 

possède pas forcément une structure homogène – l’extérieur de la bille est plus rigide que 

l’intérieur. De faibles concentrations en contre-ions (0,05 à 0,1M) et des temps de 

polymérisation plus longs sont préférables pour avoir des gels plus homogènes et plus résistants 

(Trevors et al. 1992).  

La stabilité des billes d’alginate de calcium dépend fortement des conditions du milieu 

dans lequel elles sont inoculées. En présence de CoII, FeII, MgII, MnII et ZnII, le CaII de 

l’alginate est relargué par échange d’ions et les billes sont fragilisées (Czaczyk et al. 1997). De 

même, d'autres substances telles que l’EDTA, les citrates ou les phosphates peuvent dissoudre 

l'alginate ou diminuer sa stabilité en complexant les ions CaII.  

Les dérivés carboxyliques des polysaccharides de l’alginate sont chargés négativement 

dans un milieu neutre ou alcalin et ont donc une grande affinité pour les cations qui peuvent être 

fixés par échange d'ions avec les protons des groupements carboxyliques. Les billes seules 

peuvent en effet fixer jusqu’à 20 mg HgII/g de bille (Arica et al. 2004) et jusqu’à 75 mg de 

CrIII/g de bille (Ibanez et Umetsu 2004). L’alginate de sodium peut également fixer un grand 

nombre de molécules de FeIII et former ainsi un complexe stable dont la constante de fixation 

est de 1.104 M-1 (Sreeram et al. 2004).  

Les composés neutres de faible poids moléculaire diffusent facilement à travers l’alginate 

de calcium (Kierstan et Bucke 1977), suggérant que les métabolites secondaires produits par les 

microorganismes immobilisés ressortent des billes par diffusion (Zezza et al. 1993). Par 

exemple, P. fluorescens piégé dans des billes d’alginate de Ca à 3% relargue dans le milieu des 

substances antibiotiques tels que des phloroglucinols (Russo et al. 1996).  

L’utilisation de macro-billes (de 1 à 3 mm de diamètre) présente cependant un 

inconvénient majeur : la faible diffusion de l’O2, avec 80% du volume de la bille non adapté aux 

bactéries aérobies (Bashan et al. 2002). Les microorganismes aérobies ne peuvent croître qu’à 

moins de 300 µm de la surface de la bille (Chen et Humphrey 1988; Omar 1993), la 

concentration cellulaire maximale étant observée à 100 µm de la surface de la bille 

(Monbouquette et Ollis 1988). L’utilisation de microbilles (100 à 200 µm), réalisées grâce à un 

champ électrostatique pulsé à haute tension puis séchées et appliquées sous forme de poudre, 

                                                 

* Ce modèle décrit l’emboîtement des ions CaII dans les cavités situées entres deux chaînes 
polysaccharidiques. 
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pourrait faciliter la bioaugmentation et améliorer la survie car l’oxygène n’est plus limitant dans 

ce cas. Cette technique augmente néanmoins le taux de mortalité cellulaire au cours de la 

fabrication des billes (Bashan et al. 2002). 

Afin de contrôler la vitesse et le taux de relargage cellulaire hors des billes, on peut 

moduler la résistance mécanique des billes d’alginate. Celle-ci peut être augmentée en ajoutant 

une enveloppe de chitosan, le procédé étant toutefois assez coûteux (Serp et al. 2000). Par 

ailleurs, l’incorporation de tourbe ou de bentonite dans les billes d’alginate permet de contrôler 

la teneur en eau des billes et donc d’augmenter la survie microbienne (van Elsas et al. 1992). Il 

semblerait cependant que l’immobilisation des Pseudomonas dans les billes alginate formulées 

avec de l’argile entraîne la mortalité d’un pourcentage non négligeable de bactéries durant le 

processus d’immobilisation (Fravel et al. 1985).  

� Carraghénane : parmi les différentes formes de carraghénanes, seules les formes 

κ et ι  conviennent pour l’immobilisation cellulaire, le κ−carraghénane formant des gels thermo-

réversibles avec les ions potassium (Chibata et al. 1987). L’utilisation de carraghénanes au lieu 

d’alginate peut être préférable du fait de sa plus forte résistance et de son faible coût bien que 

leurs propriétés soient proches en terme de survie microbienne (Cassidy et al. 1996). 

L’inconvénient majeur de ce composé est la température de formation des billes qui peut 

provoquer une mortalité cellulaire importante. 

� Déchets de betterave : les déchets de betterave sont un résidu lignocellulosique 

produit durant le processus d’extraction du sucre. C’est un matériau économique utilisé en 

alimentation animale. Son utilisation a été testée en formulation avec A. niger, qui produit de 

l’acide citrique et transforme les résidus de betterave en sucres plus simples du fait de l’action 

d’enzymes hydrolytiques (Rodriguez et al. 1999). Ces sucres simples peuvent ensuite être 

utilisés par des organismes hétérotrophes. Dans ce cas, le support d’immobilisation sert aussi de 

source de substrats et peut être employé pour la co-inoculation de bactéries et de champignons. 

Cependant, l’ajout de matière organique au sol peut conduire à l’immobilisation des métaux par 

adsorption ou complexation (Bolan et Duraisamy 2003). Tel est le cas de la pulpe de betterave en 

solution aqueuse, qui peut fixer CdII, CuII, NiII, PbII, ZnII, du fait de la présence de 

groupements carboxyliques (Dronnet et al. 1997).  

� Tourbe : c’est un matériau naturel mais qui, de par son hétérogénéité et la 

variabilité de sa composition, n’est pas toujours adapté (Trevors et al. 1992). Mélangée à 

l’inoculum bactérien, la réhydratation de la tourbe provoque une succion de l’eau qui soumet les 

bactéries à une dessiccation rapide et diminue leur nombre (Bashan 1998; Fouilleux et al. 1994). 
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La tourbe doit être stérilisée sous peine de perdre les microorganismes immobilisés qui entrent 

en compétition avec les microorganismes autochtones ou des prédateurs tels que les protozoaires. 

La stérilité peut être obtenue par radiation gamma qui entraîne parfois la libération de composés 

phytotoxiques (Yardin et al. 2000).. 

 

2.2.4.4. Couplage Immobilisation/biostimulation 

L’ajout d’amendements dans les supports d’immobilisation permet, dans la plupart des 

cas, d’améliorer la survie des microorganismes inoculés. Mais l’accessibilité de ces substrats aux 

microorganismes indigènes peut diminuer leur effet positif sur la bioaugmentation (Duquenne et 

al. 1999). 

Malgré la non-spécificité de la plupart des sources carbonées, leur proximité avec les 

microorganismes au sein des matrices d’immobilisation avantage compétitivement ces derniers 

par rapport aux microorganismes indigènes jusqu’à dégradation du support. Néanmoins, l’apport 

d’amendements peut se traduire par la diminution de la taille des pores et de l’espace libre pour 

les microorganismes (van Veen et al. 1997). 

Tous les substrats ne peuvent être incorporés dans les supports en raison du risque de 

diffusion. Tel est le cas des sucres simples dans des billes d’alginate. Le glucose contenu dans 

des billes à 2% d’alginate diffuse en une trentaine de minutes après que les billes aient été 

ajoutées dans un milieu aqueux et ce, quelle que soit la concentration en glucose (5 à 300 g/L) 

(Tanaka et al. 1984).  

Dans le cas des molécules de petite taille non chargées, la concentration en alginate des 

billes et/ou celle du CaCl2 n'ont pas d'effet sur la diffusion. En revanche, dans le cas de 

molécules de poids moléculaire élevé (> 2.104 D), la diffusion est réduite (Tanaka et al. 1984). 

L’amidon peut être utilisé par conséquent, comme source de carbone et en tant que renforçateur 

des billes. Incorporé dans des billes d’alginate avec Pseudomonas sp., il permet d’améliorer la 

survie microbienne et l’activité dénitrifiante (Tal et al. 1999). De même, la co-immobilisation de 

Pseudomonas fluorescens dans des microgranules de silice avec du glycérol favorise sa 

croissance et sa survie dans le sol et lui donne un avantage compétitif, ce malgré la diffusion 

relativement rapide du glycérol à travers les pores des microgranules, ce qui en limite l’efficacité 

(Duquenne et al. 1999).  

Un des substrats couramment utilisé en co-immobilisation dans les billes d’alginate de 

calcium est le lait écrémé (van Elsas et al. 1992). Alors que l’observation microscopique de 

billes seules montre une organisation de l’alginate de Ca en couches successives concentriques, 

la formulation avec le lait écrémé montre une organisation différente du réseau 
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macromoléculaire au sein des billes et une augmentation du nombre de microcolonies par rapport 

aux billes sans lait écrémé (Bashan 1986). Dans le cas de la production de composés acides dans 

la bille, l’utilisation de lait écrémé tamponne le pH mais accélère la dégradation des billes 

(Bashan 1986). La survie de P. fluorescens peut être augmentée en ajoutant de la bentonite en 

plus du lait écrémé (van Elsas et al. 1992). La bentonite incorporée fournit ainsi une barrière 

physique entre les cellules et le sol environnant et joue le rôle de renforçateur de la structure des 

billes permettant un relargage progressif des cellules (van Elsas et al. 1992).  

2.3. Phytoremédiation 

2.3.1. Techniques et limites 

En matière de remédiation des sols, les méthodes physico-chimiques sont majoritairement 

utilisées, malgré leur coût élevé et leur impact négatif sur la structure et la vie biologique du sol. 

La phytoremédiation, technique peu coûteuse et écologique a été proposée en 1983 par Chaney 

et présente l’avantage de pouvoir être mise en œuvre in situ. 

L’EPA (Agence pour la Protection de l’Environnement) définit la phytoremédiation 

comme étant « l’utilisation directe de plantes pour la réduction in situ des risques liés aux sols, 

boues et sédiments contaminés et aux eaux souterraines, par l’extraction, la dégradation ou le 

confinement des polluants» (EPA 2000). Plusieurs techniques basées sur ce principe ont été 

développées (tableau I.11). 

 La phytoremédiation étant une technique en émergence, les coûts réels ne sont pas 

encore généralisables mais les coûts estimés sont 50 à 80 % plus faibles qu’avec les méthodes 

physico-chimiques (tableau I.6, p21 et 23) (Glass 2000). Le marché de la phytoremédiation est 

en progression ; il représentait en France 50 millions d’euros en 1992 et a été estimé à 280 

millions d’euros en 2005 (Trouvé 2006).  

2.3.2. Phytoextraction 

La phytoextraction représente la seule voie biologique d’extraction in situ des métaux et 

comporte de nombreux avantages vis à vis des sols pollués de façon diffuse, sur de grandes 

surfaces (tableau I.12). Cette technique est basée sur le prélèvement des métaux par des plantes 

dotées d’une capacité de résistance aux métaux, d’une croissance rapide, d’un système racinaire 

développé, d’une aptitude à produire beaucoup de biomasse et à être capable de transloquer les 

éléments vers les parties récoltables (Chaney et al. 1997; McGrath et al. 2002). 
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Tableau I.11 : Caractéristiques des différentes techniques utilisées en phytoremédiation 
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Tableau I.12 : Avantages et inconvénients de la phytoextraction (Cunningham et al. 

1995; Henry 2000). 

Avantages 
• Utilisé pour une grande diversité de polluants organiques/inorganiques 
• Application in situ/ex situ 
• Diminution des perturbations pour le sol par rapport aux techniques conventionnelles 
• Réduit la quantité de déchets à stocker jusqu’à 95% 
• Diminution de la dispersion dans l’eau (lixiviation) et l’air 
• Méthode peu coûteuse en moyen humain et matériel 
• Facile à mettre en œuvre 
• Ecologiquement adaptée et esthétique 
• Limite l’érosion, maintien ou améliore la structure des sols 
• Impact positif sur la fertilité et la biodiversité des sols 

Inconvénients 
• Restreint à des sites pollués peu profonds limités à 1 m dans les sols  
• Durée de remédiation longue 
• Restreint aux sites de faible contamination 
• Traitement des déchets potentiellement dangereux 
• Dépend des conditions climatiques 
• Risque d’affecter la biodiversité en introduisant des espèces non natives 
• Risque de consommation des tissus contaminés par les animaux par pâturage 

Plusieurs approches ont été développées :  

� l’utilisation de plantes hyperaccumulatrices ;  

� l’utilisation de plantes à forte biomasse dont l’efficacité de prélèvement des métaux peut 

être augmentée par l’ajout de chélatants chimiques ou couplée à la bioaugmentation ; 

� l’utilisation d’arbres à croissance rapide. 

La durée de phytoextraction est l’un des facteurs limitants majeurs ; le traitement des sols 

pouvant atteindre plusieurs années, voire dizaines d’années (tableau I.13). Une durée 

raisonnable, inférieure à 5 ans, nécessite l’utilisation d’espèces à croissance rapide ou 

d’améliorer des plantes existantes par insertion de gènes responsables de l’hyperaccumulation 

qui n’ont à ce jour pas encore été découverts. 

Selon Baker (1981), il existe trois catégories de plantes pouvant pousser sur des sols 

métallifères (figure 1.13) tels que les sols de serpentine (contenant Co, Cr, Mg, Mn et Ni), les 

sols sélénifères (sols riches en Se), uranifères, ou calaminaires (sols riches en Cd et Zn) (Raskin 

et al. 1994) :  

� les exclusives qui maintiennent une faible concentration en métaux dans leurs feuilles 

quelle que soit la teneur du sol et qui sont principalement utilisées en phytostabilisation ; 

� les accumulatrices et hyperaccumulatrices qui accumulent les métaux dans leurs parties 

aériennes indépendamment de la concentration du sol ; 

� les indicatrices dont le prélèvement en métaux reflète la concentration du sol jusqu’à ce 

que la teneur dans le sol leur soit toxique.  
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Tableau I.13 : Estimation de la durée de traitement pour réduire la concentration en Pb 

d’un sol de 100 mg/kg de sol sec sur 30 cm de profondeur en fonction des caractéristiques de 

production et d’accumulation la plante (Baker et al. 2000). 

Concentration en Pb 
(mg/kg MS) 

Biomasse végétale 
produite (t/ha/an) 

Quantité de métal 
extrait (kg/ha/an) 

Durée du traitement 
(en années) 

Non-hyperaccumulatrices 

50 5 0,25 1800 
50 10 0,50 900 
50 15 0,75 600 
50 20 1,00 450 
50 25 1,25 360 
500 5 2,50 180 
500 10 5,00 90 
500 15 7,50 60 
500 20 10,00 45 
500 25 12,50 36 

Hyperaccumulatrices 

1000 5 5,00 90 
10000 5 50,00 9 
20000 5 100,00 4,5 

  

 

 

 

Figure 1.13 : Catégories de plantes poussant sur des sols métallifères (Baker 1981). 

 

 

 

 

Concentration en métal dans le sol  

C
on

ce
nt

ra
tio

n 
en

 m
ét

al
 d

an
s 

la
 p

la
nt

e
 

 
Accumulatrice 

 

Exclusive 

 

Hyperaccumulatrice  



Partie I : Etude bibliographique 

- 53 - 

L’emploi de la phytoextraction se limite à des sites peu contaminés, tels que des sols 

agricoles. Par exemple, Blaylock (2000) a estimé que la phytoextraction du Pb par Brassica 

juncea ne pouvait s’appliquer qu’à des sites dont la teneur en métaux ne dépassait pas 1500 mg 

de Pb par kg de sol sec.  

Plantes accumulatrices et hyperaccumulatrices 

La première découverte des plantes pouvant accumuler de fortes concentrations en Zn a 

été faite en 1885 par Baumann. En 1935, Byers recensait l’accumulation de Se par Astragalus 

spp, et en 1948, Minguzzi et Vergnano identifiaient des plantes pouvant accumuler plus de 1% 

de Ni dans leurs feuilles.  

Le terme d’hyperaccumulateur a été ensuite défini comme étant une plante capable 

d’accumuler dans ses feuilles plus de (Baker et Brooks 1989; Baker et al. 2000; Reeves et Baker 

2000) :  

• 10 µg de Hg/g de MS (matière sèche) ; 

• 100 µg de Cd/g de MS ; 

• 1000 µg de As, Co, Cr, Cu, Ni, Pb, Se/g de MS ;  

• 10 000 µg de Mn, Zn/g de MS.  

 

Le phénomène d’hyperaccumulation est assez rare. Il existe environ 400 espèces 

hyperaccumulatrices soit moins de 0,2% des angiospermes, dont 300 accumulent 

préférentiellement le Ni (tableau I.14) (Salt 1995). La plupart des hyperaccumulateurs 

appartiennent à la famille des Brassicaceae, famille qui ne possède pas d’associations 

mycorhiziennes (McGrath et al. 2001).  

 

Une des caractéristiques principales des espèces hyperaccumulatrices est de posséder un 

facteur de translocation (FT) – rapport de la concentration en métal dans les feuilles à la 

concentration en métal dans les racines – supérieur à 1. La plupart des plantes 

hyperaccumulatrices n’accumulent pas les métaux de la même façon selon leur nature. Par 

exemple, A. halleri est un hyperaccumulateur de Cd et Zn dans les feuilles mais accumule Cu et 

Pb dans les racines (Dahmani-Muller et al. 2001). A ce jour, aucune espèce végétale n’a encore 

montré des capacités d’hyperaccumulation d’un large spectre de métaux (Watanabe 1997) mais 

de nombreuses plantes hyperaccumulatrices potentielles restent encore à découvrir (Raskin et al. 

1997). 
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Tableau I.14 : Nombre d’espèces hyperaccumulatrices connues pour différents métaux et 

familles les plus représentées (Baker et al. 2000; Brooks et al. 1998; Dubourguier et al. 2001). 

Eléments Nombre 
d’espèces 

Nombre de 
familles 

Familles les plus représentées 

As 2 1 Pteridaceae 

Cd 2 1 Brassicaceae 

Co 28 11 Lamiaceae, Scophulariaceae 

Cu 37 15 
Cyperaceae, Poaceae, Lamiaceae, 

Scophulariaceae 

Mn 9 5 Apocynaceae, Cunoniaceae, Proteceae 

Ni 317 37 
Brassicaceae, Cunoniaceae, 

Euphorbiaceae, Flacourtiacea, Violaceae 

Pb 14 7 Asteraceae, Brassiceae 

Se 20 7 Fabaceae 

Tl 1 1 Brassicaceae 

Zn 13 5 Brassicaceae, Violaceae 

 

La plupart des plantes hyperaccumulatrices sont caractérisées par une faible biomasse et 

une croissance lente, ce qui les rend moins efficaces pour une utilisation à grande échelle par 

rapport aux espèces à forte biomasse (Baker et al. 2000; Reeves et Baker 2000). Par exemple 

Thlaspi caerulescens cultivé sur un site contaminé par Cd, Cu et Zn extrait 47 g de Cu/ha alors 

que du maïs cultivé sur la même parcelle en extrait 3 fois plus grâce à une plus forte production 

de biomasse (Keller et Hammer 2005). Par conséquent l’utilisation de plantes à forte biomasse 

s’est développée, en particulier des espèces cultivées : Zea mays (maïs), Pisum sativum (pois), 

Avena sativa (blé), Hordeum vulgare (avoine) et Brassica juncea (moutarde indienne).  

Le point critique de la phytoextraction reste la biodisponibilité du métal dans le sol, 

influencée par les facteurs édaphiques dont le pH, la CEC et la teneur en matière organique. Une 

étude de Barona et al.(2001) suggère cependant que l’augmentation de la biodisponibilité des 

métaux dans le sol doit être en rapport avec les capacités d’extraction des métaux par les plantes 

sur une courte période, sous peine d’entraîner un risque potentiel de contamination des couches 

profondes de sol et des eaux souterraines. 
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Selon certains auteurs, les arbres pourraient être de bons candidats pour la 

phytoextraction du fait de leur capacité à croître sur différents substrats, de leur système racinaire 

développé et de leur forte production de biomasse (Pulford et Watson 2003). Les arbres ont un 

taux de transpiration très important ce qui facilite le transfert des ions métalliques vers les 

feuilles : un saule, par exemple, peut transpirer 19000 litres d’eau en un été (Hinchman et al. 

1998). Cependant, les arbres ne sont pas capables de s’adapter à de fortes concentrations en 

métaux dans le sol, ce qui explique leur absence sur les sites métallifères d’Europe (Turner 

1994), malgré une tolérance aux métaux plus marquée que pour la plupart des espèces cultivées 

(Pulford et Watson 2003). Une étude économique a pourtant révélé que le saule était adapté à la 

remédiation d’un sol agricole contaminé par du Cd (Lewandowski et al. 2006). 

2.3.3. Interactions entre les métaux et les plantes  

2.3.3.1. Toxicité des métaux  

Certains métaux sont des micro-nutriments essentiels à la croissance des végétaux (Cu, 

Co, Fe, Mn, Mo, Ni et Zn) qui peuvent être toxiques à forte concentration alors que d’autres, non 

essentiels, sont toxiques à faible concentration (Ag, Al, Cd, Cr, Hg, Pb) (tableau I.15).  

Tableau I.15 : Concentration en éléments traces dans les parties aériennes de plantes 

(mg/kg MS) (Kabata-Pendias et Pendias 1992). 

Elément Teneurs normales 
Teneurs en excès ou 

toxiques 

Teneurs tolérables 
pour plantes de grande 

culture 

Cd 0,05-0,2 5-30 3 

Cr 0,1-0,5 5-30 2 

Cu 5-30 50 50 

Hg - 0,5-1 - 

Ni 0,1-5 10-100 50 

Pb 5-10 30-300 10 

Se 0,01-2 5-30 - 

Zn 27-150 100-400 300 

 

En excès, les métaux non essentiels provoquent aussi bien des chloroses et nécroses que 

des retards de croissance (inhibition de la croissance, racinaire notamment) (Williams et al. 

2000). Au niveau cellulaire, cette toxicité peut se traduire par une fixation des métaux aux 

groupements thiols inhibant ainsi les activités enzymatiques, les synthèses protéiques ou 
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provoquant une carence d’ions essentiels par compétition (Assche et Clijsters 1990). Certaines 

monocotylédones non herbacées et les dicotylédones répondent aux chloroses, dues à une 

carence en Fe, en augmentant leur capacité racinaire à réduire le Fe(III) en Fe(II), forme 

assimilable par la plante (Chaney et al. 1972) ou en acidifiant la rhizosphère (Marschner et 

Römheld 1994). Bien que globalement les plantes hyperaccumulatrices soient tolérantes aux 

métaux, il n’existe pas de lien avéré entre la tolérance et l’hyperaccumulation (Baker et al. 1994; 

MacNair et al. 2000). 

 

2.3.3.2. Absorption  

Le prélèvement des éléments minéraux par les plantes dépend des paramètres suivants : 

(1) concentration en éléments potentiellement biodisponibles dans le sol, (2) activité et statut 

ionique des éléments dans la solution de sol, (3) transport des éléments à l’interface racine/sol. 

Les plantes prélèvent les métaux sous forme de cations ou sous forme soluble liée à la matière 

organique. Le rapport de la concentration en éléments dans les feuilles à celle mesurée dans le 

sol définit, selon Dahmani-Muller et al. (2000), le facteur de bioaccumulation ou de 

bioconcentration (FB) et permet ainsi de déterminer la capacité des plantes à absorber les 

métaux.  

La plante est capable de mobiliser ou d’immobiliser les métaux en changeant les 

conditions rhizosphériques par la production d’exsudats racinaires, par extrusion de protons, de 

phytosidérophores ou d’acides organiques (figure 1.14) (Kinnersley 1993; Wenzel et al. 2003). 

Ces composés chimiques présents dans la rhizosphère sont impliqués dans l’augmentation du 

prélèvement des métaux et leur translocation vers les feuilles, bien que les mécanismes mis en 

jeu ne soient pas clairement définis (Mench et Martin 1991). 

Pour maintenir un certain équilibre dans la rhizosphère, les racines libèrent des protons 

lorsqu’elles absorbent plus de cations que d’anions ou prélèvent des protons dans le cas contraire 

(Haynes 1990; Hinsinger et al. 2003). Par conséquent, le pH dans la rhizosphère est le plus 

souvent de 1 à 2 unités inférieur à celui du sol non rhizosphérique. Pour autant, aucun lien n’a 

été démontré entre le pH du sol rhizosphérique et le phénomène d’hyperaccumulation (Knight et 

al. 1997; McGrath et al. 1997).  
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Figure 1.14 : Voies de prélèvements des métaux par les plantes. Les métaux entrent par 

les racines par voie symplastique (en traversant les membranes cellulaires) et apoplastique (par 

les espaces intracellulaires). Une fois dans le xylème, les métaux sont transportés vers les feuilles 

où ils peuvent être séquestrés dans différents compartiments cellulaires (cytosol, paroi cellulaire, 

vacuole) ou être volatilisés par les stomates (d’après Peer et al., 2006). 
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Les phytosidérophores, également impliqués dans la mobilisation des métaux, sont 

synthétisés par les graminées sous la forme d’acide mugénique ou avénique ou de 

nicotianamines (Kinnersley 1993; Ma et Nomoto 1996). Ces composés spécifiques sont excrétés 

dans la rizosphère notamment chez l’orge, en cas de carence en Fe ou en Zn (Gries et al. 1995; 

Marschner et Römheld 1994). Les phytosidérophores sont excrétés au niveau de l’apex où ils 

complexent les métaux tels que le Fe (Marschner et al. 1987), puis le complexe est récupéré par 

des transporteurs spécifiques de forte affinité sur la membrane plasmique des cellules racinaires 

(Marschner et Römheld 1994). Les phytosidérophores peuvent complexer d’autres métaux que le 

Fe dans le sol, tel que Cd, Ni, Zn (Awad et Romheld 2000; Shenker et al. 2001).  

Les plantes exsudent également des acides organiques (citrique, malique, oxalique) et/ou 

des phosphatases acides en cas de carence en phosphore (Marschener 1998). Les acides 

organiques de faible poids moléculaire sont les principaux acteurs de la mobilisation des métaux 

(Al, Ca, Fe) et de l’accumulation de ceux-ci dans les plantes, soit en formant des complexes 

metalliques, soit en diminuant le pH (Haynes 1990; Hinsinger et al. 2003). La surproduction 

d’exsudats racinaires n’est cependant pas impliquée dans le mécanisme d’hyperaccumulation de 

Zn par T. caerulescens (Zhao et al. 2001).  

 
2.3.3.3. Transfert et translocation 

Une fois absorbés par les racines qui jouent le rôle d’échangeurs d’ions, les métaux 

traversent la membrane plasmique par des transporteurs ou des sites de fixation de plus forte 

affinité (Hirsch et al. 1998). Trois processus majeurs peuvent alors réguler le transfert des 

métaux des racines vers le xylème : (1) la séquestration des métaux dans les cellules racinaires, 

(2) le transport symplastique vers la stèle*, (3) le relargage dans le xylème. 

Dans la plante, les métaux sont souvent peu mobiles et forment des complexes insolubles 

avec les carbonates, les sulfates et les phosphates, les immobilisant dans les compartiments 

apoplastiques* ou symplastiques* (Raskin et al. 1997). L’immobilisation des métaux sur les 

parois cellulaires des racines peut être assimilée à une stratégie d’exclusion des métaux par la 

plante (Baker 1981; Dahmani-Muller et al. 2000). Les métaux non essentiels empruntent plutôt 

la voie apoplastique, perméable aux solutés, alors que  les ions métalliques essentiels atteignent 

le xylème par la voie symplastique (Tester et Leigh 2001). Le transport des ions dans le xylème, 

dont CdII, CuII, PbII et ZnII, est contrôlé par les protéines de transport membranaires (Clemens 

et al. 2002; Williams et al. 2000). La chélation avec certains ligands tels que l’histidine, la 

nicotianamine et le citrate ont tendance à faciliter le transport des métaux dans le xylème alors 

                                                 

* Voir glossaire 
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que la synthèse de phytochélatines et de métallothionéines favorise la séquestration dans les 

racines (Clemens et al. 2002). 

Le transport des métaux du cytosol à la vacuole et leur séquestration sont considérés 

comme un mécanisme important de la tolérance et de l’accumulation des métaux. Cela les exclut 

des sites cellulaires où se déroulent des processus tels que la division cellulaire ou la respiration, 

procurant ainsi un effet protecteur (Hall 2002). Les ions métalliques peuvent être transportés 

activement par des systèmes ATP-dépendants à travers le tonoplaste, sous forme libre ou 

complexée (Ortiz et al. 1995). Une fois dans la vacuole, les métaux peuvent être complexés par 

des acides organiques ou des peptides détoxificateurs de métaux induits lors de l’exposition de la 

plante à ces métaux (glutathion, phytochélatines et métallothionéines) (Cunningham et al. 1995). 

Le glutathion est le composé thiol majeur des plantes, présent majoritairement sous forme 

réduite (May et al. 1998). Les plantes qui subissent un stress métallique produisent des radicaux 

libres et des espèces oxygénées réactives (ROS) et réduisent alors ce stress par la synthèse de 

glutathion, de phytochélatines ou de métallothionéines (Cobbett et Goldsbrough 2002; Rauser 

1995). Les phytochélatines forment des complexes avec les nutriments et les métaux toxiques, 

tels que CdII, CoII, CuII, PbII, HgII, NiII et aident au transport dans les vacuoles où les métaux 

sont séquestrés (Meagher 2000; Salt et Rauser 1995; Vogeli-Lange et Wagner 1990). Les 

métallothionéines sont des protéines riches en cystéines, et forment des complexes avec les 

métaux dans l’ordre d’affinité suivant : BiII>HgII>AgI>CuII>CdII>PbII>ZnII (Kaegi et 

Schaeffer 1988). Les métallothionéines sont équivalentes fonctionnellement aux phytochélatines 

(Grill  et al. 1987), bien que leur spécificité et leur rôle respectif in vivo n’ait pas été clairement 

élucidé (Hall 2002). Les trichomes* apparaissent également comme jouant un rôle majeur dans la 

détoxification de métaux. C’est le cas pour le Cd avec B. juncea où l’accumulation dans les 

trichomes est 40 fois supérieure à celle mesurée dans la totalité de la feuille (Ager et al. 2002) et 

pour Ni et Zn respectivement chez Alyssum lesbiacum (Krämer et al. 1997) et A. halleri.(Küpper 

et al. 2000) 

Le facteur de translocation FT est variable selon les espèces végétales et la nature des 

métaux : certains sont facilement transloqués vers les feuilles (Cd, Co, Mn, Ni, Zn) alors que 

d’autres s’accumulent préférentiellement dans les racines (Al, Cr, Cu, Fe, Pb) (Baker et al. 1994; 

Pulford et Watson 2003).  

Chez les plantes hyperaccumulatrices, les taux plus élevés de translocation peuvent 

s’expliquer par la moindre séquestration des métaux dans les vacuoles racinaires en comparaison 

                                                 

* Voir glossaire 
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de ce qui est observé chez les non hyperaccumulatrices (Singh et al. 2003). Il est d’ailleurs 

probable que les plantes hyperaccumulatrices aient un système de transport par le xylème plus 

efficace. L’exposition à Ni de plusieurs espèces d’Alyssum provoque une augmentation 

importante et proportionnelle des niveaux d’histidine dans le xylème (Kramer et al. 1996). Une 

réponse similaire a été observée chez deux autres plantes hyperaccumulatrices de Ni, 

Streptanthus polygaloides et Berkherya coddii (Smith et al. 1999). Cependant d’autres études ont 

montré que la réponse à l’histidine n’était pas universelle chez toutes les espèces accumulatrices 

de Ni (Salt et Kramer 2000). De fait, plusieurs mécanismes d’hyperaccumulation coexistent, y 

compris pour un métal donné. 

2.3.3.4. Cas du chrome 

Toxicité 

La toxicité du chrome vis à vis des plantes comme de tout organisme vivant varie selon 

sa forme chimique. C'est la réduction de CrVI en CrIII par les stades intermédiaires CrV et CrIV 

qui libère des radicaux libres OH• responsables de sa toxicité et des effets génotoxiques 

(Vazquez et al. 1987). 

Les effets toxiques du Cr chez les plantes se traduisent le plus souvent par des chloroses 

et nécroses. Chez l’orge, la synthèse de polyamines dont la putrescine, principalement due à une 

exposition à CrVI, réduit la croissance, induit la synthèse de chitinase (facteur de stress) dans les 

feuilles, et diminue la croissance foliaire et la teneur en eau des feuilles (Banks et al. 2006).  

Le CrIII est en général moins toxique pour les plantes que le CrVI du fait de sa faible 

solubilité (Shahandeh et Hossner 2000). Cependant à de fortes concentrations, le CrIII peut 

causer de sérieux dommages dans les tissus et une diminution de la production de biomasse 

foliaire et racinaire pouvant atteindre 40 % pour 100 µM de CrIII alors que 100 µM de CrVI 

causent 75 % et 90% d'inhibition de croissance pour les feuilles et les racines respectivement 

(Shahandeh et Hossner 2000). Le CrIII intracellulaire est en effet un agent mutagène potentiel et 

peut inhiber l’ADN polymérase en déplaçant les ions MgII (Mishra et al. 1995).  

La présence de CrVI peut modifier le prélèvement d’autres éléments, en augmentant 

notamment celui du Ca et du Fe par les racines et du Mg par les feuilles (Cary et al. 1977; 

Gardea-Torresdey et al. 2004) mais réduit le prélèvement de Mn et Zn. L’une des conséquences 

est la chlorose des feuilles supérieures observée chez les espèces de Brassica et Datura, 

probablement due à un effet indirect du Cr sur la translocation du Fe ou du Zn (Ghosh et Singh 

2005a). 
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Absorption racinaire 

Dans le sol, le Cr est principalement lié à la matière organique majoritairement sous 

forme de CrIII réduisant ainsi sa phytodisponibilité (Han et al. 2004). Les exsudats racinaires et 

leurs produits de dégradation jouent un rôle important sur la mobilité du Cr, en augmentant les 

conditions réductrices du sol, ce qui peut conduire à la réduction de CrVI en CrIII moins mobile 

(James et Bartlett 1984). D’un autre côté, la plante peut libérer des agents complexants tels que 

les acides carboxyliques et les acides aminés qui peuvent faciliter le prélèvement de Cr et 

augmenter sa mobilité dans le sol (Mishra et al. 1995). 

Le Cr peut être prélevé sous forme Cr3+ ou CrO4
2-, le prélèvement de CrVI étant plus 

rapide que pour le CrIII (figure 1.15) (McGrath 1982). Le CrVI est en effet activement 

transporté via les transporteurs de fer/sulfate/phosphate et est en majorité réduit en CrIII dans les 

racines par les enzymes FeIII réductases (Schmidt 1996) alors que le CrIII est absorbé par un 

mécanisme passif plus lent et peut être retenu sur les sites d’échange cationiques des parois 

cellulaires (Skeffington et al. 1976). Plusieurs études montrent que quelle que soit la forme du Cr 

dans le milieu, seul le CrIII est présent dans les racines (Bluskov et al. 2005; Mishra et al. 1995; 

Zayed et al. 1998). 

 
 

 

Figure 1.15 : Schéma possible des variations dans le prélèvement de CrIII et CrVI dans 

et autour du système plante (Mishra et al. 1995).  
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Transport et accumulation 

La translocation et l'accumulation du Cr dans la plante dépendent du stade d'oxydation de 

la forme de départ, de la concentration dans le milieu et de l'espèce végétale. Il a été démontré 

que les plantes accumulaient plus de Cr lorsque celui-ci était sous la forme CrVI, et que le 

facteur de translocation du CrVI était de 2 à 4 fois supérieur à celui du CrIII, ce qui suggère un 

transport massif par le xylème (Shahandeh et Hossner 2000; Zayed et al. 1998). Le CrVI migre 

en effet plus vite dans le xylème que le CrIII probablement parce que ce dernier interagit 

électrostatiquement avec les parois cellulaires des vaisseaux. Le CrVI peut traverser aisément les 

membranes cellulaires par les transporteurs phosphates-sulfates et peut être transloqué vers les 

feuilles (Smith et al. 1989). 

En revanche, le CrIII ne peut pas passer les membranes cellulaires, excepté lorsque le 

CrIII est lié à de l’acide oxalique, du malate ou de la glycine. Sa biodisponibilité augmente alors 

et il peut pénétrer les parois cellulaires (Srivastava et al. 1999). L’exposition au Cr provoque un 

changement de structure à la surface des feuilles et une augmentation du nombre de trichomes 

qui peuvent être des zones de stockage des métaux (Han et al. 2004; Vazquez et al. 1987). 

Globalement, les plantes accumulent surtout le Cr dans les vacuoles des racines par piégeage 

(Shanker et al. 2004). 

Phytoremédiation 

Les dicotylédones (tournesol et moutarde indienne) sont connues pour extraire plus de Cr 

que les monocotylédones tels que le blé et l’orge, du fait de la production d'une forte biomasse. 

Les monocotylédones sont par contre plus tolérantes au Cr et montrent moins de signes de 

toxicité (Shahandeh et Hossner 2000). Les espèces de Brassica, montrent une forte capacité à 

prélever et à accumuler le Cr en particulier les espèces qui sont connues pour accumuler le 

soufre comme Brassica chinensis (Zayed et al. 1998). 

Les espèces poussant sur des sols contaminés en Cr (serpentine et chromite) contiennent 

rarement plus de 100 mg de Cr /kg de MS dans leurs feuilles (Shahandeh et Hossner 2000). 

Pourtant, quelques plantes hyperaccumulatrices du chrome ont été découvertes, dont Dicoma 

niccolefera, Pearsonia metallifera, Sutera fodina et Vetiver zizanioides (tableau I.16). 

L’accumulation par Vetiver zizanioides est sans doute due à son système racinaire prolifique et à 

sa forte production de biomasse (Dalton et al. 1996).  
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Tableau I.16 : Plantes hyperaccumulatrices de chrome et de mercure. 
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2.3.3.5. Cas du mercure  

Toxicité  

Le mercure est l’un des éléments les plus toxiques pour les plantes du fait de sa forte 

affinité avec les groupements thiols. Les principaux effets de l'action du Hg sont une inhibition 

de la germination, une inhibition du prélèvement de K+, une inhibition de la photosynthèse et par 

conséquent une diminution de la croissance (Patra et al. 2004). Le Hg peut également accélérer 

la sénescence des plantes en induisant la production d'éthylène (Siegel et al. 1984). 

Absorption racinaire 

Les plantes, notamment Pteris mayii et Nicotiana sp., peuvent affecter la distribution du 

Hg dans le sol en mobilisant celui lié aux fractions solubles et échangeables ainsi que les 

fractions liées aux oxydes (Han et al. 2006). Dans les sols à forte teneur en matière organique, le 

Hg est néanmoins peu disponible car il est sous forme complexée (Ravichandran 2004). 

Les plantes peuvent absorber le Hg par les racines et le transloquer vers les feuilles, mais 

elles peuvent également absorber des vapeurs de Hg par leurs stomates (notamment les aiguilles 

de pin) (Cavallini et al. 1999; Lindberg et al. 1991) (figure 1.16). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.16 : Rôle des plantes terrestres dans le cycle biogéochimique de Hg (Wang 

2004). 
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Transport et accumulation 

Le Hg semble être transporté assez facilement par diffusion dans les plantes. Le 

glutathion et les phytochélatines peuvent être responsables de la prise en charge du Hg car 

l’exposition des plantes à ce métal augmente la quantité de thiols dans la plante (Subhadra et al. 

1993). 

Une étude récente sur l’accumulation du Hg par le saule a montré que la majorité du Hg 

est accumulée et retenue dans les parois cellulaires des racines et seulement 0,5 à 0,6% est 

transloquée vers les feuilles (Wang et Greger 2004). D’autres études confirment que le Hg est 

principalement retenu dans les racines en particulier lorsqu’il est sous forme organique plutôt 

qu’inorganique (Cavallini et al. 1999; Ribeyre et Boudou 1994). Certaines plantes tel que l’orge 

peuvent volatiliser le Hg en présence d’acide ascorbique (Battke et al. 2005). 

 

Phytoremédiation 

La plupart des recherches se basent sur l’utilisation de plantes génétiquement modifiées, 

notamment par l’insertion de gènes bactériens de l’opéron mer dans les plantes telles 

qu’Arabidopsis thaliana et Nicotiana tabacum pour volatiliser le Hg. 

L’insertion de gènes codant pour la synthèse de la réductase mercurique Mer A augmente 

jusqu’à 10 fois la résistance de la plante à HgII et augmente également la volatilisation de ce 

dernier (Henry 2000; Rugh et al. 1996). Certains macrophytes sont capables de dégrader le 

méthylmercure avec le gène mer B codant pour la lyase organomercurique et accumulent le HgII 

produit (Bizily et al. 1999).  

Azolla caroliniana est une petite fougère aquatique qui le plus souvent vit en symbiose 

avec Anabaena azollae, une cyanobactérie. Elle peut absorber des métaux tel que Cd, Cr, Cu, Ni, 

Pb, Zn et se révèle être le seul hyperaccumulateur de Hg sans modification génétique, prélevant 

75 à 100% du métal présent initialement (Bennicelli et al. 2004) (tableau I.16).  

 

2.3.3.6. Cas du plomb 

Toxicité 

Le Pb affecte le métabolisme global de la plante, notamment la photosynthèse (Fargašová 

2001), inhibe l’élongation racinaire (Peng et al. 2005) et peut causer des dommages 

membranaires (Sharma et Dubey 2005). Les effets toxiques du Pb sur les plantes se traduisent 

par un brunissement des racines dû à une augmentation de la subérification, une diminution du 

chevelu racinaire, de la croissance et de la production de biomasse (Piechalak et al. 2002). Ces 
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effets s’expliquent par le fait que le plomb inhibe ou diminue la division cellulaire, induisant une 

distribution plus compacte des racines latérales (Obroucheva et al. 1998). De plus, l’exposition 

au Pb provoque une détérioration des structures cellulaires en se fixant sur leurs constituants, 

notamment le plasmalemme, ce qui perturbe la perméabilité de la cellule à l'eau et la balance 

hydrique de la plante (Sharma et Dubey 2005). Une exposition au Pb perturbe par ailleurs le 

prélèvement et la translocation d’éléments essentiels à la plante, principalement le Ca mais 

également le Fe, K, Mg, Mn et Zn (Huang et Cunningham 1996). Une des hypothèses suggérées 

est que le Pb bloque les canaux à CaII de la membrane plasmique des cellules racinaires ou agit 

comme ion compétiteur pour les systèmes de transport (Huang et Cunningham 1996). 

Absorption racinaire 

Le Pb est typiquement non disponible pour les plantes lorsqu'il est complexé avec la 

matière organique, adsorbé sur les oxydes ou les argiles, précipité sous forme de carbonates ou 

d'hydroxydes (Athalye et al. 1995; Blaylock et al. 1997). Lorsque le Pb pénètre dans les racines 

il est en contact avec de fortes concentrations en phosphates, un pH élevé et des concentrations 

importantes en carbonate et bicarbonate dans les espaces intracellulaires, ce qui tend à 

l’immobiliser sur les parois cellulaires (Sharma et Dubey 2005). Le prélèvement de Fe dans les 

plantes est corrélé négativement au prélèvement du Pb, ce qui laisse supposer une compétition et 

un transport par les mêmes récepteurs (Fodor et al. 1998). 

Transport et accumulation 

La plupart des études ont montré que le Pb entrait de façon passive dans les racines des 

plantes puis était dirigé de façon apoplastique vers les vaisseaux conducteurs et les voies de 

transpiration, le Pb ne pouvant pas être transporté activement de façon symplastique dans les 

plantes (Clemens et al. 2002; Tung et Temple 1996). Il peut ensuite soit précipiter avec des 

phosphates, migrer dans le xylème ou être échangé avec le phloème (Brennan et Shelley 1999). 

Une fois dans le xylème, il peut être adsorbé sur la paroi cellulaire, le Pb est alors accumulé dans 

la tige et les feuilles, rigidifiant ainsi les vaisseaux (Weis et Weis 2004).  

Les processus de défense des plantes contre le Pb sont peu connus et résultent d'une 

inactivation ou d'un évitement de la contamination (Piechalak et al. 2002). L'inactivation 

consiste en une détoxification de Pb dans les racines par les phytochélatines dont la disparition 

au cours du développement de la plante laisse penser qu'elles ne jouent qu'un rôle transitoire 

dans la détoxification de Pb (Mehra et al. 1995; Piechalak et al. 2002).  
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Tableau I.17: Plantes hyperaccumulatrices de plomb. 
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Le Pb dans les racines s’accumule particulièrement dans l’apex, le chevelu racinaire et les 

départs de racines secondaires, sous forme chélatée le long des parois cellulaires par des dérivés 

phosphates, des protéines et des polysaccharides (Tung et Temple 1996). Les racines accumulent 

en effet 3 à 50 fois plus de Pb que les feuilles, le facteur de translocation étant par conséquent 

assez faible (Huang et Cunningham 1996), notamment chez les Brassicaceae ou 90% du Pb est 

accumulé dans les racines (Kumar et al. 1995). 

Phytoremédiation 

Il existe quelques plantes hyperaccumulatrices du Pb (tableau I.17). Les plantes de la 

famille des Brassicaceae sont de bons accumulateurs de Pb, notamment Brassica juncea 

(Blaylock et al. 1997; Kumar et al. 1995) qui peut accumuler jusqu'à 10000 mg de Pb /kg de MS 

dans les feuilles et 100000 mg/kg de MS dans les racines au bout de 20 jours de culture soit une 

élimination de 2300 kg de Pb/ha de sol (Henry 2000).  

La plupart du temps, la teneur en Pb dans les plantes n’excède pas 70 mg/kg de MS mais 

sur certains sites, des herbes contenant plus de 7000 mg/kg de MS de Pb ont été identifiées 

(Barry et Clark 1978). 

De nouvelles plantes hyperaccumulatrices de Pb ont récemment été découvertes : 

Hemidesmus indicus, qui peut éliminer jusqu’à 43% du Pb d’un sol (contenant initialement 1587 

mg de Pb/kg de sol sec) (Chandra Sekhar et al. 2005) et Cichorium intybus qui peut accumuler 

jusqu’à 1141 mg/kg de MS de Pb dans ses feuilles avec un FB de 2,3 et un FT de 1,9 (Del Rio-

Celestino et al. 2006). 

Le maïs est également un hyperaccumulateur de Pb car il peut accumuler 10600 mg de 

Pb/kg de MS sur un sol contenant 2500 mg de Pb /kg de MS avec 2 g d’HEDTA*/kg de sol 

(Huang et Cunningham 1996). Mais le maïs est capable de transloquer le Pb en absence d'EDTA 

ou de composés dérivés, même si la teneur en Pb dans les racines est faible (Brennan et Shelley 

1999). De plus, parmi les espèces classiquement utilisées en phytoremédiation, cette espèce est 

celle qui accumule le plus de Pb et a le FT le plus élevé, comparativement aux autres espèces 

testées par Huang et Cunningham (1996) (tableau I.18).  

Une étude comparative a montré que les peupliers avaient également un potentiel de 

phytoremédiation élevé du fait de leur forte biomasse et d’une capacité supérieure aux 

hyperaccumulateurs, tel que Thlaspi caerulescens, à mobiliser le Pb dans le sol (Fischerova et al. 

2006) 

                                                 

* Voir table des abréviations 
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Tableau I.18 : Concentration en Pb (mg/kg de MS) et facteur de translocation (FT) dans 

les feuilles en fonction des différentes espèces (Huang et Cunningham 1996). 

Espèces végétales Concentration  
en Pb (1) 

FT (1) Concentration  
en Pb (2) 

FT (2) 

Zea mays 375 0,164 225 0,180 

Brassica juncea (211000) 347 0,024 129 0,054 

B. juncea (426308) 329 0,049 * nd 

B. juncea (531268) 241 0,012 97 0,028 

T. rotundifolium 226 0,008 79 0,012 

B. juncea (175607) 176 0,010 * nd 

Triticuma aestivum 139 0,026 120 0,063 

Ambrosia artemisiifolia 95 0,020 75 0,037 

B. juncea Cern 65 0,007 45 0,013 

T. caerulescens 64 0,002 58 0,012 

B. juncea (180269) 59 0,012 * nd 

B. juncea (184290) 32 0,006 30 0,013 

*inhibition de croissance par phytotoxicité de Pb.                     nd : non déterminé. 
(1) culture en hydroponie avec 4 mg de Pb /L.            (2) culture sur sol avec 2500 mg de Pb /kg. 

 

2.3.3.7. Accumulation multimétallique 

Aux Etats-Unis, 70% des sites contaminés le sont par au moins 2 métaux (Forstner 1995). 

La présence de plusieurs métaux peut altérer la bioaccessibilité de chacun d’eux du fait d’une 

éventuelle compétition pour les sites de fixation sur des particules de sol, des substances 

humiques et des agents complexants organiques (Kamnev et van der Lelie 2000). Les 

mécanismes de résistance de la plante et le prélèvement d’un métal particulier peuvent être 

également affectés par une combinaison de plusieurs métaux. 

Bien qu’aucun hyperaccumulateur universel n’ait été découvert, plusieurs plantes sont 

capables de co-accumuler les métaux : Aeollanthus biformifolius (Cu, Co), Thlaspi rotundifolium 

sp cepaeifolium (Pb, Zn), T. caerulescens (Cd, Pb, Zn), T. goesingense (Co, Mn, Ni, Zn) (Baker 

et al. 2000; Baker et al. 1994). Parmi les rares études réalisées sur sites polycontaminés, il a été 

prouvé que l’utilisation de Zea mays et Brassica napus pouvait être envisagée pour un sol 

contaminé en Cd, Cr, Cu, Mn, Pb et Zn (Wang et al. 2002).  
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2.3.4. Phytoextraction assistée chimiquement 

Afin de réduire la durée de phytoextraction, des adjuvants ont été testés de façon à 

augmenter la mobilité des métaux dans le sol et donc la concentration en métaux dans la plante. 

C’est le cas de composés chimiques tel que l’EDTA et ses dérivés mais également d’autres 

composés synthétiques plus dégradables que l’EDTA 

2.3.4.1. EDTA, EGDA, HEDTA* 

L’addition de chélatants chimiques (EDTA, HEDTA) augmente la concentration en Pb 

soluble dans les sols ainsi que leur accumulation dans les plantes : jusqu’à 10 000 mg/kg de MS 

dans les feuilles de Brassica juncea, Zea mays et Pisum sativum (Blaylock et al. 1997; Huang et 

al. 1997). Les chélatants (1) augmentent la solubilité des métaux dans le sol, (2) facilitent leur 

diffusion dans la rhizosphère, (3) augmentent la translocation vers les feuilles.  

Complexé à l’EDTA, par exemple, le Pb est plus facilement transloqué vers les feuilles 

via le xylème (Epstein et al. 1999; Vassil et al. 1998) et le complexe EDTA-métal protège la 

plante d’une éventuelle toxicité (Ruley et al. 2004).  

L’ajout d’EDTA augmente également la fraction mobile (fraction soluble et échangeable) 

du CrIII dans le sol et augmente la concentration en CrIII d’un facteur 2 à 3 dans les racines et 

les feuilles de B. juncea, H. annuus et Zea mays (Athalye et al. 1995; Chen et Cutright 2001; 

Shahandeh et Hossner 2000). L’EDTA augmente non seulement le prélèvement mais également 

le facteur de translocation du chrome puisque le complexe n’est pas fixé sur les sites d’échange 

cationique des parois (Han et al. 2004) 

L’utilisation de chélatants chimiques est cependant controversée en raison de la plus 

grande biodisponibilité des métaux et par conséquent d’un risque possible de lixiviation (Jiang et 

al. 2003; Wu et al. 2004). Cette mobilité accrue peut se traduire par des effets négatifs mis en 

évidence sur les microorganismes et les nématodes, notamment avec l’EGDA (Bouwman et al. 

2005; Romkens et al. 2002). D’autres études ont montré impact négatif de l’EDTA sur les 

activités enzymatiques du sol et sur le nombre total de bactéries (Grčman et al. 2001), ainsi que 

sur le nombre de Pseudomonas sp. et des bactéries dénitrifiantes (Galimska-Stypa et al. 2000).  

L’EDTA peut aussi induire des effets toxiques importants chez les végétaux soit 

directement, soit indirectement en induisant des stress métalliques chez les plantes ayant 

accumulé plus de métaux grâce à ce chélatant (Chen et Cutright 2001; Nascimento et Xing 2006; 

Vassil et al. 1998).  

                                                 

* Voir table des abréviations 
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Enfin, la dégradabilité de l’EDTA est très limitée puisqu’il faut que le complexe EDTA-

métal soit clivé. Ces complexes ont été détectés dans le sol cinq mois après application de 

l’EDTA à un sol contaminé avec du Cd et du Zn (Lombi et al. 2001).  

Le résultat final suite à l’ajout de chélatants est donc contrasté d’autant plus que 

l’accumulation dans la plante est variable en fonction de la forme chimique des métaux et des 

espèces végétales (Wu et al. 1999). Lombi et al. (2001) ont montré que l’ajout d’EDTA 

augmente la mobilité de Cd, Cu, Pb et Zn, dans le sol et leur absorption dans les racines de Zea 

mays mais pas dans les feuilles. D’autres études prouvent que l’ajout d’EDTA n’augmente pas, 

voire réduit le prélèvement de Ni par Berkheya coddii (Robinson et al. 1997a) malgré une 

augmentation de la concentration en Ni soluble du sol. La phytoextraction assistée chimiquement 

peut aussi se révéler inefficace en cas de polycontamination, d’une part du fait d’un possible 

effet synergique de la toxicité des métaux vis à vis de la plante ; d’autre part de la non sélectivité 

des chélatants pour les métaux ciblés (Nascimento et Xing 2006). Tel est le cas du Cd, Cu, Pb et 

Zn qui peuvent être relargués et réadsorbés par les constituants du sol ou migrer vers les couches 

souterraines au profit de la complexation du Ca, Fe, Mg et Mn (Wu et al. 2004). 

Un dernier point en défaveur des chélatants est leur coût. Une utilisation en plein champ 

pour une solubilisation efficace requiert environ 2,5 à 10 mM d’EDTA/kg de sol, soit 0,2 à 0,8 

millions d’euros par hectare (Wu et al. 1999). 

2.3.4.2. Autres composés 

De nombreuses études se sont penchées sur des alternatives aux chélatants chimiques 

pour augmenter la mobilisation des métaux du sol et leur phytoextraction. Une des solutions 

consiste à réduire le pH du sol, par exemple à l’aide de soufre, mais cette acidification entraîne 

généralement une diminution de l’activité microbienne (Wang et al. 2006).  

Des chélatants synthétiques biodégradables (EDDS, MGDA, DTPA*) (Meers et al. 2005; 

Tamura et al. 2005) et des chélatants naturels (NTA, acides organiques) ont été étudiés comme 

alternative à l’EDTA (Quartacci et al. 2006; Wenger et al. 2003). Leur meilleure dégradabilité, 

notamment celle du DTPA peut toutefois limiter leur efficacité (Means et al. 1980). 

Enfin, des études ont montré que des acides organiques (citrique et gallique) pouvaient se 

montrer aussi efficace que l’EDTA et augmenter en plus la biomasse végétale produite 

(Nascimento et Xing 2006). L’acide citrique diminue la toxicité de Cr et Pb pour les plantes et 

augmente le facteur de translocation (Chen et al. 2003; Srivastava et al. 1999). Cependant ces 

acides organiques peuvent être dégradés par les microorganismes du sol diminuant ainsi leur 

                                                 

* Voir table des abréviations 
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effet sur l’absorption des métaux par les plantes en particulier lorsque de petites doses sont 

appliquées (Romkens et al. 2002). Apporté à fortes doses, l’acide citrique peut se révéler toxique 

pour les plantes (Turgut et al. 2004).  

L’utilisation de fertilisants permet aussi d’augmenter la quantité totale de métaux extraits, 

essentiellement grâce aux rendements plus élevés en biomasse. Par exemple, l’application de 

fertilisants azotés a permis de tripler la biomasse d’Alyssum bertolonii en 12 mois mais une 

légère diminution de la concentration en Ni dans la biomasse a été constatée (Robinson et al. 

1997b). De même, l’apport d’engrais phosphatés peut provoquer la précipitation de Pb sous 

forme de Pb-phosphate insoluble (pyromorphite ou chloropyromorphite) malgré l’augmentation 

de biomasse des végétaux (Chaney et al. 2000). 

2.3.5. Amélioration génétique  

Plusieurs stratégies pour améliorer génétiquement les plantes utilisées en 

phytoremédiation ont été envisagées : l’altération de la spécificité des systèmes de prélèvement 

des métaux et l’augmentation de la production des substances chélatantes pour augmenter le taux 

de translocation et la séquestration des métaux (Krämer et Chardonnens 2001). 

Les plantes transgéniques qui surexpriment les enzymes impliquées dans la biosynthèse 

du glutathion, le précurseur des phytochélatines, montrent une plus grande tolérance aux métaux 

et une accumulation accrue dans leurs feuilles (Gisbert et al. 2003). L’introduction de 

métallothionéines de Pisum sativum dans A. thaliana a eu pour effet d’augmenter le prélèvement 

de Cu par les racines (Evans et al. 1992). De même des gènes de métallothionéines d’origine 

animale transférés à A. thaliana, Nicotiana sp. et Brassica sp. ont permis d’augmenter la 

tolérance des plantes au Cd mais n’a eu aucun effet ou des effets négatifs sur l’accumulation de 

Cd dans la plante (Karenlampi et al. 2000). La synthèse de phytochélatines et de 

métallothionéines est coûteuse en énergie et en nutriments, notamment en N et en S. Leur 

surexpression dans des plantes transgéniques pourrait affecter leur croissance et in fine leur 

potentiel de phytoextraction. 

Une autre stratégie pourrait consister à favoriser la translocation des métaux en 

augmentant l’efficacité de transpiration de la plante ou en supprimant les composés qui 

pourraient bloquer la transpiration, par exemple l’acide abcissique. C’est le cas d’un mutant 

sélectionné de B. juncea qui extrait deux fois plus de Pb que l’écotype sauvage (Gleba et al. 

1999). 
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2.3.6. Elimination des déchets produits  

La phytoremédiation avec des espèces à forte biomasse telle que B. juncea peut conduire 

à une production volumineuse de déchets à traiter : par exemple 6 t/ha contenant 10000 à 15000 

mg de Pb par kg de matière sèche (Blaylock et al. 1997). 

Une des premières étapes est la réduction de volume par compostage ou par compaction 

(Kumar et al. 1995; Raskin et al. 1997). Les deux traitements nécessitent toutefois de récupérer 

les lixiviats. La biomasse est ensuite traitée par différentes techniques, principalement par voie 

thermochimique (tableau I.19) (Ghosh et Singh 2005b). Le produit final peut être stocké, 

réutilisé en fonderie, ou subir une extraction liquide des métaux dans les cendres, cette dernière 

technique étant encore au stade expérimental (Cunningham et Berti 2000; Sas-Nowosielska et al. 

2004). 

Tableau I.19 : Comparatif des coûts de traitement de déchets issus de la 

phytoremédiation (adapté de Sas-Nowosielska et al., 2004). 

 
 Technique 

Coût du 
procédé (en 

€/t) 
Avantages Inconvénients 

P
ré

tr
ai

te
m

en
t d

es
 d

éc
he

ts
 

Compostage 10-25 
Réduction du volume 

d’air et d’eau 

Durée de traitement (2 à 3 
mois) 

Demande un équipement 
spécial 

Le produit final est un déchet 
dangereux 

Compaction 
Non 

disponible 

Réduction de volume 
Récupération des 

lixiviats contenant des 
métaux 

Demande un équipement 
spécial 

Le produit final est un déchet 
dangereux (biomasse et 

lixiviats) 

Pyrolyse 20-30 

Réduction significative 
du volume 

Produit final utilisable 
(pyrogaz) 

Le produit final est un déchet 
dangereux  

Nécessité un séchage préalable 
des déchets  

T
ra

ite
m

en
t d

e 
dé

ch
et

s Incinération 180-220 

Récupération des métaux 
possible 

Réduction significative 
de la biomasse (>90%) 

Nécessite un traitement des 
fumées 

Stockage en 
CET 

135-1136 Peu coûteux en temps 

Onéreux 
Limitation de la contenance 
Redirigé vers l’incinération 
Ne réduit pas la biomasse 

Extraction 
liquide 

 

Non 
disponible 

Récupération des métaux Pas de technologie applicable 
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3. Phytoremédiation couplée à la bioremédiation (ingénierie de 
la rhizosphère) 

3.1. Fonctionnement de la rhizosphère 
La rhizosphère est définie comme étant la zone du sol sous l’influence biologique et 

biochimique des racines. Les exsudats et les sécrétions des racines créent ainsi « l’effet 

rhizosphère » qui se manifeste le plus souvent par une activité microbienne intense (Bowen et al. 

1999). 

Les facteurs tels que la nature du sol et les paramètres physico-chimiques associés, les 

propriétés du système racinaire, le statut nutritionnel de la plante et les conditions climatiques 

peuvent influencer la taille et le fonctionnement de la rhizosphère (Gobran et al. 2001). D’autre 

part les caractéristiques des sols sont en retour modifiées par les plantes du fait de leur 

croissance, du prélèvement de nutriments ou de contaminants, et par l’exsudation racinaire 

(figure 1.17). 

 

 

Figure 1.17 : Schématisation des effets des exsudats racinaires sur les facteurs abiotiques 

et les mécanismes à l’interface sol-solution. CO : carbone organique (réducteur, chélatant, 

ligand), C+ : cation, A- : anion, L- : ligand, Eh : potentiel redox (d’après Adriano et al., 2004).
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3.1.1. Interaction bactéries/plantes  

Certains organismes ont des relations symbiotiques ou mutualistes avec la plante, c’est à 

dire une association d’organismes à bénéfice réciproque. Les échanges entre plantes et 

microorganismes peuvent être basés sur l’apport d’eau et de nutriments à la plante en échange de 

substances carbonées, et d’une protection physique pour les microorganismes. Trois types de 

microorganismes sont impliqués :  

• Les ectosymbiontes : ce sont des microorganismes qui restent à l’extérieur de la 

racine soit dans la rhizosphère (sol environnant les racines) ou dans le rhizoplan (surface des 

racines). C’est le cas des bactéries Pseudomonas, Azospirillum et Paenibacillus et de 

champignons tel que Trichoderma ; 

• Les mésosymbiontes : ce sont les champignons ectomycorhiziens, dont les 

Ascomycètes, Basidiomycètes. Certains champignons de type Laccaria ont un grand intérêt en 

sylviculture et forment un réseau mycélien qui pénètre entre les cellules des plantes ; 

• Les endosymbiontes : ce sont les champignons endomycorhiziens dont les hyphes 

pénètrent dans les cellules végétales jusqu’au plasmalemme en formant des arbuscules. Ces 

champignons sont dit AMF  (arbuscular mycorrhizal fungi) et appartiennent majoritairement à la 

famille des Glomales. Le niveau suivant est dit endosymbiose intracellulaire lorsque l’organisme 

parvient à percer le plasmalemme. C’est le cas de Rhizobium et de Frankia qui forment des 

nodosités avec les légumineuses. 

Les AMF (arbuscular mycorrhizal fungi)  

Les AMF sont présents dans la plupart des sols et colonisent 97% des espèces végétales 

(Abbott et Robson 1991). L’association racine-AMF améliore la croissance de la plante cultivée 

sur un sol non fertile par augmentation de la surface d’échange racinaire (Smith 1997) et par 

conséquent accroît la mobilisation de nutriments essentiels notamment le P (Marschner et Dell 

1994; Smith 1997). Les AMF tel que Glomus augmentent le poids sec, la surface racinaire et la 

longueur des racines de Zea mays par rapport aux plantes non mycorrhizées (Clark et Zeto 

1996). La colonisation racinaire par les AMF peut affecter les rhizobactéries de façon directe 

(apport de sources carbonées, variations de pH, présence de composés fongiques stimulateurs ou 

inhibiteurs, compétition pour les nutriments) ou indirecte (effet sur la plante hôte, l’exsudation 

ou la structure du sol) (Johansson et al. 2004).  

Rhizobactéries 

Les bactéries associées aux racines peuvent agir fortement sur la nutrition de la plante 

grâce à de nombreux mécanismes impliqués dans les relations mutualistes ; tel est le cas des 
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PGPR (Plant Growth Promoting Rhizobacteria). On recense de nombreux genres dont 

Azospirillum, Azotobacter, Agrobacterium Arthrobacter, Alcaligenes (Ralstonia), Bacillus, 

Bulkohoderia, Pseudomonas, Rhizobium et Serratia (Höflich et al. 1994; O'Sullivan et O'Gara 

1992).  

Les PGPR agissent sur la croissance et le développement du végétal à deux niveaux : (1) 

par voie indirecte, par réduction du nombre des phytopathogènes ou en prévention de leur 

développement ; (2) par voie directe, par l’augmentation de la biomasse végétale et du 

prélèvement des nutriments grâce à la production d’hormones de croissance végétale (auxine, 

acide indole acétique, gibbérelline, ou cytokinine), la solubilisation du phosphore, la production 

de sidérophores, d’enzymes spécifiques ou la fixation de l’azote atmosphérique (Glick 1999; 

Kloepper 2003). Par exemple, l’inoculation du sol avec P. fluorescens PsIA12 permet 

d’augmenter à la fois la croissance de Zea mays et sa teneur en macroéléments (N, P, K) 

(Egamberdiyeva et al. 2002). Le potentiel élevé de colonisation racinaire par les PGPR 

s’explique par leur capacité à survivre dans la rhizosphère, à être compétitifs pour l’utilisation 

des nutriments exsudés par la plante et à être présents en nombre suffisant grâce à une 

colonisation efficace (Lugtenberg 1999). 

Les microorganismes rhizosphériques sont en majorité des bacilles Gram- dont les 

Pseudomonas (Kuiper et al. 2004). Les Pseudomonas sont capables de coloniser le rhizoplan* et 

l’endorhizosphère* du maïs (Benizri et al. 1997). L’utilisation des Pseudomonas fluorescents 

(PF) s’est largement développée en biocontrôle des agents pathogènes, grâce à la production 

d’antibiotiques, d’acide cyanhydrique et de sidérophores (Bloemberg et Lugtenberg 2001).  

 

3.1.2. Rôle des facteurs biotiques et abiotiques impliqués dans la 
colonisation racinaire et la rhizocompétence 

La colonisation microbienne des plantes est affectée par des facteurs biotiques et 

abiotiques tels que la compétition, l’exsudation racinaire, la disponibilité des nutriments 

inorganiques, le pH et la température du sol (van Veen et al. 1997).  

Rôle du sol et des conditions de culture 

Latour et al., 1996 ont montré que la composition du sol était le facteur dominant 

responsable de la diversité des populations bactériennes associées aux racines (en particulier les 

PF). Par exemple, les populations bactériennes de différents cultivars de maïs ne présentent pas 

de différences significatives contrairement aux différents sols testés (Chiarini et al. 1998). Les 
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réponses variées des plantes, par ailleurs non corrélées à la colonisation par des PGPR, 

s’expliquent principalement par les variations de température, d’humidité, de pH et d’intensité 

lumineuse (Kuiper et al. 2004). 

Facteurs liés au végétal 

Les facteurs régissant la rhizocolonisation des plantes sont l’espèce végétale et son état 

physiologique, facteurs qui conditionnent la qualité et la quantité de la rhizodéposition. La 

rhizodéposition décrit le transfert du carbone total des racines des plantes vers le sol et comprend 

les exsudats racinaires, les sécrétions enzymatiques, les lysats des cellules mortes et les 

mucilages (Grayston et al. 1997). La diversité de groupes microbiens qui interagissent 

directement avec les racines des plantes est plus affectée par la diversité végétale et les espèces 

végétales que les groupes microbiens avec moins d’interaction racinaire (par exemple les 

bactéries nitrifiantes) (Kowalchuk et al. 2002).  

Les exsudats racinaires se caractérisent par un mélange complexe d’acides organiques, de 

phytosidérophores, de sucres, de vitamines, d’acides aminés, d’ions inorganiques (ex : HCO3
-, 

OH-, H+), de gaz (CO2, H2) qui ont un effet direct ou indirect sur l’acquisition des nutriments par 

la plante et les microorganismes environnants (Dakora et Phillips 2002). La composition des 

populations microbiennes dépend de la composition des exsudats racinaires ainsi que du type de 

racine, de l’âge de la plante et du type de sol (Chiarini et al. 1998; Yang et Crowley 2000). 

Certaines plantes agissent spécifiquement sur certaines bactéries en libérant par leurs 

exsudats des nutriments médiateurs aux propriétés chimiotactiques. Par exemple, de nombreuses 

bactéries se multiplient dans la rhizosphère en réponse à la libération de flavonoïdes; et stimulent 

en retour l’exsudation de flavonoïdes dans la rhizosphère (Hartwig et al. 1991; Recourt et al. 

1991). Certains gènes bactériens peuvent aussi être activés par des exsudats spécifiques : ainsi, 

un promoteur fort, spécifiquement induit par la proline présente dans la rhizosphère des 

graminées, a été identifié chez P. fluorescens (van Overbeek et van Elsas 1995). Fray et al. 

(1999) ont également montré que les hormones végétales de type AHL (acyl homosérines 

lactones) permettaient la communication entre plante hôte et bactéries.  

Facteurs liés aux rhizobactéries 

Un des facteurs essentiels pour l’efficacité de la colonisation racinaire par les bactéries 

est leur rhizocompétence. Cette propriété se traduit chez les populations de PF rhizosphériques 

par leur capacité à (1) mobiliser le fer ferrique (2) à réduire les nitrates et à dénitrifier, et (3) à 

utiliser des sources carbonées et d’énergie spécifiques tels que des sucres (saccharose, tréhalose, 

xylose), des polyols (inositol, sorbitol) et des acides aminés (citrulline, trigonelline) (Curl et 

Truelove 1986; Latour et al. 2003). La vitesse de croissance est également un facteur important 
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de la colonisation : plusieurs études sur la rhizosphère du blé et du maïs ont montré que les 

bactéries à stratégie r (croissance rapide) étaient prédominantes dans les racines immatures alors 

que celles à stratégie k (croissance lente) prédominaient dans les racines plus matures (De Leij et 

al. 1995; Nacamulli et al. 1997). Certaines bactéries ont la capacité de varier phénotypiquement 

tout en conservant l’intégrité de leur génome, ce qui leur confère une meilleure aptitude à 

coloniser les racines et à protéger la plante contre d’éventuels phytopathogènes. L’étude de van 

den Broek et al. (2003) montre que 93% des souches de Pseudomonas antagonistes, isolées à 

partir des racines du maïs, peuvent varier phénotypiquement. Tel est aussi le cas de P. 

brassicacearum dont la variation de phase constitue une stratégie de colonisation de rhizosphère 

d’Arabidopsis thaliana (Achouak et al. 2004).  

La capacité de production de chélateurs du Fe tels que les sidérophores constitue un 

avantage competitif pour la rhizocolonisation. Certaines bactéries possèdent de plus la faculté de 

récupérer les sidérophores d’autres bactéries pour leur propre besoin en Fe. Des mutants de 

Pseudomonas fluorescents déficients en Pvd se sont en effet révélés être capables d’utiliser une 

Pvd de la souche sauvage et cinq Pvd d’autres souches mais avec un rendement plus faible 

malgré la similarité de leurs récepteurs membranaires (Mirleau et al. 2000). Les analyses 

statistiques montrent ainsi que les populations rhizosphériques les plus compétitives 

appartiennent au même sidérotype* (Latour et al. 2003).  

L’efficacité de la colonisation racinaire est également due a la capacité d’adhésion des 

bactéries aux racines grâce à la production de composés divers tels que les protéines 

membranaires, les lipopolysaccharides, l’agglutinine, et les exoploysaccharides (Amellal et al. 

1999). B. subtilis, employé comme agent de biocontrôle, bien que naturellement peu présent dans 

la rhizosphère, est néanmoins capable de coloniser les racines des plantes grâce à la production 

de biofilms constitués de surfactine (Bais et al. 2004).  

La rhizo-compétence des bactéries est également liée au phénomène de quorum sensing. 

Celui-ci est basé sur la communication entre cellules bactériennes par des molécules signal de 

type homosérines lactones (van Veen et al. 1997). 

Facteurs lies a l’inoculation 

L’enrobage de graines avec des bactéries est un moyen courant d’inoculer une plante. 

Pour être efficace, l’inoculum doit convenir à la rhizosphère et à la plante, car l’efficacité de la 

colonisation varie grandement selon le couple bactérie/plante utilisé. Une étude utilisant des 

graines de maïs enrobées avec 1% de cellulose de carboxyméthyle contenant P. fluorescens 
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montre que la bactérie colonise préférentiellement les zones apicales et basales de la plante mais 

peu les zones intermédiaires (Araujo et al. 1994). La colonisation racinaire est ainsi le plus 

souvent le facteur limitant le succès d’une opération de bioaugmentation (Weller 1994). 

 

3.2. Ingénierie de la rhizosphère appliquée à la phytoextraction : 
rhizoremediation 

De nouvelles techniques sont requises pour améliorer l’efficacité de la phytoextraction, 

notamment celles qui associent la phytoextraction à la bioaugmentation pour mobiliser les 

métaux du sol et augmenter ainsi leur transfert vers les plantes (Guo et al. 1996). Parmi ces 

microorganismes, les PGPR et les AMF sont particulièrement intéressants (Glick 1995; Weller 

1994).  

La combinaison de deux procédés de dépollution, la phytoremédiation et la 

bioaugmentation, a donné naissance à une nouvelle technologie : la rhizoremédiation (Kuiper et 

al. 2004). Cette technique a été largement développée pour la remédiation de sols contaminés par 

des polluants organiques (Barac et al. 2004; van Aken et al. 2004). Bien que de nombreuses 

bactéries soient résistantes aux métaux et jouent un rôle important dans la mobilisation ou 

l’immobilisation de ces métaux, peu d’études ont porté jusqu’à présent sur l’interaction des 

rhizobactéries avec les plantes accumulatrices que ce soit sur leur rôle dans la tolérance aux 

métaux ou sur le niveau de prélèvement de ces métaux (Glick 2003).  

 

3.2.1. Microorganismes symbiotiques 

La présence d’AMF a été observée dans la rhizosphère de plantes poussant sur sols 

contaminés par des métaux lourds, suggérant un avantage sélectif pour ces plantes en tant 

qu’espèces pionnières (Khan et al. 2000). Dans la majorité des cas, les AMF tendent à réduire le 

prélèvement des métaux par les plantes non accumulatrices (Joner et Leyval 2001). Dans le cas 

du Cu, les AMF ont un rôle de protection au niveau des racines et augmentent ainsi la tolérance 

de la plante au métal (Galli et al. 1995).  

Dans d’autres cas, les AMF facilitent l’absorption des métaux, par exemple du Cd dans le 

haricot et le maïs (Guo et al. 1996), dans la luzerne (El-Kherbawy et al. 1989), le trèfle (Joner et 

Leyval 1997) et le soja (Heggo et al. 1990) selon les conditions de pH et la nature du sol. 

L’inoculation avec Glomus intraradices influence l’accumulation de Pb dans les plantes et la 

translocation vers les feuilles mais les effets diffèrent selon les espèces et la localisation dans le 

végétal : la mycorhization réduit la teneur en Pb dans les racines et les feuilles de Zea mays mais 

l’augmente dans les racines d’Agrostis (Malcova et al. 2003). 
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Ces résultats contrastés ont plusieurs origines : la nature et la concentration en métaux, 

les propriétés physico-chimiques du sol, le type d’association AMF/plante hôte, les conditions de 

pré-culture des microorganismes et la densité racinaire (Leyval et al. 1997). Bien que la tendance 

soit à la réduction du prélèvement des métaux par la plante en présence d’AMF, un couplage 

adapté hôte/champignon et/ou mis en œuvre dans des conditions favorables pourrait améliorer 

les performances de phytoextraction (Wilkins 1991). Cependant, les plantes hyperaccumulatrices 

de la famille des Brassicaceae (B. juncea, T. caerulescens) sont typiquement des plantes non 

mycorhizées sans association possible avec les AMF (Brown 1994; Kumar et al. 1995).  

 

3.2.2. Microorganismes non symbiotiques 

Plusieurs études ont révélé que les PGPR étaient potentiellement intéressantes pour 

augmenter la capacité de phytoextraction des métaux (tableau I.20) (Carlot et al. 2002). Par 

exemple, l’inoculation de Pseudomonas, notamment P. fluorescens, stimule la croissance du 

maïs et le prélèvement de métaux (Cd, Cr, Cu, Ni, Pb, Zn) sur des sols faiblement pollués 

(Höflich et Metz 1997). Les PGPR peuvent ainsi agir sur le prélèvement des métaux par la plante 

sur plusieurs plans : 

• en augmentant le taux de croissance de la plante et dans certains cas 

l’accumulation des métaux par la plante, par la solubilisation de P et K, et la 

production de différents métabolites :l’acide indole-3-acétique (IAA), l’ACC 

déaminase et les sidérophores (Glick 2003). 

• en agissant sur la mobilité des métaux dans le sol et par conséquent sur leur 

absorption par la plante, par le biais des sidérophores et des acides organiques 

Solubilisation de P et K 

La présence de métaux notamment Ni et Pb tend à diminuer la quantité de P du sol 

disponible pour la plante ce qui affecte sa croissance (Halstead et al. 1969). L’action conjuguée 

de la solubilisation du phosphore par des bactéries et de la diminution du pH peut éviter cette 

carence et en même temps favoriser l’extraction des métaux par la plante. Certaines 

rhizobactéries solubilisatrices de phosphore peuvent augmenter la concentration  en Ni dans les 

feuilles d’Alyssum murale jusqu’à 32% (Abou-Shanab et al. 2003). De même, les bactéries 

solubilisatrices de K et P ( du genre Bacillus) permettent d’augmenter la résistance de Brassica 

juncea à Pb et Zn, bien que leur prélèvement par la plante ne soit pas accru (Wu et al. 2006). 
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Tableau I.20 : Exemples de cas de rhizoremédiation par bioaugmentation avec des 

microorganismes non symbiotiques. 
R

éf
ér

en
ce

s 

(A
bo

u-
S

ha
na

b 
e

t 
al

. 2
00

6)
 

(Z
ai

di
 e

t 
al

. 
20

06
) 

(R
aj

ku
m

ar 
et

 
a

l. 
20

06
) 

(W
u 

e
t 

al
. 

20
06

) 

(D
i G

re
go

rio
 e

t 
a

l. 
20

06
) 

(B
ur

d 
e

t 
al

. 
20

00
) 

E
ffe

t d
e 

l’i
no

cu
la

tio
n 

su
r 

la
 

ph
yt

oe
xt

ra
ct

io
n 

A
ug

m
en

te
 ju

sq
u’

à 
39

%
 la

 te
ne

ur
 e

n 
N

i d
an

s 
le

s 
fe

ui
lle

s 
d’A

. 
m

ur
a

le 
pa

r 
ra

pp
or

t a
u 

so
l 

no
n 

in
oc

ul
é.

 
P

as
 d

’e
ffe

t s
ur

 la
 b

io
m

as
se

 p
ro

du
ite

 

A
ug

m
en

ta
tio

n 
de

 7
7%

 d
u 

pr
él

èv
em

en
t 

de
 N

i 
da

ns
 le

s 
fe

ui
lle

s.
 

P
as

 d
’e

ffe
t s

ur
 l’

ac
cu

m
ul

at
io

n 
de

 C
rV

I 
da

ns
 

le
s 

ra
ci

ne
s 

ou
 le

s 
fe

ui
lle

s 

A
ug

m
en

te
 la

 q
ua

nt
ité

 d
e 

m
ét

au
x 

ex
tr

ai
te

 p
ar

 
le

s 
fe

ui
lle

s 
de

 3
8%

 p
ou

r 
le

 Z
n 

et
 9

2%
 p

ou
r 

le
 P

b 
. 

D
im

in
ue

 le
 p

ré
lè

ve
m

en
t 

de
 P

b 
pa

r 
la

 p
la

nt
e

 

P
as

 d
’e

ffe
t s

ur
 le

 p
ré

lè
ve

m
en

t 
de

 N
i, 

P
b 

ou
 

Z
n 

pa
r 

la
 p

la
nt

e.
 

C
on

di
tio

ns
 d

e 
cu

ltu
re

 

S
ol

 s
er

pe
nt

in
e 

(9
30

 m
g 

N
i/k

g 
so

l s
ec

) 

S
ol

 c
on

ta
m

in
é 

av
ec

 N
iC

l
2 
(1

75
0 

m
g/

kg
 s

ol
 s

ec
) 

S
ol

 c
on

ta
m

in
é 

av
ec

 5
0 

à 
15

0 
m

g 
de

 K
2C

r 2
O

7/
L 

S
ol

 c
on

ta
m

in
é 

(1
08

4 
m

g 
de

 
Z

n/
kg

 s
ol

 s
ec

 e
t 

40
4 

m
g 

de
 

P
b/

kg
 s

ol
 s

ec
) 

S
ol

 c
on

ta
m

in
é 

(4
65

 m
g 

de
 

P
b/

kg
 s

ol
 s

ec
) 

S
ol

 c
on

ta
m

in
é 

(6
88

6 
m

g 
de

 
N

i/k
g 

so
l, 

96
0 

m
g 

de
 P

b/
kg

 s
ol

 
se

c 
et

 5
86

0 
m

g 
de

 Z
n/

kg
 s

ol
 

se
c)

 

In
oc

ul
um

 

A
ci

d
o

vo
ra

x,
 C

la
vi

b
ac

te
r,

  
M

ic
ro

b
ac

te
ri

u
m

, 
R

h
iz

o
b

iu
m 

B
a

ci
llu

s 
su

bt
ili

s S
J-

10
1 

P
se

u
d

o
m

o
n

as s
p.

 P
sA

4 
B

a
ci

llu
s 

sp
. B

a3
2 

In
oc

ul
um

 m
ix

te
 d

e 
A

zo
to

ba
ct

e
r 

ch
ro

oc
o

cc
u

m 
H

K
N

-5
 

B
a

ci
llu

s 
m

e
g

at
e

ri
u

m H
K

P
-1

 
B

a
ci

llu
s 

m
u

ci
la

gi
n

o
su

s H
K

K
-1

 

S
in

o
rh

iz
o

b
iu

m 
sp

. P
b0

02 

K
lu

yv
er

a
 a

sc
o

rb
a

ta S
U

D
16

5 
K

. 
a

sc
o

rb
a

ta 
S

U
D

16
5/

26
 

P
la

nt
e 

hô
te

 

A
ly

ss
u

m
 m

u
ra

le 

B
ra

ss
ic

a
 ju

n
ce

a 

B
ra

ss
ic

a
 ju

n
ce

a 

B
ra

ss
ic

a
 ju

n
ce

a 

B
ra

ss
ic

a
 ju

n
ce

a 

B
ra

ss
ic

a
 ju

n
ce

a
, 

B
ra

ss
ic

a
 n

a
p

u
s 

 



Partie I :Etude bibliographiques 

- 82 - 

Producteurs d’IAA  

L’IAA est une phytohormone, qui en petite quantité régule les processus intracellulaires 

et modifie la physiologie des plantes. Certaines hormones végétales comme l’IAA, induisent une 

activation des ATPases de la membrane plasmique, augmentent la division cellulaire et 

l’élongation des coléoptiles (tissus protégeant l’apex et les premières feuilles) (Pazurkiewicz-

Kocot et al. 2003).  

Dans une culture hydroponique l’ajout simultané d’IAA (0,1 mM) et d’EDTA (0,2 mM) a 

augmenté par 28 l’absorption de Pb dans les feuilles de Medicago sativa contre 6 avec l’EDTA 

seul (0,2 mM) (Lopez et al. 2005). Dans une autre étude, Bacillus subtilis SJ-101 qui produit de 

l’IAA a permis d’augmenter la croissance de B. juncea dans un sol contaminé en augmentant sa 

tolérance vis à vis des métaux et a multiplié par 1,5 l’accumulation foliaire de Ni (Zaidi et al. 

2006).  

Producteurs d’ACC déaminase 

L’enzyme 1-aminocyclopropane-1-carboxylate (ACC) déaminase assure la dégradation 

de l’ACC, précurseur de l’éthylène produit par les plantes en état de stress, en ammoniaque et 

α−kétobutyrate (Glick et al. 1998). Une partie de cet ACC est exsudé par les racines de plantes 

et peut être dégradée par les bactéries produisant l’ACC déaminase (Glick 2003). Le rôle de 

l’éthylène est important lors de la première phase de croissance mais peut en effet inhiber 

l’élongation racinaire en cas de stress (Deikman 1997).  

La colonisation des racines de B. juncea ou de B. campestris par la souche PGPR 

Kluyvera ascorbata SUD165 qui produit l’ACC déaminase, protège les plantes contre la toxicité 

du Ni, Pb et Zn et contre le stress à l’éthylène (Burd et al. 1998). De même l’inoculation de 

Brassica napus avec une PGPR résistante aux métaux et produisant l’ACC déaminase stimule la 

croissance des plantes sur un sol contaminé au Cd, mais n’augmente pas le prélèvement de Cd 

par la plante (Belimov 2001). Une autre étude a montré que des plants de tomates génétiquement 

modifiés, exprimant le gène bactérien de l’ACC déaminase, accumlulaient plus de Cd, Co, Cu, 

Mg, Ni, Pb, et Zn que les plants sans ACC déaminase (Grichko et al. 2000). 

Producteurs de sidérophores 

La contamination par les métaux lourds est souvent associée à un déficit en Fe et au stress 

à l’éthylène dans la plante (Glick 2003). La conséquence de cette carence se traduit par des 

chloroses car le déficit en Fe inhibe le développement des chloroplastes et la synthèse de la 

chlorophylle (Imsande 1998). Les sidérophores bactériens peuvent alors servir de réserve en Fe 

pour la plante, bien que ses besoins (10-9 M) soient réduits par rapport à ceux des 

microorganismes (10-6 M) (Bar-Ness et al. 1992).  
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Tableau I.20 (suite) 
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Le rôle des sidérophores bactériens dans la rhizosphère des plantes poussant sur des sols 

métallifères n’a pas été clairement élucidé. La chélation des métaux par les sidérophores peut 

augmenter la phytodisponilité des métaux en cas de déficience en Fe (Bar-Ness et al. 1992). Les 

sidérophores, essentiellement présents dans la rhizosphère, n’augmentent pas seulement la 

solubilité du FeIII en le désorbant des phases solides mais également celle d’ions métalliques 

divalents (Awad et Romheld 2000; Carrillo-Castaneda et al. 2005). Par ailleurs, la présence de 

métaux dans le sol stimule en retour la production de sidérophores (Leong 1986). 

Il a été prouvé que les sidérophores bactériens pouvaient être utilisés par les plantes : le 

concombre (Cucumber sativa) peut utiliser la FOB (ferroxiamine B), un sidérophore de type 

hydroxamate, pour restaurer sa synthèse chlorophyllienne dans un milieu carencé en Fe, ce qui a 

pour conséquence de stimuler la productionde biomasse. Le complexe Fe-FOB est utilisé 

préférentiellement au Fe-EDTA ou aux phytosidérophores et est rapidement transloqué vers les 

zones à croissance rapide carencées en Fe (Wang et al. 1993). Des conclusions identiques ont été 

présentées par Cline et al. (1984) lors d’une étude sur le prélèvement d’hydroxamates par le 

tournesol et le sorgho. De même, des sidérophores produits par des Pseudomonas fluorescents 

peuvent être impliqués dans le prélèvement de Fe par les tomates (Duss 1986), les œillets, 

l’avoine (Duijff 1991), la vigne et le maïs (Sharma et Johri 2003a; Sharma et Johri 2003b) et 

enfin l’arachide, accompagné d’une disparition du phénomène de chlorose (Jurkevitch 1988).  

Relativement peu d’études se sont intéressées à l’augmentation du prélèvement de 

métaux en inoculant le sol avec des microorganismes producteurs de sidérophores. Dubbin et 

Ander (2003) ont émis l’hypothèse que les sidérophores de type FOB, largement répandus dans 

le sol pouvaient jouer un rôle dans l’accumulation de Pb par les plantes. Une autre étude a 

montré qu’un inoculum mixte de bactéries, inoculées dans un substrat artificiel à base de sable a 

permis de multiplier par 2 à la fois le prélèvement de Zn par T. caerulescens et la biomasse 

végétale (Whiting et al. 2001a). Une des hypothèses émises par les auteurs est que cette 

augmentation est due à la production de substances chélatantes métallophores, de type 

sidérophore par Pseudomonas et Enterobacter.  

 

3.2.3. Efficacité des co-cultures végétales et/ou de co-inoculations de 

microorganismes 

Le rendement de phytoextraction peut être amélioré en cultivant simultanément des 

espèces mycorhizées et non mycrorhizées, des plantes accumulatrices et non accumulatrices ou 

en bioaugmentant le sol avec un inoculum mixte, comme le montrent de récentes études. 
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Wu et al. (2004b) ont démontré qu’une co-culture de Zea mays et de Brassica juncea 

augmentait le rendement de phytoextraction en particulier en les inoculant avec des AMF et des 

bactéries rhizosphériques. Wu et al. (2004c) ont également observé une absorption plus 

importante du Zn dans deux hyperaccumulateurs Thlaspi caerulescens et Sedum alfredii, en 

présence de maïs. Ce système de co-culture entre hyperaccumulateurs non mycorhizés et plantes 

mycorhizées est ainsi une perspective intéressante pour augmenter le rendement de 

phytoextraction. 

La biomasse d’une plante non accumulatrice, T. arvense augmente de 30% lorsque ses 

racines sont proches de celles de l’hyperaccumulatrice T caerulescens pour le traitement de Zn 

(Whiting et al. 2001b). Cette augmentation est liée à une réduction du prélèvement et de la 

phytotoxicité de Zn pour T. arvense. La forte accumulation de Zn par T. caerulescens, qui joue le 

rôle de phytoprotecteur, conduit à l’augmentation de l’établissement et du développement 

d’espèces moins résistantes aux métaux. De plus la co-culture de T. arvense et T. caerulescens, 

augmente la biomasse de l’espèce hyperaccumulatrice de Zn (T. caerulescens), augmente 

également la concentration en Zn dans les feuilles de T. caerulescens de 11% et multiplie par 1,5 

la quantité de Zn extraite par la plante par rapport à une monoculture de T. caerulescens 

(Whiting et al. 2001b). 

Enfin, un inoculum mixte de Penicillium et d’AMF a permis d’augmenter de 30% la 

biomasse produite par Elsholtzia splendens et de 15% la teneur en Pb dans les feuilles, tout en 

réduisant de 10% la teneur en Pb dans les racines (Wang et al. 2007). 
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Tableau II.1 : Récapitulatif des caractéristiques des sols A et B. 

 Sol A Sol B 

Type de sol Limon sablo-argileux Limon argilo-sableux 

Granulométrie 

% argile 17,9 25,2 

% limons fins 19,7 29,6 

% limons grossiers 14,6 10,5 

% sables fins 14,2 8,0 

% sables grossiers 27,2 17,5 

Analyses chimiques 

Matière organique (g/kg sol) 44,6 63,7 

Carbone organique (g/kg sol) 25,8 36,8 

Azote total 
(g/kg sol) 

2,78 3,67 

Rapport C/N 9,3 10,0 

pH eau 7,2 6,4 

pH KCl 5,9 5,4 

Eh (mV) 270 336 

CEC (pH 7) (mé/kg sol) 156 214 

Taux de saturation Saturé > 80% 78 % 

Phosphore assimilable Joret-
Hebert 

( g P2O5/kg sol) 
0,49 0,2 

Cations échangeables 

Potassium  
(g K2O/kg sol) 

0,14 (3,0) 0,35 (7,4) 

Magnésium 
(g MgO/kg sol) 

0,13 (6,4) 0,15 (7,4) 

Calcium  
(g CaO/kg sol) 

4,89 (175) 4,18 (149) 

Sodium  
(g Na2O/kg sol) 

0,05 (1,5) 0,08 (2,5) 

Remarque : pour les cations échangeables, les valeurs entre parenthèses sont données en mé/kg de sol sec. 
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1. Description du site d’étude  

1.1. Prélèvement des échantillons et pré-traitement 
Les sols utilisés pour cette étude ont été prélevés sur deux parcelles agricoles de la vallée 

de la Thur (Haut-Rhin), et sont désignés par A et B (voir leur caractéristiques physico-chimiques 

dans le tableau II.1  et en annexe 1).  

Il s’agit de sols bruns acides alluvionaires, le sol A est un limon sablo-argileux et le sol 

B, un limon argilo-sableux. Les teneurs en matière organique des sols A et B sont respectivement 

2 à 3 fois supérieures à celles considérées comme optimales pour les sols agricoles, c’est à dire 

20g/kg (annexe 1). 

Des échantillons de la parcelle d’où est issu le sol B, ont été prélevés tous les 100 m (S1 à 

S6) sur un transect entre la rivière (la Thur) et un canal usinier. Les prélèvements ont été 

effectués sur une profondeur maximale de 30 cm correspondant à l’horizon labouré, après avoir 

décapé la surface. Des échantillons de sédiments ont également été prélevés dans le canal usinier 

(SedB au bord du canal et SedM au milieu). 

Des échantillons de lait et d’ensilage ont été prélevés et analysés de façon à évaluer le 

risque de transfert vers la chaîne alimentaire, l’ensilage étant destiné à l’alimentation des vaches 

laitières de l’exploitation. 

Des échantillons de plants de maïs poussant sur la parcelle où a été prélevé le sol B, ont 

été récoltés au stade 6-8 feuilles (correspondant à 5 semaines de croissance) et au stade récolte 

(correspondant à 15 semaines de croissance), pour une analyse des teneurs en métaux dans les 

feuilles et les racines. 

Tous les sols utilisés dans cette étude ont ensuite été triés pour éliminer les débris 

végétaux et les cailloux, homogénéisés et tamisés à 2 mm  

Les échantillons de sol destinés aux analyses microbiologiques ont été conservés 

humides, à 4°C, 1 mois au plus avant analyse. 

Les échantillons de sol utilisés pour les analyses physico-chimiques ont été séchés à 25°C 

pendant 1 semaine puis conservés dans des tubes en polypropylène (PP) stériles à -20°C avant 

analyse. Les échantillons destinés aux analyses de métaux totaux et aux extractions séquentielles 

(excepté pour le mercure) ont été finement broyés et tamisés de façon à obtenir une 

granulométrie inférieure à 250µm selon la norme NF ISO 11464 (AFNOR 2006). Pour l’analyse 

de la spéciation du mercure et de CrVI dans le sol, les échantillons ont été conservés humides à -

20°C, sans broyage ni tamisage. Les teneurs totales en métaux des sols A et B ainsi que la 

concentration en métaux dans les fractions bioaccessibles du sol (F1 et F2) ont été analysées 

comme décrit aux paragraphes 1.2.5 à 1.2.8. 
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1.2. Méthodes analytiques  

1.2.1. Détermination du pH eau et pH KCl 

La méthode utilisée est celle indiquée dans la norme NF ISO 10390 (AFNOR 1994b). La 

prise d’essai est d’au moins 5 g de sol sec auxquels est ajouté 5 fois son volume soit en eau 

distillée ayant une conductivité inférieure ou égale à 0,2 mS/m à 25°C et un pH supérieur à 5,6 ; 

soit une solution de KCl à 1M. Les tubes sont agités énergiquement à 400 tpm pendant 5 min sur 

une table d’agitation à température ambiante, et la suspension est mise à reposer au moins 4 h. 

Le mélange est agité énergiquement avant la mesure du pH qui est mesuré avec un pH-mètre 

Hanna Instruments 221. 

 

1.2.2. Détermination du potentiel d’oxydoréduction 

Le potentiel d'oxydoréduction (Eh) est déterminé d’après le bulletin d’application N° 

71/2e de la société Metrohm. Il n’existe pas encore, à l’heure actuelle, de méthode normalisée 

pour déterminer le Eh dans un sol en conditions de laboratoire. Un échantillon de 25 g de sol sec 

est introduit dans un flacon en PP de 125 mL, puis 50 mL d’eau distillée sont ajoutés, le tout est 

agité fortement pendant 5 min à 450 tpm. Le flacon est ensuite agité 2 h à 150 tpm pour éviter 

que la suspension ne sédimente. Le Eh est mesuré avec le pH-mètre Hanna Instruments 221 tout 

en maintenant une agitation constante dans le flacon. L’équilibre est atteint après 5 à 10 min. 

 

1.2.3. Détermination de l’humidité résiduelle et du poids sec 

Le poids sec du sol est déterminé selon la norme NF ISO 11465 (AFNOR 1994a). Une 

coupelle en aluminium est séchée à 105°C pendant au moins 45 min et placée ensuite dans un 

dessiccateur jusqu’à refroidissement puis pesée (m1). Une prise d’essai de 10 à 15 g de sol 

humide est placée dans la coupelle et pesée (m2). Après séchage à 105°C pendant au moins 24 h, 

la coupelle est déposée dans un dessiccateur jusqu’à refroidissement puis est à nouveau pesée 

(m3). Le pourcentage d’humidité résiduelle (%HR) est déterminé selon la formule suivante :   

 

                                                                                                        (m1, m2, m3 : en g) 

 

1.2.4. Détermination de la capacité au champ 

Le protocole est réalisé à partir de celui établi par la SADEF (Société Alsacienne pour le 

Développement et l’Etude des Fertilisants, 68, France – méthode interne : MA7-38T) sur un sol 

séché et tamisé à 2 mm. Le fond d’un pot en nalgène de 125 mL est percé d’un trou de 0,5 cm de 

100
)1m3m(

)]1m2m()1m3m[(
HR% ×

−
−−−=
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diamètre et est ensuite recouvert d’un disque épais en aluminium. L’ensemble est pesé (M1), 

puis le pot est ensuite rempli de terre tamisée à 2 mm, qui aura au préalable été séchée 48h à 

température ambiante. L’ensemble qui doit avoisiner les 80 g est légèrement tassé et pesé (M2). 

Le tout est placé dans un récipient contenant de l’eau distillée dans lequel se trouve un système 

de mise à niveau. L’eau est ajustée à une hauteur telle que le fond du pot soit recouvert de 0,5 cm 

d’eau. Le récipient est alimenté en eau par un vase de compensation. Au bout de 24h, le pot est 

sorti du récipient, couvert et pesé (M3) après une période de repos de 15 min. Le calcul de la 

capacité de rétention (CR) est le suivant : 

 

  

  

(M1, M2 et M3 : en g) ; HR en %. 

 

1.2.5. Teneur totale en métaux du sol 

Après prétraitement selon la norme NF ISO 11464 (AFNOR 2006), 0,5 g d’échantillon 

de sol est introduit dans un récipient en téflon. La minéralisation acide du sol est obtenue en 

ajoutant 3 mL d’HCl 37 % (v/v) (Roth) et 9 mL d’HNO3 65% (v/v) (Roth) ; selon le protocole 

N°3051A de l’EPA (Link et al., 1998). Le programme utilisé avec un micro-onde Milestone 

ETHOS est résumé ci-dessous. 

N° 
phase Température 

Temps de 
minéralisation 

Puissance 
maximale 

utilisée 

1 0°C -90°C 3 min 1000 W 

2 90°C -130°C 5 min 1000 W 

3 130°C -190°C 4 min 1000 W 

4 190°C 10 min 1000 W 

5 Ventilation 20 min 1000 W 

 

Le minéralisât est repris dans de l’eau ultra pure (EUP, obtenue par l’appareil Elgastat 

UHQ-PS), puis le volume est ajusté à 10 ml et l’échantillon est filtré sur un filtre membrane en 

acétate de cellulose Dustcher de 0,45µm et analysé par ICP-AES (Inductively coupled plasma - 

atomic emission spectroscopy). La rétention des métaux suite à la filtration des solutions 

métalliques sur les filtres membranes en acétate de cellulose (Dutscher) a été contrôlée et a été 

considérée comme négligeable (<2% ). 

HR)/100(100*M1)(M3

100*HR/100]*M1)[(M2M2)(M3
CR

−−
−+−=
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1.2.6. Teneurs en CrVI et CrIII du sol 

Les différentes formes du chrome sont dosées par la méthode MA 200-CrHex 1.0 du 

Centre d’expertise en analyse environnementale du Québec (2004), applicable aux échantillons 

solides et aqueux. Le CrVI réagit avec le diphényl-carbazide pour former en milieu acide un 

complexe rose à violet dont l’absorbance à 540 nm est proportionnelle à la concentration en 

chrome hexavalent.  

Une prise d’essai d’1 g d’échantillon humide de sol est introduite dans un erlen de 100 

mL en présence de 40 mL de solution extractive préparée avec 20g/L de NaOH (Roth) et 30 g/L 

de Na2CO3 (Roth). Le mélange est chauffé à ébullition sur une plaque chauffante tout en agitant 

avec un barreau aimanté et en évitant l’évaporation totale. Une fois refroidie, la solution est 

filtrée sur papier Whatman dans un nouvel erlen. Le premier erlen et le filtre sont rincés trois fois 

avec de l’eau distillée. Le pH est ajusté à 7-8 avec HNO3 6M. Le mélange est transféré dans une 

fiole de 100 mL et le volume est ajusté avec de l’eau distillée. La solution est filtrée sur 

membrane de 0,45 µm en acétate de cellulose (Dutscher) ou centrifugée si nécessaire. Dans un 

tube en verre sont introduits : 5 mL d’échantillon filtrés, 4 mL d’H2SO4 2N (Riedel de Haën), 0,2 

mL d’une solution de diphényl carbazide (Fisher scientific) à 5 g/L dans de l’acétone et 0,8 mL 

d’eau distillée. Les tubes sont bouchés, mélangés par retournement et la densité optique est 

mesurée à 540 nm contre un témoin après 15 min de réaction. La gamme étalon est réalisée à 

partir d’une solution de K2Cr2O7  (Fluka) à 10 mg/L pour des concentrations finales de 0,1 à 2 

mg/L. 

 

1.2.7. Extraction séquentielle du chrome et du plomb 

L’extraction séquentielle des métaux du sol est réalisée selon la méthode de Tessier et al. 

(1979). La verrerie est lavée au préalable avec HNO3 14% (v/v) et rincée à l’EUP. Tous les 

réactifs utilisés sont de qualité analytique et les solutions sont préparées dans de l’EUP. Cette 

méthode permet d’évaluer la distribution des métaux dans le sol selon 5 fractions décrites dans le 

tableau II.2 obtenues par extraction séquentielle. La prise d’essai initiale est de 1 g de sol sec, 

introduit dans un tube en PP. Après extraction, les tubes sont centrifugés 10 min à 9400 g avec 

une centrifugeuse Beckman-Coulter Allegra 64R. Le surnageant de chaque fraction est récupéré, 

filtré sur membrane de 0,45 µm en acétate de cellulose (Dustcher) et analysé par ICP-AES pour 

quantifier le Cr et le Pb. Entre chaque extraction, le culot est rincé avec 8 mL d’EUP. 
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Tableau II.2: Protocole d’extraction séquentielle selon la méthode de Tessier et al. (1979) 

Fraction métallique Extractant 
Durée, température et 

vitesse d’agitation 

F1 (échangeable) 8 mL MgCl2 1M, pH 7,0 (Fluka) 1 h à 25°C à 200 tpm 

F2 (liée aux carbonates) 
8 mL de NaOAc 1 M,  pH 5,0 

(Fluka) 
6 h à 25°C à 200 tpm 

F3 (liée aux oxydes de 
manganèse et de fer) 

20 mL NH2OH 0,04M (Fluka)  dans 
HCl 25 % (v/v) 

6 h à 96°C avec agitation 
occasionnelle 

F4 (liée à la matière 
organique) 

3 mL de HNO3 0,02 M 
+ 5 mL H2O2 30% (v/v) pH 2,0 

2 h à 85°C avec agitation 
occasionnelle 

3 mL H2O2 30% (v/v) pH 2,0 
3 h à 85°C avec agitation 

occasionnelle 

5 mL de Na4OAc 3,2M 
dans 20% (v/v) HNO3 

30 min à 25°C à 200 tpm 

F5 (liée à la fraction 
résiduelle) 

10 mL d'HF + 2 mL d'HClO4 (Fluka) 
Minéralisation à 160°C et 

reprise du culot dans HCl 12M 

 

1.2.8. Extraction séquentielle du mercure 

L’extraction séquentielle du mercure est réalisée selon la méthode de Giulio et Ryan 

(1987). La verrerie utilisée est lavée avec HNO3 14% (v/v) et rincée à l’EUP. Les fractions 

analysées ainsi que les extractants utilisés sont décrits dans le tableau II.3. La prise d’essai 

initiale est de 5 g de sol humide et les extraits obtenus sont centrifugés à 1000 g, filtrés sur 

membrane de 0,45 µm en acétate de cellulose (Dustcher) et analysés par ICP-AES.  

 

1.2.9. Extraction simple des fractions bioaccessibles des métaux 

Différentes méthodes d’extraction des fractions dites bioaccessibles des métaux dans le 

sol ont été testées. La masse des prises d’essai, les différents extractants et les temps d’agitation 

sont résumés dans le tableau II.4. Après extraction et centrifugation, les échantillons sont filtrés 

sur membrane de 0,45µm en acétate de cellulose et les concentrations en Cr, Hg et Pb sont 

analysées par ICP-AES.  
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Tableau II.3 : Protocole d’extraction séquentielle selon la méthode de Giulio et Ryan (1987).  

Fraction métallique Extractant 
Durée, température et 

vitesse d’agitation 

F1 (soluble à l’eau) 25 mL d’eau distillée 1 h à 25°C à 200 tpm 

F2 (échangeable) 25 mL de NH4OAc 1M (Roth) 1 h à 25°C à 200 tpm 

F3 FF (liée aux acides 
fulviques) 

25 mL NH4OH 1M (Roth), 
puis acidification du 

surnageant à pH 1,0 avec HCl 
1 h à 25°C à 200 tpm 

F3 FH (liée aux acides 
humiques) 

25 mL HCl (37%) (v/v) + 
H2O2 (30%) (v/v) 

2 h à 85°C 

F4 (liée à la matière organique 
et aux sulfures) 

6 mL HNO3 0,02M 
5 mL H2O2 (30%) (v/v) 

NH4OAc 1M dans HNO3 6% 
(v/v) 

2 h à 85°C 
3h à 85 °C 

1 h à 25°c à 200 tpm 

F5 (liée à la fraction 
résiduelle) 

Rinçage du culot 2 fois avec 
30 mL d’eau distillée 

H2SO4 (97%):HNO3 (65%) 
2:1 (v/v) 

1 h à 85°C 

 

Tableau II.4 : Protocoles pour l’extraction des fractions dites « bioaccessibles » en métaux du 

sol. 

Méthodes 

Prise 
d’essai 
(en g de 
sol sec) 

Extractant 
Durée 

d’agitation 

Vitesse et 
durée de 

centrifugation 
Référence 

Eau 2  10 mL EUP pH 7,0 16 h 3000 g, 10 min 
Van Ranst 
et al., 1999 

MgCl 2 1  
8 mL MgCl2 1M pH 7,0 

(Fluka) 
1 h 9500 g, 10 min 

(Tessier et 
al. 1979) 

CaCl2 2  
20 mL CaCl2, 4H20 

0,01M (Fluka) pH 7,0 
2 h 2500 g, 15min 

(Chen et 
Cutright 
2001) 

DTPA 10  

20 mL de DTPA (Fluka) 
0,005 M+0,01M TEA 
(Sigma)+0.1M CaCl2, 

4H2O pH 7,3 

2 h 3000 g, 10 min 

NF ISO 
14870, 

(AFNOR 
2002) 

NaNO3 4 
10 mL de NaNO3 0,1M 

(Roth) 
2 h 3000 g, 10 min 

(Gupta et 
Aten 1993) 

Rhizo 2 

20 mL d’acide acétique, 
lactique et citrique, 

malique et formique à 
0,01M (Roth) 4:2:1:1:1 

(c/c) 

16 h 3000 g, 10 min 
(Feng et al. 

2005) 
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1.2.10. Dosage des métaux par ICP-AES 

Les analyses ICP-AES sont réalisées avec un appareil Ultima (Jobin Yvon, Horiba). Les 

gammes étalon sont préparées dans la même matrice que les échantillons à traiter. Les éléments 

analysés pour cette étude et leurs longueurs d’onde sont les suivants : Al  (308,215 nm), As 

(193,695 nm), Cd (228,802 nm), Co (228,616 nm), Cr  (267,716 nm), Cu (324,754 nm), Fe 

(259,940 nm), Hg (194,227 nm), K  (766,490 nm), Mn  (257,610 nm), Na (589,592 nm), Ni 

(231,604 nm), Pb (220,353 nm), Si (251,611 nm), Zn (213,856 nm). 

Les limites de détection obtenues dans les minéralisâts pour l’analyse des 3 métaux 

principaux de cette étude sont : 0,5 µg/L (Cr) ; 10 µg/L (Hg), 1,5 µg/L (Pb). 

 

2. Caractéristiques des microorganismes étudiés 

2.1. Souches étudiées et conditions de culture  
Tous les milieux utilisés dans cette étude sont stérilisés à l’autoclave (ALV 1131, Subtil 

crépieux) à 115°C pendant 30 min. 

Les souches utilisées pour cette étude, quatre bactéries et deux champignons, sont :  

• Aspergillus niger CBS* 113.46; 
• Bacillus subtilis DSM* 3256 ; 
• Pseudomonas fluorescens DSM 50090 ; 
• Pseudomonas aeruginosa ATCC* 9027 ; 
• Ralstonia metallidurans ATCC 43123 ; 
• Penicillium simplicissimum CBS 288.53. 
 

Les milieux sont inoculés à partir des souches conservées à -80°C dans du glycérol 20% 

(v/v) (Acros). Les bactéries sont précultivées dans du milieu LB (Luria Bertani) à 28°C et 200 

tpm pendant 48 h et les champignons dans du milieu malt extract (ME) à 28°C à 200 tpm 

pendant 5 j (voir composition des milieux de culture en annexe 2).  

La biomasse bactérienne utilisée pour chaque expérience est récoltée dans des tubes 

stériles en PP et centrifugée à 9400 g pendant 10 min. Le culot est lavé deux fois dans du KCl à 

9 g/L et repris dans du KCl. 

Pour les champignons, seules les « pellets » sont utilisées après lavage dans du KCl à 

9g/L. Après avoir ajouté des billes de verre stériles de 2 mm de diamètre, la suspension est 

homogénéisée à l’aide d’un vortex.  

 

                                                 

* Voir table des abréviations 
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2.2. Méthodes de dénombrement de la biomasse microbienne 
Le poids sec est déterminé par filtration des suspensions microbiennes sur une membrane 

stérile de 0,45 µm préalablement séchée à 105°C et pesée. La membrane est déposée dans une 

boîte de Pétri en verre et placée dans une étuve à 105°C pendant 48h, puis pesée après 

refroidissement dans un dessiccateur. 

Pour les bactéries, la concentration cellulaire est déterminée soit par mesure de la densité 

optique (DO) à 600 nm avec un spectrophotomètre Beckman-Coulter DU530, soit en comptant 

les unités formant colonies (UFC) après un dénombrement sur milieu LBA (milieu LB gélosé) 

par dilution et étalement de 100 µL de chaque dilution sur boîte. Les boîtes de Pétri sont ensuite 

incubées au moins 48h à 28°C. Pour les champignons, la concentration cellulaire est déterminée 

par étalement/dilution sur des boîtes de MEA (milieu ME gélosé), les boîtes étant incubées 5j à 

28°C. 

Les coefficients de conversion entre la biomasse (g/L), l’absorbance (DO 600 nm) et la 

concentration cellulaire (UFC/mL), correspondants aux différentes méthodes de dénombrement 

des microorganismes, sont reportés dans le tableau II.5 pour les bactéries et le tableau II.6 pour 

les champignons. 

 

Tableau II.5 : Cœfficients de conversion entre la concentration cellulaire (UFC/mL), la 

biomasse (g/L) et la densité optique (600 nm) pour les bactéries. 

 B. subtilis P. aeruginosa P. fluorescens 
R. 

metallidurans 

Concentration cellulaire 
(UFC/mL)/DO (600 nm) 

2,57.108 2,25.109 1,03.109 3,41.109 

Biomasse (g/L)/DO (600 
nm) 

0,335 0,485 0,392 0,306 

Biomasse (g/L)/ 
concentration cellulaire 

(cellules/mL) 
1,30.10-9 2,16.10-10 3,81.10-10 8,95.10-11 

 

Tableau II.6 : Cœfficients de conversion entre la concentration cellulaire (cellules/mL) 

et la biomasse (g/L) pour les champignons. 

 A. niger 
P. 

simplicissimum 
Biomasse (g/L)/concentration 

cellulaire (cellules/mL) 
4,10.10-2 7,95.10-3 
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2.3. Tests de résistance aux métaux  

2.3.1. Tests semi quantitatifs 

La résistance des microorganismes, soit à un mélange de Cr, Hg et Pb, soit à un mélange 

de Cr, Cd, Cu, Cr, Hg, Ni, Pb, Zn aux concentrations notées dans le tableau II.7 est testée. Cette 

méthode semi-quantitative est basée sur la diffusion des solutions métalliques dans la gélose. 

Les souches à tester sont précultivées pendant 48h avant le début de l’expérience et les 

tests sont réalisés dans des boîtes de milieu gélosé (20 g/L d’agar) avec du milieu à l’extrait de 

terre pH 7,0 (voir préparation ci-dessous). Une gouttière de 0,5 cm est réalisée au centre de la 

boîte dans laquelle sont introduits 500 µL des solutions métalliques préparées dans de l’EUP et 

stérilisées par filtration sur un filtre membrane de 0,45 µm (Dustcher). Trois concentrations sont 

utilisées correspondant aux concentrations des métaux dans le sol B (x1), et à 5 (x5) et 10 (x10) 

fois cette concentration. 20 µL de suspension issue des cultures sont déposées de part et d’autre 

de la boîte en striant la gélose depuis le bord de la gouttière et perpendiculairement à celle-ci. 

Les boîtes sont mises à incuber à 28°C. La lecture se fait après 3 et 7 j d’incubation en mesurant 

la distance sans développement microbien. Les résultats sont notés comme suit en fonction de la 

distance d’inhibition : +++ : < 0,5 cm d’inhibition, ++ : <1 cm d’inhibition ; + : <2 cm 

d’inhibition ; - : pas de croissance. 

 

Tableau II.7 : Concentrations en métaux testées et nature des produits chimiques utilisés. 

Elément 
Concentration utilisée 

 (en mg/L) (x1) 
Composé chimique 

utilisé 

Cd 1 Cd(NO3)2,4H20 (Merck) 

Cr 490 CrCl3,6H2O (Fluka) 

Cu 150 CuCl2, H2O (Fluka) 

Hg 15 HgCl2 (Aldrich) 

Ni 55 NiCl2,6H2O (Fluka) 

Pb 380 
Pb(NO3)2 (Riedel de 

haën) 
Zn 350 ZnNO3 (Fluka) 

 

Préparation de l’extrait de terre  

Le milieu à l’extrait de terre est obtenu à partir du sol A selon une méthode décrite par 

Bourrié et al. (1998). Deux kilos de sol et deux litres d’eau du robinet sont placés dans un ballon 

de 5 L et autoclavés à 130°C pendant 60 min. Le liquide obtenu est filtré à chaud sur papier filtre 

standard plissé Durieux et le filtrat est centrifugé à 2000 g pendant 5 min, afin d’obtenir un 
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milieu clarifié, exempt de particules de terre. Le milieu est ensuite stérilisé à 115 °C pendant 30 

min. Les teneurs en métaux de l’extrait de terre ont été estimées négligeables par rapport aux 

concentrations métalliques utilisées pour le test de résistance semi quantitatif et donc n’ont pas 

d’impact pour le test réalisé (tableau II.8).  

Tableau II.8 : Concentrations moyennes (± écart-type) en métaux dans le milieu à 

l’extrait de terre. 

Elément 
métallique Concentration (mg/L)  

Cd 0,00 ± 0,01 

Cr 0,17 ± 0,01 

Cu 0,12 ± 0,00 

Fe 14,71 ± 1,06 

Hg 0,00 ± 0,00 

Mn 8,93 ± 0,04 

Ni 0,12 ± 0,01 

Pb 0,71 ± 0,09 

Zn 0,91 ± 0,23 

 

2.3.2. Tests quantitatifs  

La méthode utilisée pour déterminer la concentration minimale inhibitrice en métaux est 

celle de Teitzel et Parsek (2003), correspondant à une version modifiée du protocole de la CLSI 

(Clinical and Laboratory Standards Institute), visant à minimiser la précipitation des métaux. Les 

souches à tester sont cultivées à 28°C pendant 12h dans du milieu MSVG (annexe 2). Les puits 

de microplaques stériles sont remplis avec 300 µL de milieu MSVG, 25 µL de solution 

métallique et 25 µL d’inoculum (DO 600 nm = 0,3). La méthode vise à tester la résistance des 

bactéries à CrIII, HgII et PbII, pris individuellement pour une concentration variant de 1 à 150 

mg/L. La résistance à un mélange de métaux Cr, Hg et Pb dont les proportions, correspondant à 

celles présentes dans le sol B, sont les suivantes 5:0,2:13, est également testée pour des 

concentrations en Pb allant de 1,3 à 325 mg/L. Un analyseur de croissance (Bioscreen C) permet 

de suivre la croissance en mesurant la D0 à 600 nm, toutes les 2h après agitation, pendant une 

durée totale de 56h.  
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2.4. Méthodes de détection des métabolites microbiens 
Les métabolites recherchés sont produits dans des milieux de culture appropriés (voir 

annexe 2):  

• CAA (casamino acids) pH 7,0 pour la production de sidérophores ; 

• ME (malt extract) pH 6,0 pour la production de biosurfactants ; 

• ST (sucrose tryptone) pH 6,0 pour la production d’acides organiques. 

Chaque milieu est ensemencé avec 1% (v/v) de pré-culture bactérienne ou fongique. Au 

bout de 48h de culture à 28°C, 200 tpm pour les bactéries et 5j à 28°C, 200 tpm pour les 

champignons, la présence de métabolites est déterminée selon les méthodes décrites ci-dessous. 

Test Chrome azurol S (CAS) 

La méthode universelle de Schwynn et Neilands (1987) de détection des sidérophores 

avec le réactif CAS (Chrome azurol S) mesure la capacité des sidérophores du surnageant du 

milieu de culture à dissocier le complexe [CAS-FeIII], que l’on peut considérer comme une 

mesure d’activité de la complexation du FeIII. Cette méthode est une méthode semi-quantitative 

de mesure des sidérophores car elle ne permet pas de quantifier chaque type de sidérophore 

présent bien que la vitesse de réaction puisse renseigner sur la nature des sidérophores 

majoritaires. La solution CAS-shuttle a été utilisée pour toutes les expériences de façon à 

accélérer la vitesse de réaction et à pouvoir lire les résultats après 2 h d’incubation quelle que 

soit la nature des sidérophores présents. 

La détection de la disparition du complexe [CAS-FeIII] est basée sur la réaction 

suivante :  

          [CAS –FeIII]     + sidérophore →    CAS    + [sidérophore-FeIII] 

        (complexe bleu)                       (composé orange) 

La verrerie doit être lavée à l’HCl 6M et soigneusement rincée à l’EUP. L’EUP est 

également utilisée pour la préparation des réactifs. 

La solution de CAS-shuttle est préparée comme suit : 6mL de CTAB (Roth) (bromure 

d'hexadécyltriméthylammonium) 10 mM et 10 mL d’EUP sont mélangés dans une fiole jaugée 

de 100 mL. Une solution de 1,5 mL de Fe (III) (1mM FeCl3, 6H2O (Roth) ; 10 mM HCl) et de 

7,5 mL de la solution de CAS à 2mM (Fluka) sont ajoutés lentement au mélange précédent. Une 

solution tampon composée de 4,307 g de pipérazine anhydre (Fluka) dans 30 mL d’eau distillée 

et 6,25 mL d’HCl (37%) (v/v) est ensuite ajoutée au mélange. La solution CAS-shuttle est 

obtenue en rajoutant 0,1 g d’acide 5-sulfosalicylique (Sigma) puis en ajustant le volume final à 

100 ml avec de l’EUP. 
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La présence de sidérophores est révélée en ajoutant le surnageant de l’échantillon à 

analyser à du réactif CAS-shuttle dans une proportion 1:1 (v/v). La DO est lue après 2 h de 

réaction à 630 nm. La relation entre absorbance à 630 nm et l’activité des sidérophores est 

linéaire jusqu’à ce que la DO de l’échantillon atteigne 0,1 ; au delà l’échantillon doit être dilué 

avec de l’EUP. 

Correction du test CAS 

Cette correction doit être apportée pour la détection de sidérophores dans un milieu 

contenant d’autres métaux que le FeIII qui peuvent interagir avec le réactif CAS. Les 

microorganismes producteurs de sidérophores (P. aeruginosa, P. fluorescens) sont cultivés dans 

du milieu CAA pendant 48h à 28°C. Le surnageant contenant les sidérophores est récolté après 

centrifugation à 9400 g pendant 10 min puis est ensuite concentré 4 fois. Puis, 100µL du 

surnageant, dilué de 2 à 1000 fois, est ajouté à 1,9 mL de milieu minimum (MM) (annexe 2) à 

pH 7,0 contenant ou non les métaux ajoutés individuellement ou en mélange (Pb, 13 mg/L ; Cr, 5 

mg/L ; Hg, 0,2 mg/L ; Fe, 4 mg/L). Après 2 h au repos, 1 mL du mélange est prélevé et ajouté à 

1 mL de réactif CAS-shuttle. La lecture de la DO à 630 nm est faite après au minimum 2h de 

réaction. La correction de la mesure à 630 nm est établie en mettant en relation la DO 630 nm 

obtenue dans le milieu minimum avec métaux et la DO 630 nm obtenue dans le milieu minimum 

sans métaux 

Test « drop-collapse »  

C’est un test qualitatif qui permet de détecter la présence de biosurfactants dans le milieu 

par la méthode de Bodour et Miller (1998). Chaque puits d’un couvercle de microplaque est 

rempli avec 2 µL d’huile minérale (Aldrich). Après 1 h au repos pour équilibrer le dépôt, 5 µL de 

suspension bactérienne sont ajoutés au centre de la goutte d’huile. La goutte de suspension 

s’étale en présence de biosurfactants. Des témoins positifs sont réalisés avec du bromure 

d'hexadécyltriméthylammonium (Roth), qui symbolise l’action de surfactants cationiques, et 

avec du sodium dodécyl sulfate (Roth), qui représente les surfactants anioniques. Des témoins 

négatifs sont réalisés avec de l’eau distillée et le milieu ME. 

Test alizarin red S 

Cette méthode est basée sur la détection colorimétrique des acides organiques par un 

indicateur de pH, l’alizarin Red S dont la zone de virage se situe entre 3,7 et 5,2 (Cunningham et 

Kuiack, 1992). Une solution d’alizarin red S (Riedel de Haën), à 0,1% (v/v), est ajoutée au 

surnageant de l’échantillon à tester dans une proportion 1:1 (v/v). Au bout de 15 min, les essais 

virant du rouge au jaune sont considérés comme positifs. 
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3. Caractéristiques des plantes étudiées et analyses 
3.1. Plante modèle des études en laboratoire : le maïs 

La plante modèle utilisée pour cette étude est Zea mays L., variété Benicia. Pour chaque 

expérience, les graines sont stérilisées à température ambiante, selon le protocole de Benizri et 

al. (1995). Les graines sont placées dans un bécher en verre et recouvertes d’H2SO4 95% (v/v) 

pendant 30 sec et rincées abondamment à l’eau du robinet. Les graines sont ensuite réparties 

dans des tubes en PP stériles de 50 mL, dans lesquels sont ajoutés 25 mL d’éthanol 95% (v/v). 

Les tubes sont ensuite agités 5 min à 200 tpm. L’éthanol est éliminé, les graines sont rincées à 

l’eau distillée stérile, puis 30 mL d’H2O2 10% (v/v) (Fluka) sont ajoutés et les tubes sont agités 

30 min à 200 tpm. Les graines sont transférées dans un nouveau tube stérile, après avoir éliminé 

l’eau oxygénée par 5 rinçages successifs à l’eau distillée stérile, par agitation pendant 10 min à 

200 tpm. Les graines sont ensuite mises à germer en conditions stériles dans une boîte de Pétri en 

verre, contenant du papier filtre imbibé d’eau distillée, à l’obscurité à 28°C pendant 3j. 

 

3.2. Analyse des teneurs en métaux dans les végétaux 
Les feuilles et les racines sont lavées respectivement à l’eau distillée et à l’EDTA (Fluka) 

20mM puis rincées à l’eau distillée. Les échantillons sont séchés à 25°C pendant 1 semaine. 

Lorsque le poids de l’échantillon est supérieur à 1g, le tissu végétal est broyé dans un broyeur 

RETSCH ZM200 de façon à avoir un échantillon homogène. Une prise d’essai de 0,25 g est 

introduite dans un réacteur en téflon dans lequel sont ajoutés 8 mL d’HNO3 65% (v/v) et 2 mL 

d’H2O2 30% (v/v), selon le protocole préconisé par le fournisseur du micro-onde. L’ajout d’eau 

oxygénée a pour but de diminuer la formation des vapeurs nitriques et éviter ainsi la 

volatilisation du mercure pendant le processus de minéralisation. Les échantillons sont 

minéralisés dans le four à micro-onde ETHOS (Milestone) selon le programme suivant :  

N° phase Température 
Temps de 

minéralisation 
Puissance maximale 

utilisée 

1 0°C -180°C 10 min 1000 W 

2 180°C 10 min 1000 W 

3 Ventilation 20 min 1000 W 

 

Le minéralisât est repris dans de l’EUP et ajusté à 10 ml dans une fiole jaugée. Après 

filtration sur membrane de 0,45 µm en acétate de cellulose (Dutscher), la concentration en Cr, 

Hg et Pb des minéralisâts est déterminée par ICP-AES. 
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4. Présentation et description des plans d’expérience 
4.1. Etude de la spéciation du Cr et du Pb dans des microcosmes 

de sol bioaugmentés 

Les échantillons de sols utilisés (A et B), sont séchés à température ambiante pendant 1 

semaine puis amenés à 20% d'humidité avec de l’eau distillée et laissés au repos 24 h. La terre 

est ensuite répartie de façon non stérile en lots de 200 g dans des pots de verre. 

0,02 g de cellules libres de chaque microorganisme suivant, est inoculé par kg de sol : B. 

subtilis, P. aeruginosa, P. fluorescens, R. metallidurans, A. niger ou P. simplicissimum, après 

préculture et récolte comme indiqué au paragraphe 2.1. La terre ainsi inoculée est homogénéisée 

à l'aide d'une spatule stérile. Les pots sont ensuite mis à incuber à l'obscurité à 20°C dans une 

chambre climatisée. L'humidité des pots est régulièrement contrôlée par pesée et ajustée avec de 

l'eau distillée stérile. Un témoin non bioaugmenté est réalisé pour chaque sol. 

Des prélèvements de 4 g de sol humide par pots sont effectués au début de l’expérience 

(T0) et toutes les semaines pendant 3 semaines (T1, T2, T3). Ces prélèvements sont utilisés pour 

dénombrer les microorganismes totaux et ceux potentiellement producteurs de métabolites 

(acides organiques, biosurfactants et sidérophores) ainsi que pour l’analyse de spéciation des 

métaux selon le protocole de Tessier (1979). Le pH et Eh sont mesurés en début et en fin 

d’expérience ainsi que la teneur en métaux totaux.  

Extraction des microorganismes du sol 

Les microorganismes sont extraits en agitant 2 g de sol humide avec 20 mL de KCl à 

9g/L dans des tubes en PP de 50 mL stériles, 1 h à 200 tpm et à température ambiante. 

On procède au dénombrement des microorganismes sur microplaques stériles de 96 puits 

en PP. Des dilutions de 10-1 à 10-6 sont réalisées pour les témoins et de 10-1 à 10-7 pour les essais 

inoculés. Chaque microplaque contient 180 µL de milieu approprié et est ensemencée avec 20 

µL de chaque dilution : 10-2 à 10-6 pour les témoins, 10-3 à 10-7 pour le dénombrement des 

microorganismes produisant des métabolites, 10-4 à 10-8 pour le dénombrement des 

microorganismes hétérotrophes totaux. Les microplaques sont incubées 5 j à 28°C et 200 tpm. La 

révélation des plaques se fait en comptant le nombre de puits positifs par colonne et en reportant 

ces résultats dans une feuille Excel permettant de déterminer les concentrations microbiennes 

selon la méthode du nombre le plus probable (Briones et Reichardt, 1999). 
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Dénombrement des microorganismes hétérotrophes totaux. 

Pour le dénombrement des microorganismes totaux, le milieu utilisé est du TSB (tryptic 

soy broth) dilué au 1/10ème ajusté à pH 7,0 (annexe 2). Après incubation à 28°C pendant 5j, les 

puits positifs sont ceux où un trouble apparaît. 

Dénombrement des microorganismes potentiellement producteurs de métabolites 

Les milieux de culture utilisés pour dénombrer les microorganismes producteurs d’acides 

organiques, de biosurfactants et de sidérophores sont respectivement les milieux ST, ME et 

CAA. 

Pour la détection des microorganismes producteurs d’acides organiques, les puits virant 

du rouge au jaune après incubation et après ajout de 100 µL d’alizarin red S à 0,1% sont 

considérés comme positifs. La détection des puits positifs pour les microorganismes producteurs 

de biosurfactants se fait comme décrit au paragraphe 2.3.2. La révélation des puits positifs dans 

les microplaques servant au dénombrement des microorganismes producteurs de sidérophores se 

fait en ajoutant 100µL de la solution CAS-shuttle concentrée deux fois. La lecture est faite 

visuellement 2 h après l’ajout du réactif ; les puits positifs sont ceux ayant viré du bleu-violet à 

l’orange. La lecture des résultats dans les microplaques par un spectrophotomètre à 630 nm ne 

peut être envisagée du fait du dépôt bactérien au fond de chaque puits.  

 

4.2. Optimisation de l’activité des sidérophores 

4.2.1. Influence de la source carbonée sur l’activité des sidérophores 

Les souches testées (P. aeruginosa et P. fluorescens) sont précultivées comme décrit au 

paragraphe 2.1. Les tests sont réalisés dans des erlenmeyers de 100 mL, bouchés par du coton 

cardé, contenant 75 mL de milieu minimum pH 7,0 sans Fe (annexe 2). 

Le test est réalisé avec des cultures de cellules libres (6,7.107 cellules/mL) inoculées dans 

chaque erlen. Différents substrats carbonés : amidon (Fisher), fructose (Roth), glucose (Roth), 

glycérol (Roth), mannitol (Roth), lactose (Roth), lait écrémé (Beckton Dickson) et sucrose 

(Roth) ont été testés à deux concentrations (0,67 g/L et 6,7 g/L). Un témoin est réalisé dans les 

mêmes conditions sans ajout de substrat. 

Les erlens sont incubés à 28°C, 200 tpm, et des prélèvements de 1 mL de milieu sont 

effectués quotidiennement pendant 8 j ; sur lesquels la croissance et l’activité des sidérophores 

sont analysées. La croissance des cellules est mesurée à 600 nm et l’activité des sidérophores est 

mesurée avec le test CAS à 630 nm.  
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La production spécifique des sidérophores est calculée comme suit :  

Production spécifique = [(DO surnageant à 630 nm) x1.1010)]/[concentration cellulaire en 

cellules/mL] 

 

4.2.2. Influence des substrats et des métaux sur l’activité des sidérophores 

Les tests sont réalisés avec P. aeruginosa et P. fluorescens dans 75 mL de milieu 

minimum à pH 7,0. Des inoculas de concentrations différentes sont testés : une taille d’inoculum 

dite faible (TIF) correspondant à 6,7.104 cellules/mL, et une taille d’inoculum dite élevée (TIE) 

correspondant à 6,7.107 cellules/mL. 

Les quatre substrats testés : fructose, glycérol, mannitol et lait écrémé, sont ajoutés à 6,7 

g/L dans chaque erlen. Un témoin est réalisé sans substrat carboné. 

Pour chaque microorganisme et chaque substrat, ainsi que pour le témoin, quatre 

modalités sont testées :  

• Milieu MM seul ; 
• Milieu MM avec Cr (5mg/L), Hg (0,2mg/L) et Pb (13mg/L) ; 
• Milieu MM avec Fe (4 mg/L) ; 
• Milieu MM avec Cr (5mg/L), Hg (0,2mg/L), Pb (13mg/L) et Fe (4mg/L). 

Les erlens sont incubés à 28°C, 200 tpm, et des prélèvements de 1 mL de milieu sont 

effectués quotidiennement pendant 8 j ; la croissance et l’activité des sidérophores sont analysées 

comme décrit au paragraphe 4.2.1.  

 

4.2.3. Influence de la co-immobilisation de cellules bactériennes et de 
substrats sur l’activité des sidérophores. 

4.2.3.1. Préparation des inocula immobilisés dans des billes de Ca-alginate 

Un inoculum calibré issu d’une pré-culture de 24h (paragraphe 2.1), est ajouté à 150 mL 

d’une solution stérile d’alginate de sodium à 30 g/L, dans un erlen de 500 mL. La solution est 

homogénéisée pendant au moins 30 min. La solution d’alginate est ensuite introduite stérilement 

goutte à goutte grâce à une pompe péristaltique, dans un erlenmeyer contenant 700 mL de CaCl2 

stérile, à 30g/L, sous agitation permanente comme indiqué sur la figure 2.1. Les billes une fois 

formées restent dans la solution de CaCl2 environ 90 min à 200 tpm pour assurer une bonne 

réticulation. Le CalCl2 est ensuite éliminé et les billes sont lavées à l’eau distillée stérile pendant 

2h à 200 tpm. Les billes sont utilisées directement ou conservées à 4°C au maximum 1 semaine. 
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Figure 2.1 : Schéma de fabrication des billes d’alginate de calcium (Jézéquel 2003). 

 

La croissance dans les billes a été déterminée par mesure de la densité optique à 600 nm 

après dissolution de 10 billes dans 5 mL de tri-sodium citrate à 50 mM (Prolabo) et par 

étalement/dilution sur des boîtes de LBA après avoir dissout les billes. Les cœfficients de 

conversion de la densité optique à 600 nm en concentration cellulaire (UFC/mL) sont reportés 

dans le tableau II.9. 

 

Tableau II.9 : Cœfficients de conversion entre la concentration cellulaire (UFC/mL 

d’alginate) et la densité optique à 600 nm pour les microorganismes immobilisés dans des billes 

de Ca-alginate. 

 P. aeruginosa P. fluorescens 

Concentration cellulaire 
(cellules/mL d’alginate)/ 

DO(600 nm) 
1,70.109 7,09.108 

 

4.2.3.2. Etude de l’immobilisation du glucose 

L’immobilisation d’un sucre simple dans des billes d’alginate de calcium est testée. Une 

solution de glucose à 200 g/L est ajoutée stérilement à une solution d’alginate de sodium à 60 

g/L dans une proportion 1:1, de façon à avoir des billes de Ca-alginate à 30 g/L avec 100 g/L de 

glucose. 

Des prélèvements de 1 mL sont effectués dans la solution de CaCl2 à 30 g/L au moment 

de la formation des billes, en début et en fin de polymérisation, c’est à dire au bout de 90 min. 

De la même façon des prélèvements ont été effectués dans l’eau de rinçage de billes en début de 

lavage et au bout de 2 h, en fin de lavage. La concentration en glucose des différents échantillons 

Billes d’alginate 
de calcium 

Solution de CaCl2, 4H2O 

Solution 
d’alginate de 

sodium 
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prélevés est analysée à l’aide d’un kit D-glucose (Boehringer Mannheim) pour évaluer un 

éventuel relargage du glucose des billes. 

 

4.2.3.3. Cinétique d’adsorption de métaux sur les billes de Ca-alginate. 

Des billes d’alginate de calcium sont préparées comme décrit au paragraphe 4.2.3.1 sans 

inoculum (billes seules, BS), avec un inoculum de P. fluorescens de 1,0.106 cellules/mL 

d’alginate (cellules immobilisées et faible taille d’inoculum, CI TF) et avec un inoculum de 

1,0.109 cellules/mL d’alginate (cellules immobilisées et taille élevée d’inoculum, CI TE). Des 

cellules libres (CL) de P. fluorescens ont également été testées pour leur capacité d’adsorption à 

une concentration de 6,7.107 cellules/mL de milieu.  

Les cellules libres et les billes d’alginates (30g) sont introduites dans des erlens contenant 

400 mL d’EUP, dans lesquels les solutions métalliques sont ajoutées aux concentrations 

suivantes : Cr : 5 mg/L ; Fe : 4 mg/L ; Hg : 0,2 mg/L et Pb : 13 mg/L. L’adsorption d’un mélange 

de Cr, Hg et Pb est testée avec et sans Fe, ainsi que l’adsorption du Fe seul. 

Les erlens sont incubés à 28°C à 200 tpm et des prélèvements de 4 mL sont effectués aux 

temps suivants : 0, 10, 20, 30, 60, 90, 120, 180, 240, 300, 360 et 500 minutes. 

Les échantillons sont filtrés sur une membrane de 0,45 µm puis dosés par ICP-AES. Le 

temps d’équilibre est déterminé ainsi que le pourcentage maximal d’adsorption de métal à 

l’équilibre (quantité de métal adsorbé/ quantité de métal initiale dans le milieu). La capacité de 

fixation spécifique (qe) est calculée selon la relation de Volesky (1990) :  

qe= [V. (C0-Ce)]/M 

qe : quantité de métal fixé par gramme d’adsorbant (mg/g) 

V : volume de la solution (L) 

C0 : concentration initiale du métal (mg/L) 

Ce : concentration du métal à l’équilibre (mg/L) 

M : masse de l’adsorbant (g) 

 

4.2.3.4. Influence de la co-immobilisation sur l’activité des sidérophores. 

Les tests sont réalisés avec P. aeruginosa et P. fluorescens dans le milieu minimum à pH 

7,0. Les inocula sont introduits dans des erlenmeyers contenant 75 mL de milieu minimum, soit 

sous forme libre (CL) soit sous forme immobilisée dans des billes d’alginate de calcium (CI). 

L’ajout du lait écrémé est également testé soit dans le milieu avec cellules libres à une 

concentration de 6,7 g/L (CL lec) soit en l’ajoutant dans les billes à une concentration de 100 g/L 

d’alginate (CI lec), les quantités introduites étant équivalentes au final. Deux tailles d’inoculum 
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sont testées : une taille d’inoculum dite faible (TIF) de 6,7.104 cellules/mL pour CL, soit 1,0.106 

cellules/mL d’alginate pour CI, et une taille d’inoculum dite élevée (TIE) de 6,7.107 cellules/mL 

pour CL, soit 1,0.109 cellules/mL d’alginate pour CI. Sachant que 5 g de billes sont introduits par 

erlenmeyer, les quantités d’inoculum libre et immobilisé sont identiques. 

Pour chaque microorganisme quatre modalités sont testées :  

• Milieu MM seul ; 

• Milieu MM avec Cr (5mg/L), Hg (0,2mg/L) et Pb (13mg/L); 

• Milieu MM avec Fe (4 mg/L) ; 

• Milieu MM avec Cr (5mg/L), Hg (0,2mg/L), Pb (13mg/L) et Fe(4mg/L). 

Une fois inoculés, les milieux sont incubés à 28°C et 200 tpm. Des prélèvements de 1 mL 

de milieu sont effectués quotidiennement pendant 8 j, la croissance microbienne et l’activité des 

sidérophores sont analysées. La croissance dans les billes est mesurée comme décrit au 

paragraphe 4.2.3.1. Pour les milieux avec lait écrémé, du fait de l’opacité du milieu, la croissance 

bactérienne n’est pas mesurée par spectroscopie mais par étalement/dilution sur des boîtes de 

LBA. 

 

4.3. Etude de la survie des microorganismes inoculés dans le sol 

4.3.1. Transformation des bactéries  

Le marquage des souches P. aeruginosa, P. fluorescens et R. metallidurans avec le 

plasmide pPROBE-GT Kan portant un gène codant pour la GFP (green fluorescent protein) et un 

gène de résistance à la rifampicine a été réalisé par conjugaison tri-parentale avec les souches 

suivantes :  

� Souche donneuse : E.coli pPROBE-GT Kan, Gmr (25 mg/L) (Miller et al. 2000) ; 

� Souche helper : E. coli K12 HB101 pRK2013, Kmr (25 mg/L)  (DSM 5599). 

Toutes les souches sont cultivées 48h à 28°C dans du milieu LB avec 25 mg/L de 

rifampicine (Rif) pour la souche receveuse de façon à sélectionner des mutants résistants, 25 

mg/L de kanamycine (Km) pour la souche « helper » et 25 mg/L de gentamycine (Gm) pour la 

souche donneuse.  

Le protocole de transformation consiste à précultiver les souches dans du milieu LB sans 

antibiotiques, 12 h à 28°C et 200 tpm. 250µL de ces cultures sont repiqués dans du LB pour le 

« helper » et le donneur, et dans un milieu pauvre pour la souche receveuse (CAA ou MM). Les 

suspensions sont incubées environ 8h à 28°C et 200 tpm jusqu’à obtenir une DO de 0,5 à 600 

nm. 2 mL de chaque suspension sont centrifugés à 9400 g pendant 10 min. Les surnageants sont 

éliminés et les culots sont lavés et repris avec 100 µL de KCl à 9g/L. Le témoin de l’expérience 
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consiste à mélanger 50 µL de la suspension du donneur et 50 µL de celle du receveur. Les 

mêmes proportions sont utilisées pour la transformation des souches en ajoutant 50 µL de helper 

au mélange. Des depôts de 25 µL du mélange sont déposés sur une boîte de LBA mise ensuite à 

sécher pour assurer un bon contact entre les cellules. Les boîtes sont incubées 24h à 28°C et les 

dépôts sont ensuite repris dans du KCl à 9g/L. Les suspensions obtenues sont étalées sur des 

boîtes de LBA contenant 50 mg/L de Gm et 50 mg/L de Rif. Chaque souche utilisée est étalée 

individuellement sur boîte avec antibiotiques pour vérifier qu’il n’y ait pas de résistance 

spontanée. Les boîtes sont ensuite incubées 48h à 28°C. Les propriétés métaboliques de chaque 

transformant, leur fluorescence et la stabilité du plasmide sont ensuite vérifiées. Le rendement de 

transformation est calculé en déterminant le nombre de cellules transformées rapporté au nombre 

de cellules initialement présentes. 

Contrôle des souches transformées 

Les paramètres de croissance des souches transformées sont déterminés sur milieu LB 

ainsi que leur capacité à produire des acides organiques, des biosurfactants ou des sidérophores, 

selon la souche. 

La stabilité du plasmide est vérifiée par comptage des cellules fluorescentes au 

microscope à épifluorescence NIKON Eclipse E600, sur cellule de Neubauer. Un inoculum (1% 

v/v) de chaque souche est repiqué dans un tube de milieu LB et incubé 24 h à 28°C et 200 tpm. 

L’opération est répétée 10 fois successivement. Le nombre de cellules fluorescentes est exprimé 

en pourcentage du nombre de cellules totales. Les cellules fluorescentes sont dénombrées avant 

chaque repiquage.  

 

4.3.2. Test de survie des microorganismes inoculés dans le sol 

Les inoculas bactériens de P. aeruginosa (Pa), P. fluorescens (Pf) et R. metallidurans 

(Rm) marquées à la GFP sont préparés comme expliqué au paragraphe 2.1. Quatre formulations 

de l’inoculum sont utilisées (paragraphe 4.2.3.4) :  

� cellules libres (CL) ; 

� cellules immobilisées dans des billes d’alginate de calcium à 3% (CI) ; 

� cellules libres avec du lait écrémé (CL lec) ; 

� cellules immobilisées avec du lait écrémé (CI lec). 

Pour les CL, 6,7.1010 cellules sont inoculées par kg de sol (soit environ 0,02 g cellules/kg 

de sol) et pour les CI, 50 g de billes à 1,0.109 cellules/ml d’alginate (ou environ 0,4 g de 

cellules/kg d’alginate) sont inoculées par kg de sol. Le lait écrémé est ajouté sous forme libre 

avec les cellules libres à raison de 6,7 g/kg de sol ou co-immobilisé avec les cellules dans les 
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billes pour une concentration de 100g/l d’alginate (voir paragraphe 4.2.3.4). Le témoin 

correspond au sol non inoculé, mais ayant subi le même traitement que les sols inoculés (avec ou 

sans lait écrémé, avec ou sans billes d’alginate non inoculées).  

Le sol utilisé est le sol B après ajustement à 20% d’humidité avec de l’eau distillée 24 h 

avant l’expérience. L’humidité des pots est contrôlée régulièrement par pesée et est ajustée avec 

de l’eau distillée. Les pots sont placés à l’obscurité à 20°C. 

Les prélèvements ont été effectués à : 0, 3, 5, et 7 jours, puis à 2, 3, 5, et 8 semaines. A 

chaque prélèvement, 2 g de sol servent au dénombrement des cellules fluorescentes et de la 

microflore totale ; 2 g sont séchés à 25°C et servent aux analyses de spéciation des métaux. Le 

pH et Eh sont déterminés en début et fin d’expérience (voir paragraphe 1.2.1 et 1.2.2).  

Le dénombrement des bactéries marquées à la GFP est réalisé après extraction des 

microorganismes dans de l’hexamétaphosphate (1,66g/L, pH 7,0) selon la méthode de Pochon et 

Tardieux (1957). Après agitation, les tubes sont centrifugés 5 min à 50 g et les bactéries 

présentes dans le surnageant sont observées sur cellules de Neubauer au microscope à 

épifluorescence.  

Le dénombrement des microorganismes hétérotrophes totaux suit le protocole décrit au 

paragraphe 4.1. 

 

4.4. Etude de la phytoextraction couplée à la bioaugmentation 

4.4.1. Tests sur milieu sable/perlite stérilisé 

Le test est réalisé avec des pots contenant du sable de quartz d’Alsace et de la perlite 

stérilisés (voir paragraphe ci-dessous), inoculés avec des cellules libres de P. aeruginosa, P. 

fluorescens, ou R. metallidurans. L’humidité des pots est fixée à 20% avec une solution de 

Hoagland concentrée 5 fois (annexe 2). La moitié des pots est contaminée par des métaux de 

façon à obtenir une concentration finale de 13 mg de Pb/kg de support de culture, 5 mg de Cr/kg 

et 0,2 mg de Hg/kg et laissés au repos 24h. Les microorganismes sont cultivés et récoltés comme 

décrit au paragraphe 2.1 puis le culot est repris dans du milieu Hoagland. Les microorganismes 

sont inoculés et mélangés dans chaque pot avec une spatule stérile de façon à avoir une 

concentration finale de 6,7.107 cellules/g de substrat. Un même volume de milieu Hoagland est 

ajouté aux pots non inoculés (témoins). Puis, 2 graines de maïs stérilisées et prégermées (voir 

paragraphe 3.1) sont semées par pot et les pots sont incubés 3 semaines dans une logette 

climatisée à 20°C avec une photopériode de 16h jour/8h nuit. La teneur en eau des pots est 

contrôlée et ajustée avec la solution de Hoagland concentrée 5 fois. Après 1 semaine de 

croissance, une des deux plantules est retirée.  
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Au bout de 3 semaines de culture, les végétaux sont récoltés. La biomasse foliaire et 

végétale est mesurée et les teneurs en métaux dans les feuilles et les racines sont analysées 

comme décrit au paragraphe 3.2. Le pH est contrôlé en début et fin d’expérience ; 

Différents paramètres sont calculés :  

• FT : facteur de translocation = [concentration en métal dans les feuilles (mg/kg MS)/ 

concentration en métal dans les racines (mg/kg MS)] 

• FB : facteur de bioaccumulation= [concentration en métal dans les feuilles ou les 

racines (mg/kg MS)/ concentration en métal dans le sol (mg/kg MS)] 

• V : vitesse de phytœxtraction = [quantité de métal extraite par les feuilles ou les 
racines (µg))/ durée du traitement (j) 

Préparation des pots sable/perlite 

Le prétraitement du sable est basé sur une méthode mise au point par le CRITT RITTMO 

(Recherche Innovation et Transfert de Technologie pour les Matières fertilisantes Organiques, 

Nambsheim, 68). Le sable est séché 12 h à 75 °C avant de le tamiser à 2 mm puis il est lavé dans 

deux bains successifs de 2,5 L d’une solution acide à 20% (v/v) d’acide chlorhydrique (35%) et 

de 1% (v/v) d’acide oxalique en brassant vigoureusement, pendant 20 min. Après avoir évacué la 

solution acide, le sable est immergé dans de l’eau distillée puis tamisé (taille de maille <50 µm), 

chaque poignée étant rincée avec de l’eau distillée. Au total, 8 rinçages à l’eau distillée sont 

nécessaires. Le pH est contrôlé et est ajusté à 6,5 par bains successifs de NaOH 10 g/L suivis de 

rinçages dans de l’eau distillée. Le sable est ensuite séché 5 j à 75°C et stérilisé.  

La perlite est rincée trois fois à l’eau distillée pour éliminer les impuretés et séchée de la 

même façon que le sable. Des pots de verre sont remplis avec 600 g d’un mélange sable/perlite 

2:1 (v/v) stérilisé à 120°C pendant 20 min après avoir contrôlé le pH de l’ensemble. 

 

4.4.2. Tests en pot de terre non stérile 

Une cinétique de phytoextraction sur 11 semaines a d’abord été réalisée sur des pots de 

terre de 1,5 kg non inoculés, humidifiés à 20% comme décrit précédemment. Deux graines de 

maïs stérilisée et pré-germées sont plantées dans chaque pot et une plantule est écartée au bout 

d’une semaine de culture Les pots sont incubés à 20°C dans une logette climatisée avec une 

photopériode de 16h jour/8h nuit. A chaque temps de prélèvement (au bout de 3j puis 1, 2, 3, 5, 8 

et 11 semaines de culture), les teneurs en métaux (Cr, Hg, Pb) sont analysées dans les feuilles et 

les racines du maïs de façon à pouvoir suivre cinétiquement l’accumulation des métaux. 
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Dans un deuxième temps, un test de phytoextraction couplé à la bioaugmentation a été 

effectué. Le protocole suit celui du paragraphe 4.3.2 à la différence que le test se fait en pots de 

terre de 1,5 kg ajusté à 20% d’humidité et que deux graines de maïs sont semées par pot. Les 

pots sont incubés à 20°C dans une logette climatisée avec une photopériode de 16h jour/8h nuit. 

Au bout d’une semaine, une des deux plantes est retirée. L'humidité des pots est régulièrement 

contrôlée et ajustée avec de l'eau distillée stérile. 

Les analyses effectuées à chaque temps de prélèvement sont les mêmes que celles 

décrites dans le paragraphe 4.3.3. En fin d’expérimentation, les teneurs en métaux et la biomasse 

des plantes sont analysées. Le nombre de microorganismes rhizosphériques est déterminé en 

agitant les racines 30 min dans 25 mL de tampon phosphate PBS (annexe 2) et en comptant les 

microorganismes synthétisant la GFP par microscopie à épifluorescence. Le pH et Eh du substrat 

sont contrôlés au début et à la fin de l’expérience de même que la teneur en métaux totaux du 

sol. 

 

4.5. Analyses statistiques des résultats 
La totalité des tests et des analyses décrits dans les paragraphes ci-dessus sont réalisés en 

triplicats. Les données sont traitées avec le logiciel STATBOX version 5.0 (GRIMMER 

Logiciels, 2001). Les tests réalisés sont :  

o l’analyse de variance (ANOVA) à partir d’un dispositif multifactoriel en randomisation 

qui permet une comparaison de moyennes selon le test de Newman-keuls au seuil de 5%. Les 

groupes homogènes sont représentés sur les figures par les lettres a,b,c… ; 

o le coefficient de corrélation de Pearson. La distribution des nuages de points pour 

chaque corrélation a été vérifiée sur un graphique. 
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Figure 3.1 : Teneurs moyennes en métaux (mg/kg sol sec) des 

réalisés le 09/01/2004 sur la parcelle d’étude et des sédiments au bord (Sed

canal (SedM). Les barres verticales représentent les écart

 

 

 

Figure 3.2 : Altitude des points de prélèvements de sol (

SedM) réalisés le 09/01/2004 sur la parcelle d’étude.

 

0

100

200

300

400

500

600

700

800

900

0 100C
on

ce
nt

ra
tio

n 
en

  C
r,

 C
u,

 N
i, 

P
b,

 Z
n

(m
g/

kg
 s

ol
 s

ec
)

S1        S2              S3              S4             S5                        S6   SedB  SedM 

265

270

275

280

285

290

0 100

A
lti

tu
de

 (
m

)

S1       S2               S3               S4             S5                        S6     SedB   SedM 

Partie III : Résultats et discussion

: Teneurs moyennes en métaux (mg/kg sol sec) des prélèvements de sol (S

réalisés le 09/01/2004 sur la parcelle d’étude et des sédiments au bord (Sed

). Les barres verticales représentent les écart-types. 
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1. Caractéristiques des sols d’étude et du matériel biologique 
1.1. Description du site d’étude 

1.1.1. Teneurs totales en métaux 

Les teneurs en métaux des échantillons prélevés selon le transect de la parcelle agricole 

étudiée sont présentées sur la figure 3.1. En plus des échantillons de sol S1 (près de la Thur) à S6 

(près du canal usinier), des prélèvements de sédiments ont été réalisés en bordure (SedB) et au 

milieu du canal usinier (SedM). 

Les points les plus contaminés correspondent aux zones dont l’altitude est la plus basse 

(figure 3.2), c’est à dire où les eaux ont résidé le plus longtemps lors des inondations successives 

de la parcelle par les eaux du canal usinier la jouxtant. Ces eaux issues d’effluents industriels 

contenaient des éléments minéraux valorisables en agriculture, d’où l’inondation volontaire des 

parcelles pendant de très nombreuses années, mais également des teneurs élevées en métaux. 

Dans les échantillons, les teneurs les plus élevées en Cd, Cu, Hg, Ni et Zn sont celles du 

sédiment prélevé en bord de canal (SedB). Le mercure , métal connu pour avoir une forte affinité 

pour les sédiments (Park et Curtis 1997), s’est particulièrement accumulé au point SedB. Les 

teneurs en Pb et en Cr sont également maximales pour le prélèvement S6 (point le plus proche du 

canal usinier). Ce sol correspond au sol B dans la suite de l’étude.  

Le sol A choisi pour cette étude provient d’une autre parcelle de la même exploitation, et 

est comparable au sol B (tableau II.1, p87), excepté une moindre teneur en métaux (tableau 

III.1 ).  

Tableau III. 1 : Teneurs moyennes en métaux des sols A et B (± écart-types). Les valeurs 

en gras sont celles dépassant la limite fixée par l’arrêté du 8 janvier 1998 avant épandage de 

boues de station d’épuration. 

Elément 
Teneurs en métaux 
dans le sol A (mg/kg 

sol sec) 

Teneurs en métaux dans 
le sol B (mg/kg sol sec) 

Valeurs limites, 
arrêté du 08/01/1998  

(mg/kg sol sec) 
Cd 0,60 (± 0,02) 1,07 (± 0,03) 2 

Cr 160,46 (± 3,01) 487,88 (± 35,15) 150 

Cu 51,49 (± 0,37) 150,08 (± 6,29) 100 

Fe 23192,01 (± 1152,41) 36390,87 (± 2062,98) * 

Hg 0,80 (± 0,11) 14,89 (± 0,07) 1 

Mn 983,44 (± 9,14) 1522,32 (± 84,61) * 

Ni 52,36 (± 1,48) 55,09 (± 3,54) 50 

Pb 103,64 (± 0,97) 381,69 (± 15,25) 100 

Zn 164,43 (± 3,04) 350,26 (± 27,72) 300 
* : pas de valeur limite. 



Partie III : Résultats et discussion 

- 115 - 

Les valeurs des concentrations en métaux obtenues pour le sol A sont inférieures à celles 

données par l’arrêté du 08/01/1998, excepté pour le Cr, le Ni et le Pb pour lesquels les 

concentrations excèdent légèrement celles de l’arrêté. Les teneurs en Cu, Ni et Zn du sol B sont 

respectivement 1,5 ; 1,1 et 1,2 fois supérieures aux valeurs de l’arrêté alors que les valeurs 

obtenues pour le Cr, le Hg et le Pb B sont 3, 15 et 4 fois supérieures aux valeurs de l’arrêté 

respectivement. Ces trois métaux sont ceux qui ont été retenus pour la suite de cette étude.  

Malgré des teneurs élevées en métaux pour le sol B, l’ensilage issu de cette parcelle 

contient peu de métaux et les concentrations dans le lait produit sur l’exploitation sont 

inférieures au seuil de détection, ce qui indique qu’il n’y a pas à ce jour de transfert dans la 

chaîne alimentaire (tableau III.2 ). Concernant l’analyse de l’ensilage, le mélange des végétaux 

de plusieurs parcelles et la lixiviation des métaux accumulés dans le maïs, lors du processus de 

fermentation acide, peut expliquer les teneurs plus faibles que celles mesurées dans la plante 

entière. En effet, les concentrations en Pb obtenues pour les feuilles de maïs au stade 6-8 feuilles 

et au stade récolte sont respectivement 31 et 27 fois supérieures aux normes en vigueur pour les 

céréales. 

Tableau III.2  : Teneurs moyennes en métaux (± écart-types) dans le lait (mg/L), 

l’ensilage de l’exploitation (mg/kg MS) et le maïs récolté au stade 6-8 feuilles ou au stade récolte 

(mg/kg MS).  

<ld : inférieur à la limite de détection. 

(1) Règlement (CE) N°466/2001 fixant les teneurs maximales pour certains contaminants dans les denrées 

alimentaires destinées à l’alimentation humaine. 

                    Métaux 
Echantillons 

Cr Hg Pb 

Lait (mg/L) <ld <ld <ld 

Ensilage (mg/kg de MS) 2,42 (± 0,29) 0,00 (± 0,07) 0,19 (± 0,11) 

Feuilles de maïs au stade 6-8 
feuilles (mg/kg MS) 1,82 (± 0,73) <ld 6,31 (± 1,51) 

Racines de maïs au stade 6-8 
feuilles (mg/kg MS) 45,5 (± 14,52) 0,74 (± 0,20) 28,43 (± 3,73) 

Feuilles de maïs au stade récolte 
feuilles (mg/kg MS) 0,44 (± 0,06) <ld 5,49 (± 1,25) 

Racines de maïs au stade récolte 
(mg/kg MS) 31,62 (± 5,99) 0,32 (± 0,29) 20,00 (± 2,82) 

Norme pour les céréales (mg/kg 
MS) (1) 

- 0,02 (± 0,03) 0,20 (± 0,03) 
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1.1.2. Extraction séquentielle du chrome et du plomb 

La distribution du Pb dans les sols A et B avec la méthode de Tessier (1979) donne des 

résultats assez similaires (figure 3.3) : la majeure partie du métal est soit fixée aux oxydes 

métalliques dans F3 (environ 35%), soit retenue dans la fraction résiduelle F5 (environ 40%). 

Moins de 1% du Pb est sous forme échangeable (F1) et moins de 10% sont liés aux carbonates 

(F2). Globalement ce schéma montre que le Pb est peu disponible dans les deux sols, la fraction 

disponible des métaux étant au maximum celle contenue dans les fractions F1 et F2 (Adriano 

1986; Yu et Wu 1997). Lindsay reportait en 1979 que l'activité* du Pb dans les sols agricoles 

était très faible : 1.10-8,5 M soit 0,5 µg/kg de sol. 

 

Figure 3.3 : Répartition (en %) des teneurs en Cr et en Pb dans les différentes fractions pour 

les sols A et B. (F1 : fraction échangeable ; F2 : fraction liée aux carbonates ; F3 : fraction liée 

aux oxydes de Fe et Mn ; F4 : fraction liée à la matière organique ; F5 : fraction résiduelle). 

La distribution du Cr varie selon le type de sol. Pour le sol A, 70 % du Cr est lié à la 

fraction résiduelle alors que cette fraction ne représente que 31 % du Cr total pour le sol B. Dans 

le sol B, le Cr est principalement réparti entre la fraction résiduelle, la fraction liée à la matière 

organique (35%) et la fraction liée aux oxydes métalliques (32%). 

Les analyses montrent que moins de 0,2% du Cr total des deux sols A et B est sous forme 

hexavalente (tableau III.3 ) ; la plus grande partie étant sous forme trivalente, moins mobile. 

Cela peut expliquer que moins de 2% du Cr total soit lié aux fractions F1 et F2 pour les deux sols 

qui représentent les fractions où les métaux sont potentiellement les plus mobiles. 
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Tableau III.3  : Teneurs moyennes en CrVI (± écart-types) dans les sols A et B. 

Sol 
Teneurs en CrVI Sol A Sol B 

Moyenne (mg/kg sol sec) 0,22 (±0,05) 0,95 (±0,10) 

% du Cr total 0,14 % 0,19 % 

La forte proportion de CrIII dans les deux sols peut s’expliquer par la nature chimique 

des contaminants ayant été épandus via les eaux du canal usinier, où peut être due aux impuretés 

des engrais appliqués au sol (Al-Shawi et Dahl 1999). La teneur en matière organique du sol 

étant relativement élevée par rapport aux valeurs de référence pour les sols agricoles (voir 

annexe 1), cela a pu contribuer à la réduction des formes de CrVI en CrIII (Banks et al. 2006) et 

peut expliquer la prédominance des formes trivalentes sur les formes hexavalentes. 

 

1.1.3. Extraction séquentielle du mercure 

L’étude de la distribution du Hg dans les deux sols a été réalisée par la méthode de Giulio 

et Ryan (1987). Les fractions métalliques du sol B sont représentées sur la figure 3.4. Pour le sol 

A, étant donné que la teneur totale en Hg – 10 fois inférieure à celle du sol B – est déjà proche de 

la limite de détection de 10 µg/L, soit 0,5 mg/kg de sol sec, obtenue en ICP-AES pour le mercure 

(Han et al. 2006), la détermination des teneurs en Hg dans les fractions du sol A se révèle être 

peu précise et n’est donc pas présentée.  

 

Figure 3.4 : Répartition (en %) des teneurs en Hg dans les différentes fractions pour le sol B. 

(F1 : fraction soluble dans l’eau ; F2 : fraction échangeable ; F3 : liée aux acides humiques (F3 

FH) ou fulviques (F3 FF); F4 : liée à la matière organique ; F5 : fraction résiduelle). 
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Les résultats de la figure 3.4. indiquent que le mercure est principalement lié à la fraction 

F4 c’est à dire à la matière organique et aux composés soufrés, ce qui est confirmé par la plupart 

des études sur la spéciation du mercure (Hintelmann et al. 1995; Wallschlager et al. 1998). Le 

pourcentage de matière organique représente en effet le facteur majeur régissant la mobilité du 

mercure (Yin et al. 1996).  

Les fractions bioaccessibles sont potentiellement celles correspondant aux fractions 

solubles (F1) et échangeables (F2) (Wallschlager et al. 1998; Wang 2004). Les teneurs en 

mercure dans les fractions bioaccessibles F1 et F2 représentent moins de 2% du mercure total 

c’est à dire respectivement 0,07 et 0,17 mg/kg de sol sec. Ces teneurs étant inférieures à la limite 

de détection de l’appareil ICP-AES utilisé pour les analyses de cette étude, les teneurs en 

mercure bioaccessible du sol ne pourront pas être déterminées. Par conséquent, seules les 

analyses de mercure dans les végétaux seront réalisées. 

 

1.1.4. Teneurs des fractions dites bioaccessibles. 

Les teneurs en métaux dans les fractions F1 et F2 déterminées par la méthode de Tessier 

et al. (1979), excepté pour le mercure, sont reportées dans le tableau III.4 . Les valeurs obtenues 

pour le sol B sont généralement supérieures à celles du sol A. 

Tableau III.4 : Teneurs en métaux (mg/kg sol sec) dans les fractions F1 et F2 des sols A 

et B, extraites selon la méthode de Tessier et al. (1979), excepté pour F1 et F2 de Hg extraites 

selon la méthode de Giulio et Ryan (1987). 

Éléments 
analysés 

F1 Sol A 
(mg/kg sol 

sec) 

F2 Sol A 
(mg/kg sol 

sec) 

F1 Sol B 
(mg/kg sol 

sec) 

F2 Sol B 
(mg/kg sol 

sec) 

Somme F1+F2 
pour sol B 

(mg/kg sol sec ) 
Al 0,16 16,62 0,00 12,96  

As 0,12 0,12 0,39 0,39  

Cd 0,16 0,80 0,39 0,85  

Co 0,12 0,48 0,00 0,31  

Cr 0,08 0,76 0,47 4,27 4,74 
Cu 0,32 0,00 0,54 1,79  

Fe 0,89 5,87 0,39 3,88 4,27 
Hg 0,00 0,04 0,07 0,17 0,24 
K 86,86 57,61 205,46 83,05  

Mn 7,08 24,66 36,17 24,37  

Na 0,20 0,28 1,40 0,85  

Pb 0,48 1,89 1,55 11,25 12,80 
Si 10,74 46,91 16,92 30,12  

Zn 0,16 1,89 8,15 8,07  
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Dans la suite de l’étude, le choix des teneurs en métaux utilisées pour les tests de 

production de sidérophores en milieu liquide s’est porté sur la somme des métaux des fractions 

F1 et F2 du sol B, qui représentent la fraction potentiellement bioaccessible, soit : 5 mg de Cr/kg 

de sol sec, 0,2 mg de Hg/kg de sol sec , 13 mg de Pb/kg de sol sec et 4 mg de Fe/kg de sol sec.  

1.1.5. Capacité au champ 

La capacité moyenne calculée est de 44% pour le sol A et 42% pour le sol B. Le taux 

d’humidité de 20% choisi pour les deux sols, dans toutes les expérimentations, correspond à 45% 

environ de la capacité au champ. Le séchage du sol, le tamisage peuvent avoir modifié 

artificiellement cette capacité de rétention.  

 

1.2. Caractéristiques des microorganismes 

1.2.1. Croissance microbienne 

Les caractéristiques de croissance des bactéries sont rassemblées dans le tableau III.5 . 

Tableau III.5  : Biomasse maximale et taux de croissance des bactéries cultivées 48 h 

dans le milieu LB. 

 B. subtilis P. aeruginosa P. fluorescens R. metallidurans 

Biomasse maximale 
(cellules/mL) 

1,09.109 6,77.109 3,60.109 1,15.1010 

Taux de croissance µ 
(h-1) 

0,17 0,22 0,22 0,20 

 

Les caractéristiques de croissance des deux champignons A. niger et P. simplicissimum 

sont données dans le tableau III.6.  

Tableau III.6  : Biomasse maximale et taux de croissance des champignons cultivés 5 j 

dans le milieu ME. 

 A. niger P. simplicissimum 

Biomasse 
(cellules/mL) 

24,37 38,11 

Taux de 
croissance µ (h-1) 

0,05 0,04 
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1.2.2. Production de métabolites 

Les résultats de production de métabolites par les différentes souches sont donnés dans le 

tableau III.7 . 

Tableau III.7  : Métabolites produits par les différents microorganismes étudiés.  

 Acides organiques Biosurfactants Sidérophores  
(D0 630 nm) 

A. niger + nd nd 

B. subtilis nd + nd 

P. aeruginosa nd + 0,970 

P. fluorescens nd nd 0,868 

P. simplicissimum + nd nd 

R. metallidurans nd nd 0,320 

nd : métabolites non détectés. 

 

Les résultats négatifs de ce tableau ne signifient pas que les microorganismes ne 

produisent pas les métabolites attendus (par exemple les sidérophores pour les champignons) 

mais que ceux-ci ne sont pas détectés par les méthodes utilisées pour cette étude. 

Seuls les deux champignons produisent suffisamment d’acides organiques pour que le pH 

du milieu ST (sucrose trytpone), utilisé pour stimuler la production d’acides organiques (voir 

matériel et méthodes), diminue en deçà de la zone de virage de l’alizarine red S qui est de 5,2.  

 

1.2.3. Test semi-quantitatif de résistance aux métaux  

Les résultats du test de résistance semi-quantitatif sur milieu à l’extrait de terre gélosé 

sont présentés dans le tableau III.8 . Les microorganismes les plus résistants aux métaux étudiés 

(Cr, Hg, Pb) sont la bactérie R. metallidurans et les deux champignons A. niger et P. 

simplicissimum. R. metallidurans possède en effet deux mégaplasmides qui lui confèrent une 

résistance à divers métaux tels que CrO4
2-, Hg2+, Ni2+, Pb2+ et Zn2+  (Mergeay et al. 1985), et les 

champignons ont eux une capacité de biosorption des métaux sur leurs parois, qui les protège 

d’une toxicité métallique (Tobin et al. 1994). 

Tous les microorganismes sont résistants aux concentrations en métaux totaux du sol B 

(notées ×1), ce qui est largement suffisant pour cette étude sachant que seule une faible 

proportion de métaux est disponible (voir paragraphe 1.1.4, p118). Les résultats montrent que le 

mélange de différents métaux accroit leur toxicité par comparaison aux métaux seuls (tableaux 

III.8 et III.9 ).  
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Tableau III.8  : Test semi-quantitatif de résistance aux métaux des microorganismes 

cultivés sur milieu gélosé à l’extrait de terre après 7 j d’incubation à 28°C. 

Mélange de métaux 
testés 

Cr, Hg, Pb Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb, Zn 

Multiples des teneurs en 
métaux du sol B ×1 ×5 ×10 ×1 ×5 ×10 

B. subtilis +++ + - +++ - - 

P. aeruginosa +++ ++ - +++ + - 

P. fluorescens +++ ++ - +++ + - 

R. metallidurans +++ +++ ++ +++ +++ ++ 

A. niger +++ +++ ++ +++ ++ + 

P. simplicissimum +++ +++ + +++ ++ + 
-: pas de croissance ; +++, ++, + : résistance aux métaux. 

 

1.2.4. Test quantitatif de résistance aux métaux 

La détermination de la concentration minimale inhibitrice (CMI) en Cr, Pb et Hg était 

nécessaire pour l’étude de la production des sidérophores par les Pseudomonas en présence de 

métaux. Les résultats présentés ci-dessous (tableau III.9 ) montrent que les bactéries résistent à 

des concentrations en métaux supérieures à celles qui ont été utilisées par la suite lors des tests 

en milieu liquide (Cr : 5 mg/L ; Hg : 0,2 mg/L ; Pb : 13 mg/L). Globalement P. aeruginosa 

résiste mieux aux métaux en milieu liquide que P. fluorescens. 

Tableau III.9  : CMI (en mg/L) pour Cr, Pb et Hg et le mélange de métaux. 

 Cr (mg/L) Hg 
(mg/L) 

Pb (mg/L) Mélange de métaux (mg/L) 

P. aeruginosa >145 15 >145 Cr : 25 ; Hg : 1,0 ; Pb : 64 

P. fluorescens 145 5 145 Cr : 13 ; Hg : 0,5 ; Pb : 33 

 

1.2.5. Transformation des microorganismes et stabilité du plasmide 

Trois microorganismes ont été transformés avec un plasmide pPROBE-GT Kan portant le 

gène codant pour la GFP (green fluorescent protein) (Miller  et al. 2000). Le rendement de 

transformation est de 1,3.10-4 pour P. aeruginosa, 2,4.10-4 pour P. fluorescens et 1,5.10-5 pour R. 

metallidurans. Ces microorganismes nous permettront dans la suite de l’étude d’évaluer in situ la 

survie et la colonisation des microorganismes inoculés dans le sol. 
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Les résultats des tests effectués sur les souches sauvages et celles marquées à la GFP sont 

résumés dans le tableau III.10. L’analyse statistique de ces résultats (analyse de variance) 

montre qu’il n’existe pas de différences significatives entre le phénotype des souches sauvages et 

des souches marquées. 

Tableau III.10 : Valeurs moyennes des taux de croissance et de l’activité des 

sidérophores produits par des souches sauvages et marquées à la GFP. 

 Taux de croissance (h-1) 
Activité des 
sidérophores  
(DO 630 nm) 

P. aeruginosa 0,198 (b) 1,023 (a’) 

P. aeruginosa GFP 0,194 (b) 0,983 (a’) 

P. fluorescens 0,180 (c) 0,890 (b’)  

P. fluorescens GFP 0,170 (c) 0,903 (b’)  

R. metallidurans 0,219 (a) 0,356 (c’) 

R. metallidurans GFP 0,221 (a) 0,387 (c’) 

 

Les tests de stabilité montrent par ailleurs qu’au bout de 10 repiquages successifs après 

24 h de culture dans du milieu LB, 100% des cellules dénombrées sur cellule de Neubauer 

possèdent toujours le plasmide pPROBE-GT Kan. Ces résultats confirment ceux de Hallman et 

al. (2001) dont l’étude démontrait la stabilité d’une construction proche de la notre utilisée pour 

transformer Rhizobium etli, inoculé dans un milieu nutritif riche et dans la rhizosphère d’A. 

thaliana.  

Le temps de génération des microorganismes étant plus élevé dans le sol (Harris et Paul 

1994) que dans un milieu riche tel que le milieu LB, cela laisse supposer que ce plasmide à faible 

nombre de copies ne sera pas perdu durant la durée des expériences, c’est à dire au maximum 8 

semaines. 
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2. Etude de la spéciation du Cr et du Pb en microcosmes de sol 

après bioaugmentation. 

Les sols A et B ont été inoculés à chaque fois avec l’un des six microorganismes 

producteurs de métabolites, sélectionnés précédemment pour leur résistance aux métaux : 

Aspergillus niger et Penicillium  simplicissimum pour la production d’acides organiques ; 

Bacillus subtilis pour la production de biosurfactants et Pseudomonas aeruginosa, Pseudomonas 

fluorescens et Ralstonia metallidurans pour la production de sidérophores. La souche de P. 

aeruginosa produit également des biosurfactants. L’objectif de cette étude est d’évaluer le degré 

d’extractabilité du Cr et du Pb du sol au cours du temps, en fonction des différents 

microorganismes inoculés. 

 

2.1. Analyses du pH et du potentiel redox (Eh) 
Les mesures effectuées au cours des trois semaines d’expérimentation montrent que le pH 

du sol B (6,21) est en moyenne inférieur à celui du sol A (6,94).  

L’analyse de variance montre que le pH du sol A augmente significativement en fonction 

du temps, de T0 (début de l’expérience) à T3 (fin de l’expérience au bout de 3 semaines), quel 

que soit l’inoculum (tableau III.11). Pour le sol B aucune variation significative n’est observée 

entre le début et la fin de l’expérience. Cette augmentation est en moyenne de 0,3 pour le sol A 

entre T0 et T3. Elle pourrait s’expliquer par une adsorption de H+ sur les parois microbiennes se 

traduisant par un appauvrissement de la solution du sol en protons et donc de l’acidité réelle.  

Tableau III.11 : Valeurs moyennes du pHeau en fonction du type de microorganisme 

inoculé, entre T0 (début de l’expérience) et T3 (fin de l’expérience). Les lettres représentent les 

groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Valeurs moyennes de pH Sol A Sol B 

Témoin à T0 6,78 (d) 6,29 (a’b’)  

Témoin à T3 7,20 (ab) 6,48 (a’) 

A. niger à T3 7,26 (a) 6,53 (a’) 

B. subtilis à T3 6,87 (c) 6,07 (b’)  

P. aeruginosa à T3 7,14 (ab) 6,39 (a’) 

P. fluorescens à T3 7,15 (ab) 6,35 (a’) 

P. simplicissimum à T3 7,09 (bc) 6,40 (a’) 

R. metallidurans à T3 6,99 (c) 6,31 (a’b’)  
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En fin d’expérience, pour les deux sols, le pH varie avec le facteur inoculation : le pH le 

plus élevé est celui du sol inoculé avec A. niger mais il n’est pas significativement différent du 

témoin (sol non inoculé). Les pH des sols inoculés avec B. subtilis pour les sols A et B et R. 

metallidurans pour le sol A, sont significativement plus faibles, les pH des autres sols inoculés 

n’étant pas significativement différents du témoin (sol non inoculé). 

Les différences entre pHeau et pHKCl étant significativement identiques quel que soit le sol 

et l’inoculum (données non présentées), les deux sols A et B présentent une acidité potentielle 

identique, malgré une CEC différente (tableau II.1). 

Les mesures moyennes du potentiel redox sont de 344 mV pour le sol B et 279 mV pour 

le sol A. Ces valeurs élevées proches de 400 mV sont en général signe d’une bonne oxygénation 

du sol mais ne sont pas favorables à la mobilité des métaux dans le sol : en conditions oxydantes, 

la mobilité du Cr et du Pb est limitée par rapport à des conditions plus réductrices (Chuan et al. 

1996). 

Le pré-traitement des sols avant utilisation, tels que le tri et le tamisage, a pu contribuer à 

augmenter artificiellement cette valeur. De plus la méthode de mesure n’étant pas normalisée, les 

valeurs absolues sont à prendre avec précaution, le but initial étant surtout de pouvoir comparer 

ces mesures et les différences éventuelles liées à l’inoculation de microorganismes.  

Le potentiel redox du sol A diminue entre T0 et T3, sauf pour les sols inoculés avec B. 

subtilis, R. metallidurans et P. simplicissiumum pour lesquels le Eh augmente (tableau III.12).  

Tableau III.12 : Valeurs moyennes du potentiel redox (Eh) en fonction du type de 

microorganisme inoculé, entre T0 (début de l’expérience) et T3 (fin de l’expérience). Les lettres 

représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

Valeurs moyennes Eh (mV) Sol A Sol B 

Témoin à T0 270,00 (c) 336,00 (c’d’)  

Témoin à T3 242,33 (d) 340,67 (c’d’)  

A. niger à T3 260,08 (c) 293,00 (e’) 

B. subtilis à T3 320,50 (b) 360,62 (a’) 

P. aeruginosa à T3 289,33 (c) 341,00 (c’d’)  

P. fluorescens à T3 272,00 (c) 322,00 (d’)  

P. simplicissimum à T3 336,00 (a) 356,00 (b’c’)  

R. metallidurans à T3 316,67 (b) 364,33 (b’)  
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Pour le sol B, seuls les pots inoculés avec B. subtilis et R. metallidurans voient leur Eh 

augmenter significativement entre T0 et T3, et l’inoculation du sol B avec A. niger diminue 

significativement le Eh. En fin d’expérience (T3), les mêmes observations sont constatées pour 

le sol B par rapport au sol témoin, non inoculé. En revanche, l’inoculation du sol A, quelque soit 

le microorganisme, augmente significativement le Eh par rapport au sol non inoculé. 

 

2.2. Analyses microbiologiques  
L’analyse en microplaques nous a permis de déterminer ex situ le nombre de 

microorganismes potentiellement producteurs d’acides organiques, de biosurfactants ou de 

sidérophores dans le sol. Cette méthode est basée sur l’extraction et la culture des 

microorganismes du sol dans des conditions favorisant la production et la détection de ces 

métabolites. En revanche elle ne renseigne pas sur la nature des métabolites ni sur la production 

réelle in situ qui nécessiterait une extraction et la détection de chaque type de métabolite dans le 

sol. 

2.2.1. Microorganismes producteurs d’acides organiques 

Le nombre de microorganismes potentiellement producteurs d’acides organiques 

augmente dans les sols A et B à T1 (1 semaine), que les sols soient inoculés ou non (données non 

présentées). Cette concentration reste stable ou diminue ensuite jusqu’à T3. Cette augmentation 

peut être due aux conditions contrôlées de culture (20°C, 20% d’humidité) favorisant le 

développement de ces microorganismes au cours du temps dans les pots témoins aussi bien que 

dans les pots inoculés (Andersson et Nilsson 2001). 

L’absence de microorganismes potentiellement producteurs d’acides organiques dans les 

sols inoculés avec P. aeruginosa, P. fluorescens et R. metallidurans ne signifie pas que ce 

nombre soit nul mais qu’il est inférieur au seuil de détection de la méthode utilisée soit 2,75 Log 

(cellules/mL) (figure 3.5). L’inoculation de ces bactéries a cependant provoqué un effet 

inhibiteur sur les microorganismes producteurs d’acides organiques, puisque le nombre de 

microorganismes est inférieur au seuil de détection mais également inférieur au témoin, non 

inoculé. En effet, les Pseudomonas fluorescents sont connus pour leur rôle d’agents de contrôle 

biologique en sécrétant des composés antibiotiques tels que les phloroglucinols ou les 

sidérophores (Bloemberg et Lugtenberg 2001; Russo et al. 1996). 

Les sols inoculés avec B. subtilis, A. niger et P. simplicissimum présentent une 

concentration en microorganismes producteurs d’acides organiques supérieure au témoin, non 

inoculé. Ainsi, soit ces microorganismes sont directement impliqués dans cette croissance, soit 

leur inoculation a modifié la diversité microbienne du sol au profit de microorganismes 
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producteurs d’acides organiques. Globalement, les concentrations sont plus élevées pour le sol A 

que pour le sol B (0,3 Log de différence en moyenne). Ces valeurs supérieures dans le sol A sont 

sans doute à mettre en relation avec la moindre contamination en métaux. Les sols inoculés avec 

B. subtilis sont ceux qui contiennent le plus de microorganismes producteurs d’acides organiques 

suivis de ceux inoculés avec P. simplicissimum et A. niger. La diminution du pH pour les sols 

inoculés avec B. subtilis s’expliquerait par une plus forte concentration en microorganismes 

producteurs d’acides organiques. Cette baisse de pH est par ailleurs, indépendamment du facteur 

temps, plus importante pour le sol A (0,12) que pour le sol B (0,08).  

 

Figure 3.5 : Concentration moyenne en microorganismes potentiellement producteurs 

d’acides organiques, indépendamment du facteur temps, en fonction du type de microorganisme 

inoculé : An : A. niger, Bs : B. subtilis, Ps : P. simplicissimum, T : témoin (sol non inoculé). Les 

lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  

 

Le rôle des inocula dans la production d’acides organiques peut se vérifier en rapportant 

la concentration en microorganismes producteurs d’acides organiques à celle des 

microorganismes totaux (tableau III.13). Au vu des résultats, seule l’inoculation de B. subtilis 

dans le sol A semble efficace par rapport au témoin. L’augmentation du ratio est le signe que 

l’inoculation de B. subtilis a bien contribué à l’augmentation du nombre de microorganismes 

producteurs d’acides organiques. Ces résultats confirment également que l’inoculation avec A. 

niger ou P. simplicissimum a favorisé le développement de microorganismes producteurs 

d’acides organiques sans que ces souches soient directement impliquées. 
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Tableau III.13 : Ratio moyen de la concentration en microorganismes producteurs 

d’acides organiques (AO)/concentration en microorganismes totaux (M), indépendamment du 

facteur temps, en fonction du type de microorganisme inoculé. Les lettres représentent les 

groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

Ratio AO/M Sol A Sol B 
Témoin 0,023 (bc) 0,013 (c) 
A. niger 0,033 (b) 0,005 (c) 

B. subtilis 0,076 (a) 0,022 (bc) 
P. simplicissimum 0,038 (b) 0,010 (c) 

 

2.2.2. Microorganismes producteurs de biosurfactants 

Dans les sols inoculés, le nombre de microorganismes potentiellement producteurs de 

biosurfactants augmente à T1, révélant la croissance des microorganismes inoculés ou celle de la 

microflore indigène impliquée dans la production de ce type de métabolite, puis diminue jusqu’à 

T3 (données non présentées). Les valeurs du témoin ne varient pas significativement au cours du 

temps. 

La concentration la plus élevée en microorganismes producteurs de biosurfactants est 

obtenue en inoculant les sols A et B avec P. aeruginosa (figure 3.6).  

Figure 3.6 : Concentration moyenne en microorganismes potentiellement producteurs de 

biosurfactants, indépendamment du facteur temps, en fonction du type de microorganisme 

inoculé : Bs : B. subtilis, Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : 

témoin (sol non inoculé). Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après 

l’ANOVA.  
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L’inoculation du sol avec les deux champignons étudiés réduit le nombre de 

microorganismes producteurs de biosurfactants puisque la concentration obtenue est inférieure 

au seuil de détection et au témoin non inoculé. Les concentrations obtenues avec B. subtilis, P. 

fluorescens et R. metallidurans sont légèrement supérieures au témoin. Les souches de R. 

metallidurans et P. fluorescens utilisées pour cette étude ne produisant pas de biosurfactants, leur 

inoculation a sans doute stimulé la croissance d’autres microorganismes producteurs dans le sol. 

Aucune différence significative n’apparaît entre les concentrations en microorganismes 

producteurs de biosurfactants des sols A et B excepté pour les pots inoculés avec P. aeruginosa, 

où la concentration en microorganismes producteurs de biosurfactants dans le sol B est 

supérieure (0,3 Log) à celle du sol A. Les travaux antérieurs ont montré que cette bactérie, qui 

produit des biosurfactants de type rhamnolipide, pouvait résister à une forte concentration en 

métaux grâce à ces métabolites, capables de piéger le métal (Miller 1995).  

Seule l’inoculation avec P. aeruginosa est efficace, en particulier dans le sol B (tableau 

III.14 ). Bien que B. subtilis produise des biosurfactants de type surfactine (Arima et al. 1968), il 

semble qu’il n’ait pu se développer dans le sol de façon significative. Cette souche a en effet 

tendance à sporuler en cas de stress et à rester sous cette forme tant que les conditions ne sont 

pas favorables. Une étude sur la bioaugmentation de sols sablo-limoneux et de limons argileux 

avec B. subtilis a montré que la concentration en spores n’évoluait pas au cours du temps (van 

Elsas et al. 1986). Le passage d’un milieu de culture riche de type LB à un milieu oligotrophe tel 

que le sol, peut constituer un facteur de stress important amplifié par la prédation (van Veen et 

al. 1997). 

Tableau III.14 : Ratio moyen de la concentration en microorganismes producteurs de 

biosurfactants (BioS)/concentration en microorganismes totaux (M), indépendamment du facteur 

temps, en fonction du type de microorganisme inoculé. Les lettres représentent les groupes 

homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

Ratio BioS/M Sol A Sol B 
Témoin 0,007 (c) 0,007 (c) 

B. subtilis 0,022 (c) 0,034 (c) 
P. aeruginosa 0,277 (b) 0,495 (a) 
P. fluorescens 0,011 (c) 0,006 (c) 

R. metallidurans 0,015 (c) 0,006 (c) 
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2.2.3. Microorganismes producteurs de sidérophores 

Les sols avec la plus forte concentration en microorganismes potentiellement producteurs 

de sidérophores sont ceux inoculés avec P. aeruginosa, P. fluorescens et R. metallidurans 

(figure 3.7). Ces microorganismes sont en effet connus pour produire respectivement de la 

pyoverdine et de la pyochéline pour les Pseudomonas et de l’alcaligine E pour R. metallidurans 

(Diels et al. 1999; Meyer 2000).  

La concentration en microorganismes producteurs de sidérophores varie de 5,4 à 7,2 Log 

(cellules/g de sol sec). Elle est nettement plus élevée que celle des autres producteurs de 

métabolites dont les concentrations varient de 4,2 à 6,5 Log (cellules/g de sol sec) pour les 

producteurs de biosurfactants, de 4,8 à 5,7 Log (cellules/g de sol sec) pour les producteurs 

d’acides organiques. 

 

Figure 3.7 : Concentration moyenne en microorganismes potentiellement producteurs de 

sidérophores, indépendamment du facteur temps, en fonction du type de microorganisme 

inoculé : An : A. niger, Bs : B. subtilis, Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Ps : P. 

simplicissimum, Rm : R. metallidurans, T : témoin (sol non inoculé). Les lettres représentent les 

groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  
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à T1 pour les deux sols, puis diminue jusqu’à T3, excepté pour les sols inoculés avec B. subtilis 

(sol B) et le témoin non inoculé (sol A) (données non présentées).  

L’augmentation du nombre de microorganismes producteurs de sidérophores dans le sol 
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de microorganismes producteurs de sidérophores entre le sol A et le sol B pour B. subtilis et le 

témoin est peut-être due à la plus forte teneur en métaux dans le sol B, B. subtilis étant la souche 

parmi celles utilisées qui résiste le moins bien aux fortes concentrations métalliques (tableau 

II.8). 

L’analyse du ratio comparant la concentration en microorganismes producteurs de 

sidérophores à celle de la microflore totale du sol (tableau III.15) montre que l’inoculation de P. 

aeruginosa , P. fluorescens et R. metallidurans pour les sols A et B est significativement efficace  

par rapport au témoin. Les autres modalités ne sont pas significativement différentes du témoin. 

Ces ratios prouvent que les microorganismes inoculés se sont développés ou bien que leur 

inoculation a stimulé la croissance d’autres microorganismes producteurs de sidérophores. Une 

étude de Guan et al. (2000) a en effet montré que l’ajout de pyoverdine et de pyochéline dans un 

milieu in vitro pouvait stimuler la croissance de P. aeruginosa. Les sidérophores produits par les 

inocula de P. aeruginosa ou P. fluorescens ont pu notamment être récupérés par d’autres 

Pseudomonas fluorescents du sol (Meyer et al. 1999) et/ou ont également pu stimuler la 

croissance d’autres genres, comme cela a été démontré pour Bacillus polymyxa (Chiarini et al. 

1993). 

Tableau III.15 : Ratio moyen de la concentration en microorganismes producteurs de 

sidérophores (S)/concentration en microorganismes totaux (M), indépendamment du facteur 

temps, en fonction du type de microorganisme inoculé. Les lettres représentent les groupes 

homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

Ratio S/M Sol A Sol B 

Témoin 0,187 (cd) 0,084 (d) 
A. niger 0,263 (bc) 0,243 (bd) 

B. subtilis 0,205 (bd) 0,109 (cd) 
P. aeruginosa 0,680 (a) 0,625 (a) 
P. fluorescens 0,357 (b) 0,571 (a) 

P. simplicissimum 0,203 (bd) 0,199 (bd) 
R. metallidurans 0,585 (a) 0,715 (a) 
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2.3. Spéciation métallique 
L’analyse des fractions métalliques dans le sol a servi à évaluer l’impact de l’inoculation 

sur la bioaccessibilité des métaux dans le sol.  

L’extraction séquentielle de Tessier (1979) permet d’extraire en moyenne 84% du Pb et 

95% du Cr pour le sol A et 91% du Pb et 74% du Cr pour le sol B. Les différents 

microorganismes inoculés n’ont pas d’impact significatif sur le rendement d’extraction des 

métaux. Les fractions F1 (échangeable) et F2 (liées aux carbonates) renseignent sur la 

bioacessibilité des métaux dans les fractions les plus mobiles (Adriano 1986; Xian 1989). 

Suite à l’inoculation des microorganismes, les teneurs en Cr de la fraction F1 du sol B 

augmentent significativement par rapport au témoin (non inoculé), excepté pour le sol inoculé 

avec A. niger. Par contre, celles du sol A ne sont supérieures au témoin qu’avec A. niger et P. 

aeruginosa (figure 3.8). Globalement, la concentration en Cr dans la fraction F1 diminue entre 

T0 et T3, quel que soit le sol et le microorganisme inoculé (données non présentées). Les 

mécanismes en jeu sont à la fois une biosorption des métaux sur la paroi des microorganismes 

par adsorption passive et/ou accumulation dans les cellules (López et al. 2000) et une 

augmentation de la mobilité des métaux dans le sol sous l’action de métabolites, en particulier 

microbiens (acides organiques, biosurfactants, sidérophores). Ainsi, selon que le mécanisme 

prépondérant est la biosorption ou la mobilisation, les teneurs en métaux dans les fractions 

bioaccessibles diminuent ou augmentent. 

Figure 3.8 : Concentration moyenne en Cr dans la fraction F1, indépendamment du 

facteur temps, en fonction du type de microorganisme inoculé : An : A. niger, Bs : B. subtilis, 

Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Ps : P. simplicissimum, Rm : R. metallidurans, T : témoin 

(sol non inoculé). Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  
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Le facteur inoculation tend globalement à diminuer les teneurs en Cr dans la fraction F2 

(métaux liés aux carbonates) par rapport au témoin, excepté pour A. niger dans les deux sols 

(figure 3.9). Cette diminution pour le sol B peut s’expliquer par un transfert d’une partie des 

métaux vers la fraction F1 mais également vers les autres fractions non résiduelles, c’est à dire 

F3 et F4. En effet, l’augmentation en Cr dans la fraction F1, en moyenne de 0,012 mg/kg de sol 

sec par rapport au témoin, ne peut expliquer à elle seule la diminution en Cr observée pour la 

fraction F2, en moyenne de 2,6 mg/kg de sol sec par rapport au témoin. Cette réduction de la 

teneur en Cr dans la fraction F2 des sols A et B au cours du temps (T0 à T3) s’observe également 

pour le témoin (données non présentées).  

Figure 3.9 : Concentration moyenne en Cr dans la fraction F2, indépendamment du 

facteur temps, en fonction du type de microorganisme inoculé : An : A. niger, Bs : B. subtilis, 

Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Ps : P. simplicissimum, Rm : R. metallidurans, T : témoin 

(sol non inoculé). Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  
 
Concernant le Pb, l’inoculation du sol A avec A. niger ou P. aeruginosa augmente sa 

teneur dans F1 par rapport au témoin. Par contre aucun microorganisme ne permet d’augmenter 

la concentration en Pb de la fraction F1 du sol B ; l’inoculation des pots de sol avec B. subtilis, 

P. simplicissimum et R. metallidurans entraînant même une diminution de cette concentration 

(figure 3.10). Les teneurs en Pb de la fraction F1 diminuent progressivement entre T0 et T3 pour 

les mêmes raisons que celles évoquées précédemment. 
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Figure 3.10 : Concentration moyenne en Pb dans la fraction F1, indépendamment du 

facteur temps, en fonction du type de microorganisme inoculé : An : A. niger, Bs : B. subtilis, 

Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Ps : P. simplicissimum, Rm : R. metallidurans, T : témoin 

(sol non inoculé). Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  

Après 3 semaines d’incubation, l’analyse des teneurs en métaux du sol B montre que 

l’inoculation avec B. subtilis, P. aeruginosa, P. fluorescens, P. simplicissimum ou R. 

metallidurans, augmente de 17 à 19 % les teneurs en Cr dans F1, alors que l’inoculation avec A. 

niger diminue Cr F1 de 40 % par rapport au témoin (figure 3.11).  

 

Figure 3.11 : Pourcentage des teneurs en Cr et Pb dans les fraction F1 du sol B par 

rapport aux teneurs dans le témoin, au temps T=3 semaines, en fonction du type de 

microorganisme inoculé : An : A. niger, Bs : B. subtilis, Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, 

Ps : P. simplicissimum, Rm : R. metallidurans, T : témoin (sol non inoculé).. Les lettres 

représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 
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Pour le Pb dans la fraction F1 du sol B (figure 3.11), aucune différence significative n’est 

observée bien que l’inoculation avec P. aeruginosa et P. fluorescens augmente de 13 et 14 % 

respectivement les teneurs en Pb dans F1 par rapport au témoin. Ces deux bactéries produisent 

des pyochélines, qui possèdent une affinité élevée pour les ions divalents (Cuppels et al. 1987; 

Visca et al. 1992) et des pyoverdines qui forment des complexes avec les ions trivalents tel que 

CrIII (Budzikiewicz, 1997). La formation des complexes métalliques, en particulier entre le CrIII 

et la pyoverdine, peut être assez lente et peut nécessiter plusieurs jours, ce qui peut expliquer le 

décalage observé in vivo entre le pic de croissance des microorganismes producteurs de 

sidérophores à T1 et l’effet sur la spéciation des métaux observable à T3, à supposer que les 

sidérophores soient les métabolites responsables de cette évolution (Budzikiewicz 1997). Il faut 

également noter que d’autres métaux peuvent interagir avec les sidérophores et sont fortement 

présents dans les fractions F1 et F2 du sol B (tableau III.4). C’est le cas de Al (13 mg/kg sol), Cu 

(2,2 mg/kg sol), Fe (4,1 mg/kg sol) et Zn (16,2 mg/kg sol). La présence de ces métaux, pouvant 

potentiellement se lier aux sidérophores dans la solution de sol, pourrait expliquer les résultats 

non significatifs obtenus pour le sol B avec Cr et Pb, du fait de la compétition de ces métaux 

pour les sidérophores.  

De la même façon que pour le Cr, la teneur en Pb dans la fraction F2 diminue dans les 

sols inoculés par rapport au témoin pour les sols A et B, excepté pour A. niger dans le sol A 

(figure 3.12). 

 

Figure 3.12 : Concentration moyenne en Pb dans la fraction F2, indépendamment du 

facteur temps, en fonction du type de microorganisme inoculé : An : A. niger, Bs : B. subtilis, 

Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Ps : P. simplicissimum, Rm : R. metallidurans, T : témoin 

(sol non inoculé). Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  

e f f f f g
e

b

d c c
d d

a

0

2

4

6

8

10

12

14

16

18

20

An Bs Pa Pf Ps Rm T

C
o

n
ce

n
tr

at
io

n
 e

n
 P

b
 (

m
g/

kg
 d

e 
so

l s
ec

)

sol A

sol B



Partie III : Résultats et discussion 

- 135 - 

L’inoculation des sols A et B a pour effet soit de diminuer les teneurs en Cr dans les 

fractions F3 (fraction liés aux oxydes métalliques) et F5 (fraction résiduelle), soit n’a pas d’effet 

significatif par rapport au témoin (tableaux III.16 et III.17 ). En revanche pour la fraction F4 

(fraction liée à la matière organique), tous les sols inoculés A ou B ont une teneur en métaux 

supérieure à celle du témoin. Pour le sol A cette augmentation est en moyenne de 1,6 mg/kg sol 

sec et est identique quel que soit le microorganisme. Pour le sol B, cette augmentation varie de 

3,5 mg/kg sol sec pour A. niger à 10,9 mg/kg sol sec pour P. aeruginosa. La fraction F4 

représente les métaux soit complexés par la matière organique et les sulfures du sol, soit 

bioaccumulés dans les organismes vivants (Filgueiras et al. 2002). L’augmentation observée 

pour le Cr de la fraction F4 par rapport au témoin, pourrait être due à une éventuelle 

incorporation du Cr par les microorganismes inoculés. 

Tableau III.16 : Concentration moyenne en Cr (mg/kg sol sec) dans les fractions F3, F4 

et F5 du sol A, indépendamment du facteur temps, en fonction du type de microorganisme 

inoculé. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

[Cr] (mg/kg sol sec) F3 F4 F5 

Témoin 15,71 (a) 33,34 (b’)  104,14 (a’’)  

A. niger 15,33 (ab) 35,23 (a’) 99,05 (b’’)  

B. subtilis 14,90 (b) 34,80 (a’) 102,57 (a’’b’’)  

P. aeruginosa 15,04 (ab) 34,98 (a’) 102,79 (a’’b’’)  

P. fluorescens 15,73 (a) 35,05 (a’) 102,01 (a’’b’’)  

P. simplicissimum 15,65 (a) 35,35 (a’) 100,01 (a’’b’’)  

R. metallidurans 14,68 (b) 34,25 (a’) 101,33 (a’’b’’)  

 

Tableau III.17 : Concentration moyenne en Cr (mg/kg sol sec) dans les fractions F3, F4 

et F5 du sol B, indépendamment du temps, en fonction du type de microorganisme inoculé. Les 

lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

[Cr] (mg/kg sol sec) F3 F4 F5 

Témoin 148,87 (a) 149,60 (d’)  130,21 (a’’)  

A. niger 145,28 (b) 153,08 (c’) 126,23 (a’’b’’)  

B. subtilis 138,02 (c) 154,11 (b’c’)  129,83 (a’’)  

P. aeruginosa 138,95 (c) 160,52 (a’) 123,67 (b’’)  

P. fluorescens 148,87 (a) 155,84 (b’c’)  124,28 (b’’)  

P. simplicissimum 145,28 (b) 157,14 (b’)  124,57 (b’’)  

R. metallidurans 143,72 (b) 156,26 (b’c’)  125,70 (a’’b’’)  
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La concentration en Pb dans les fractions F3, F4 et F5 diminue ou n’est pas 

significativement différente du témoin, quel que soit le sol et le microorganisme inoculé 

(tableaux III.18 et III.19 ). Le Pb est en effet l’un des métaux les moins mobiles du sol avec un 

Kd (coefficient de distribution sol/solution de sol) médian de 102410 L/kg, alors que le Kd 

médian du Cr est de 4778 L/kg (Sauve et al. 2000).  

 

Tableau III.18 : Concentration moyenne en Pb (mg/kg sol sec) dans les fractions F3, F4 

et F5 du sol A, indépendamment du facteur temps, en fonction du type de microorganisme 

inoculé. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

[Pb] (mg/kg sol sec) F3 F4 F5 

Témoin 25,16 (ab) 14,90 (a’c’)  42,35 (a’’)  

A. niger 25,19 (ab) 15,11 (a’) 42,77 (a’’)  

B. subtilis 24,70 (ab) 14,61 (c’d’)  42,80 (a’’)  

P. aeruginosa 24,34 (b) 15,03 (a’b’)  42,40 (a’’)  

P. fluorescens 25,94 (a) 14,73 (b’d’)  42,36 (a’’)  

P. simplicissimum 25,84 (a) 14,57 (c’d’)  42,42 (a’’)  

R. metallidurans 25,38 (ab) 14,52 (d’)  42,05 (a’’)  

 

Tableau III.19 : Concentration moyenne en Pb (mg/kg sol sec) dans les fractions F3, F4 

et F5 du sol B, indépendamment du facteur temps, en fonction du type de microorganisme 

inoculé. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

[Pb] (mg/kg sol sec) F3 F4 F5 

Témoin 102,56 (a) 51,97 (a’b’)  109,15 (a’’b’’)  

A. niger 99,27 (b) 51,57 (a’b’)  109,70 (a’’b’’)  

B. subtilis 95,93 (c) 51,70 (a’b’)  109,07 (a’’c’’)  

P. aeruginosa 97,10 (bc) 50,11 (b’)  106,65 (b’’)  

P. fluorescens 101,93 (a) 52,22 (a’) 111,91 (a’’)  

P. simplicissimum 102,41 (a) 51,13 (a’c’)  106,85 (b’’c’’)  

R. metallidurans 104,51 (a) 50,52 (a’c’)  111,07 (a’’b’’)  
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Tableau III.20 : Matrice de corrélation des coefficients de Pearson pour les sols A et B 

(en gras, valeurs significatives au seuil α=0,050). AO, B, S : microorganismes producteurs 

d’acides organiques, biosurfactants ou sidérophores.  
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2.4. Analyse globale des facteurs régissant la phytoextraction des 
métaux  

La matrice de corrélation (tableau III.20) met en évidence les relations existantes entre 

les différents paramètres étudiés. Les valeurs des coefficients de corrélation discutées ci-dessous 

sont surlignées en bleu dans le tableau. Pour le sol A, les teneurs en Cr et Pb de la fraction F1 

sont positivement corrélées entre elles (0,847) ; de même pour F2 (0,608), F3 (0,758), F4 (0,708) 

et F5 (0,267). Pour le sol B cette observation est vraie dans F2 (0,504) et F3 (0,367). Les teneurs 

en Cr et Pb dans le sol ont donc une mobilité comparable.  

Dans le sol A, le nombre de microorganismes producteurs de sidérophores influe 

positivement sur les concentrations en Cr de la fraction F1 (0,497), Pb de F1 (0,404) et Pb de F4 

(0,216). La même conclusion s’applique au nombre de microorganismes producteurs de 

biosurfactants corrélé au Cr de la fraction F1 (0,534) et au Pb de F4 (0,285) ; le nombre de 

microorganismes producteurs de biosurfactants étant par ailleurs positivement corrélé à celui des 

microorganismes producteurs de sidérophores (0,528). Inversement les concentrations en 

microorganismes producteurs d’acides organiques sont corrélées négativement à celles du Cr 

dans la fraction F1 (-0,337) ainsi qu’au nombre de microorganismes producteurs de 

biosurfactants (-0,498) et de sidérophores (-0,586). L’inoculation de microorganismes 

producteurs de sidérophores a donc un impact positif et significatif sur les teneurs en Cr et en Pb 

de la fraction F1, c’est à dire la fraction la plus mobile. L’effet positif obtenu pour les 

producteurs de biosurfactants pour Pb dans la fraction F1 est probablement du à l’inoculation du 

sol A avec P. aeruginosa. 

Pour le sol B, le nombre de microorganismes producteurs de sidérophores n’est corrélé 

positivement à aucune des fractions métalliques de Cr ou de Pb. Le nombre de microorganismes 

producteurs de biosurfactants est corrélé positivement à la teneur en Cr de la fraction F1 (0,283) 

et F4 (0,305), ce qui est néanmoins inférieur aux coefficients obtenus pour le sol A. Enfin le 

nombre de microorganismes producteurs d’acides organiques est corrélé positivement à la teneur 

en Pb dans la fraction F2 (0,311) et F4 (0,224). 

Une des facteurs les plus importants de la mobilité des métaux est le pH, dont la 

diminution augmente la solubilité des métaux (Chuan et al. 1996). Cependant ce paramètre ne 

semble pas lié à la mobilité des métaux pour notre étude car il n’ya pas de corrélation 

significative entre le pH et les métaux dans les fractions les plus mobiles (F1 et F2) pour le sol 

A. En revanche, il faut noter que le Cr dans la fraction F1 du sol est corrélé négativement au pH 

du sol (-0,370).  
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Une deuxième paramètre essentiel qui peut jouer sur la mobilité des métaux est le 

potentiel rédox Eh, qui influe sur la dissolution des oxy-hydroxydes métalliques du sol en 

conditions réductrices, donc quand Eh est faible (Lee et Saunders 2003). Pour notre étude, Eh 

semble avoir un léger impact négatif sur les fractions liées aux oxydes métalliques (F3) pour Cr 

dans le sol A (-0, 292) et pour Cr et Pb dans le sol B (-0,288 et -0, 233). 

CONCLUSION 

L’inoculation des sols avec P. aeruginosa, P. fluorescens et R. metallidurans, augmente 

de façon significative le nombre de microorganismes potentiellement producteurs de 

sidérophores dans le sol. Ces microorganismes sont les plus nombreux dans les deux sols A et B 

comparativement aux microorganismes producteurs d’acides organiques et de biosurfactants. La 

densité de population est l’un des facteurs clés pour la colonisation du sol et de la rhizosphère, 

c’est pourquoi ces microorganismes semblent intéressants pour la bioaugmentation du sol 

(Duquenne et al. 1996; van Veen et al. 1997). 

Globalement la quantité de Cr et Pb potentiellement biodisponible dans les deux sols est 

assez faible, ce qui a été observé dans plusieurs études (Banks et al. 2006; Hu et al. 2006) et peut 

être due à la forte teneur en matière organique de nos deux sols ou à la teneur élevée en 

phosphates, en particulier dans le sol B. Les phosphates peuvent en effet contribuer à 

l’immobilisation de Pb dans le sol en le précipitant sous forme d’hydroxyapatite (Seaman et al. 

2001).  

Bien que les facteurs de corrélation calculés soient assez faible dans l’ensemble, la 

concentration en microorganismes producteurs de sidérophores (P. aeruginosa, P. fluorescens et 

R. metallidurans) est corrélée positivement à la mobilité du Cr et du Pb dans la fraction 

échangeable (F1 et F2) du sol A. La corrélation positive observée dans le sol A entre la 

concentration en microorganismes producteurs de biosurfactants et la teneur en métaux dans F1 

est probablement due à la bioaugmentation de P. aeruginosa et non à celle de B. subtilis. L’effet 

de la bioaugmentation dans le sol B a un effet moindre sur la mobilité des métaux contrairement 

au sol A, bien qu’une légère augmentation de la teneur en Cr et Pb dans les fractions F1 et F2 ait 

été observée après bioaugmentation avec P. aeruginosa et P. fluorescens. 

L’objectif de cette étude étant d’augmenter la mobilité des métaux, nous avons choisi 

d’optimiser la bioaugmentation du sol avec les microorganismes producteurs de sidérophores. 

Nous avons démontré en effet que ceux-ci pouvaient coloniser efficacement le sol en particulier 

les Pseudomonas et que la production de sidérophores pouvait augmenter la mobilité des 

métaux. 
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3. Optimisation de la production de sidérophores 
Dans le but d’optimiser la production de sidérophores par les microorganismes 

sélectionnés, notamment les Pseudomonas (chapitre 2), différentes modalités d’inoculation ont 

été testées afin d’augmenter à la fois la croissance des microorganismes et la production de 

sidérophores. Différents substrats ont été testés tout d’abord dans un milieu sans métaux puis 

dans un milieu contenant des métaux avec ou sans Fe. Enfin, l’effet de l’immobilisation des 

cellules dans des billes de Ca-alginate avec ou sans lait écrémé a également été testée. 

3.1. Influence de la source carbonée sur la production de 
sidérophores. 

Les substrats carbonés utilisés dans cette étude sont des substrats simples (fructose, 

glucose, glycérol, lactose, mannitol, sucrose) ou complexes (amidon, lait écrémé), ajoutés soit à 

0,67 g/L ou à 6,7 g/L au milieu.  

La concentration cellulaire des deux bactéries, inoculées initialement à raison de 6,7.107 

cellules/mL, est supérieure au témoin (milieu inoculé sans substrat) en présence de fructose, 

glucose, glycérol et de mannitol, ainsi qu’avec le lait écrémé à 6,7 g/L pour P. aeruginosa 

(tableau III.21). Certains substrats n’ont pas d’effets significatifs comme l’amidon pour P. 

fluorescens, le lactose et le sucrose pour les deux bactéries excepté à la concentration 6,7 g/L 

pour P. fluorescens. Le lait écrémé réduit la croissance bactérienne de P. fluorescens ou n’a pas 

d’effet à 0,67 g/L. 

Tableau III.21 : Concentrations cellulaires moyennes (cellules/mL) de P. fluorescens et 

P. aeruginosa en fonction des différents substrats et de leur concentration dans le milieu, 

indépendamment du facteur temps. Les lettres correspondent aux groupements homogènes 

déterminés d’après l’ANOVA. 

 P. aeruginosa P. fluorescens 
Concentration 

en substrat 
0,67 g/L 6,7 g/L 0,67 g/L 6,7 g/L 

Témoin 2,68.108 (g) 1,81.108 (e’) 

Amidon 3,39.108 (e) 3,48.108 (e) 1,68.108 (e’) 1,84.108 (e’) 

Fructose 4,16.108 (d) 1,04.109 (a) 3,42.108 (d’) 3,32.108 (d’) 

Glucose 3,22.108 (f) 9,73.108 (e) 3,57.108 (d’)  6,07.108 (b’)  

Glycérol 3,58.108 (e) 1,06.109 (b) 3,27.108 (d’)  4,26.108 (c’) 

Lactose 2,87.108 (fg) 2,54.108 (g) 1,71.108 (e’) 1,83.108 (e’) 

Lait écrémé 3,08.108 (eg) 6,12.108 (c) 1,23.108 (e’) 6,96.107 (f’)  

Mannitol 4,08.108 (d) 9,98.108 (b) 3,35.108 (d’)  6,80.108 (a’) 

Sucrose 2,63.108 (g) 2,55.108 (g) 1,95.108 (e’) 3,24.108 (d’)  
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Les substrats les plus efficaces sont le fructose à 6,7 g/L pour P. aeruginosa (1,04.109 

cellules/mL) et le mannitol à 6,7 g/L pour P. fluorescens (6,80.108 cellules/mL). Globalement les 

substrats ajoutés à forte concentration augmentent de façon plus importante la croissance des 

bactéries.  

Les sidérophores sont des métabolites secondaires produits généralement en fin de phase 

exponentielle de croissance (Payne et Virginia 1994). Dans notre étude, la production maximale 

de sidérophores par P. aeruginosa et P. fluorescens est atteinte entre 24 et 72 h pour le témoin ou 

pour les faibles concentrations en substrats (0,67 g/L) puis diminue jusqu’à 8 j, le substrat étant 

devenu limitant (données non présentées). En revanche, en présence de substrats à concentration 

élevée (6,7 g/L), la production maximale est atteinte plus tardivement, au bout de 4j à 8j. Les 

substrats qui augmentent la production de sidérophores sont ceux dont la concentration dans le 

milieu est la plus élevée (6,7 g /L) (figures 3.13 et 3.14): 

• pour P. aeruginosa : lait écrémé > mannitol > glycérol > fructose > glucose; 

• pour P. fluorescens : fructose > glycérol > mannitol > glucose.  

Par exemple l’ajout de lait écrémé pour P. aeruginosa ou de fructose pour P. fluorescens 

à 6,7 g/L, augmente 6 fois l’activité des sidérophores par rapport aux mêmes substrats ajoutés en 

faible concentration (0,67 g/L). L’action stimulante du lait écrémé n’est pas due à la présence de 

lactose, mais probablement à la caséine, le principal composé phosphoprotéique du lait écrémé. 

Cette protéine a pour propriété de piéger le fer par chélation, ce qui pourrait expliquer 

l’augmentation de production de sidérophores par P. aeruginosa dans ce milieu (Carmichael et 

al. 1975). Par ailleurs, durant le processus de stérilisation du lait écrémé, une partie du lactose 

peut se décomposer en galactose et glucose, ce qui peut contribuer également à augmenter la 

production de sidérophores. L’ajout d’amidon, de lactose ou de sucrose n’a pas d’effet 

significatif sur l’activité des sidérophores, de même que le lait écrémé pour P. fluorescens. 

Enfin, un effet « répressif » est observé avec le glucose où l’activité des sidérophores produits 

par P. aeruginosa et P. fluorescens dans le milieu à 6,7 g/L est respectivement 1,3 et 3,2 fois 

inférieure à celle observée avec 0,67 g de glucose/L. Cette diminution peut être liée au pH du 

milieu qui diminue jusqu’à 5,3 pour P. aeruginosa et 4,3 pour P. fluorescens au bout de 8j dans 

le milieu avec 6,7 g/L de glucose alors qu’avec la concentration à 0,67 g/L le pH du milieu de 

culture en fin d’expérience est compris entre 6,5 et 8,0, de même que pour les milieux avec les 

autres substrats. Cette acidification peut être à l’origine de la dégradation des sidérophores au 

cours du temps (Budzikiewicz 1993). 
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Figure 3.13 : Activité moyenne des sidérophores produits par P. aeruginosa en fonction 

du substrat carboné et de sa concentration, indépendamment du facteur temps. Les lettres 

correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

 

Figure 3.14 : Activité moyenne des sidérophores produits par P. fluorescens en fonction 

du substrat carboné et de sa concentration, indépendamment du facteur temps. Les lettres 

correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 
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L’activité des sidérophores produits par P. aeruginosa est supérieure à celle de P. 

fluorescens, quel que soit le substrat (figure 3.15). Cette activité plus élevée peut être due soit à 

une augmentation de la quantité et donc de la production de sidérophores, soit à une modification 

de la proportion de pyoverdine et de pyochéline ayant des affinités différentes pour le FeIII, et 

dont les constantes de stabilité sont respectivement de 1032 M-1 (Albrecht-Gary et al. 1994) et 

2.105 M-1 (Cox et al. 1981). La nature des sidérophores produits est en effet susceptible de varier 

en fonction du milieu mais également en fonction de la souche productrice.  

 

Figure 3.15 : Activité moyenne des sidérophores produits par P. aeruginosa (Pa) et P. 

fluorescens (Pf) en fonction des différents substrats (6,7 g/L), indépendamment du facteur temps. 

Les lettres correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  

Les résultats montrent que les substrats les plus intéressants pour l’activité des 

sidérophores sont le lait écrémé pour P. aeruginosa et le fructose pour P. fluorescens, tous deux 

à 6,7 g/L. Ces deux substrats augmentent l’activité des sidérophores respectivement de 18 et 84 

fois par rapport au témoin. Quelques études ont montré que des sucres simples tel que le glucose 

pouvaient stimuler la production de sidérophores par P. aeruginosa et P. fluorescens (Díaz de 

Villegas et al. 2002; Duffy et Defago 1999). D’autres sucres tel que le fructose ou le mannitol 

peuvent augmenter la production de pyochéline mais pas le sucrose ni le glycérol selon Duffy et 

Defago (1999).  

La production spécifique (activité des sidérophores rapportée à la biomasse microbienne) 

donne une indication sur la production réelle des sidérophores. Les substrats qui augmentent la 

production spécifique de sidérophores chez P. aeruginosa et P. fluorescens sont le fructose, le 

glucose, le glycérol, le lait écrémé et le mannitol (figures 3.16 et 3.17). 
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Figure 3.16 : Production spécifique moyenne des sidérophores par P. aeruginosa en 

fonction du substrat carboné et de sa concentration, indépendamment du facteur temps. Les 

lettres correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

 

Figure 3.17 : Production spécifique moyenne des sidérophores par P. fluorescens en 

fonction du substrat carboné et de sa concentration, indépendamment du facteur temps. Les 

lettres correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 
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 L’amidon, le lactose, le sucrose ainsi que le glucose à 6,7 g/L et le lait écrémé à 0,67 g/L 

pour P. fluorescens n’augmentent pas significativement la production spécifique par rapport au 

témoin. 

Pour les substrats simples, la faible concentration en substrat (0,67 g/L) augmente 

significativement cette production spécifique par rapport à la forte concentration alors que pour 

le lait écrémé, l’effet inverse est observé. Les protéines du lait écrémé ayant la particularité de 

piéger le Fe, l’augmentation de la concentration en substrat a peut-être appauvri le milieu en Fe 

et a pu stimuler la quantité de sidérophores produits par cellule bactérienne. 

L’activité des sidérophores est corrélée significativement à la concentration cellulaire en 

particulier pour P. aeruginosa (tableau III.22). La production des sidérophores n’est pas 

seulement régulée par la teneur en Fe du milieu mais également par les conditions du milieu, la 

production d’autres métabolites secondaires, la variation de phase et le quorum sensing (Cornelis 

et Matthijs 2002). En effet, la synthèse de la pyoverdine par P. aeruginosa est induite par des 

molécules signal de type homosérine lactones, et est liée aux gènes du quorum sensing (Stintzi et 

al. 1998; Whiteley et al. 1999). Cette induction peut expliquer la synthèse accrue des 

sidérophores pour les fortes densités cellulaires. De plus, l’augmentation de la taille de la 

population augmente également statistiquement les chances des cellules bactériennes de 

récupérer le complexe Fe-sidérophore.  

Tableau III.22 : Matrice des coefficients de corrélation de Pearson pour la croissance, 

l’activité et la production spécifique des sidérophores produits par P. aeruginosa et P. 

fluorescens (en gras, valeurs significatives au seuil α=0,05). 

P. aeruginosa 
P. fluorescens 

Concentration 
cellulaire 

Activité des 
sidérophores 

Production 
spécifique 

Concentration cellulaire  0,778 0,017 

Activité des 
sidérophores 

0,277  0,504 

Production spécifique 0,090 0,926  

 

En conclusion, les substrats les plus efficaces pour l’optimisation de la production des 

sidérophores par P. aeruginosa et P. fluorescens sont le fructose, le glycérol et le mannitol à 6,7 

g/L. Le lait écrémé a également été retenu lors des expériences suivantes car il peut être co-

immobilisé dans des billes d’alginate. Le glucose n’a pas été retenu en raison des conditions trop 

acides qu’il induit pour la stabilité des sidérophores. 
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3.2. Biais du test CAS en présence de métaux 
La méthode de Schwynn et Neilands (1987) est basée sur l’affinité des sidérophores pour 

le FeIII complexé par le réactif CAS. Cet équilibre peut toutefois être déstabilisé en présence 

d’autres métaux trivalents (CrIII) ou divalents (PbII, HgII) qui peuvent soit complexer le réactif 

CAS, soit se lier aux sidérophores libres du milieu. Dans tous les cas, l’activité globale des 

sidérophores peut être sous estimée (tableau III.23).  

Tableau III.23 : Estimation des formes présentes après ajout du réactif CAS-FeIII dans 

des milieux contenant des métaux et des sidérophores.  

Métaux dans le milieu Formes potentiellement présentes après ajout de 
sidérophores (S) au réactif CAS 

- CAS, [S-FeIII] 

FeIII* CAS, [CAS-FeIII], [S-FeIII], [S-FeIII*], [CAS-FeIII*] 

MT (CrIII, HgII, PbII) CAS, [CAS-FeIII], [S-FeIII], [S-MT], [CAS-MT] 

FeIII*, MT (CrIII, 
HgII, PbII) 

CAS, [CAS-FeIII], [S-FeIII], [S-FeIII*], [CAS-FeIII*], 
[S-MT], [CAS-MT] 

FeIII* : correspond au Fe ajouté au milieu, à distinguer du FeIII contenu dans le réactif CAS. 

Pour estimer l’activité des sidérophores dans un milieu contenant des métaux, des 

courbes de calibration ont été réalisées. Les figures 3.18 et 3.19 montrent l’évolution de la DO 

du milieu minimum à 630 nm après ajout du réactif CAS, d’une quantité donnée de sidérophores 

et d’une concentration variable en métaux ajoutés en mélange ou individuellement. 

Quel que soit le microorganisme, lorsque la concentration en Fe du milieu de culture 

augmente, la DO diminue fortement. Cela signifie qu’une partie des sidérophores complexe le 

FeIII du milieu au lieu de dissocier le FeIII du complexe [CAS-FeIII]. Lorsque la concentration 

en Fe du milieu de culture dépasse 40 mg/L, 50% des complexes [CAS-FeIII] ne sont plus 

dissociés. Le Cr, Hg et Pb ajoutés individuellement au milieu de culture modifient moins 

fortement (surtout pour P. fluorescens) la mesure d’activité des sidérophores en raison de leur 

plus faible affinité pour les sidérophores en comparaison du FeIII. La figure 3.18 montre 

cependant qu’environ 50% des complexes [CAS-FeIII] ne sont plus dissociés lorsque la 

concentration en CrIII atteint 100 fois la concentration de départ soit 500 mg/L, ce qui signifie 

que les sidérophores du milieu complexent préférentiellement CrIII avant de dissocier le 

complexe [CAS-FeIII]. Les sidérophores produits par P. aeruginosa complexent les métaux dans 

l’ordre suivant d’affinité : Fe>>Cr>Hg>Pb 
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Figure 3.18 : Evolution de l’activité des sidérophores de P. aeruginosa en fonction de la 

concentration en métaux ajoutés en mélange (MT : Cr, Hg et Pb) ou individuellement au milieu 

de culture minimum, avec ou sans Fe. Les concentrations en métaux sont exprimées en multiples 

de la concentration suivante : Hg, 0,2 mg/L ; Cr, 5 mg/L ; Pb, 13 mg/L ; Fe, 4 mg/L. Les barres 

verticales représentent les écart-types. 

Figure 3.19 : Evolution de l’activité des sidérophores de P. fluorescens en fonction de la 

concentration en métaux ajoutés en mélange (MT : Cr, Hg et Pb) ou individuellement au milieu 

de culture MM, avec ou sans Fe. Les concentrations en métaux sont exprimées en multiples de la 

concentration suivante : Hg, 0,2 mg/L ; Cr, 5 mg/L ; Pb, 13 mg/L ; Fe, 4 mg/L. Les barres 

verticales représentent les écart-types. 
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Comme pour P. aeruginosa, l’affinité des sidérophores de P. fluorescens pour le FeIII est 

largement supérieure à celle du Cr, Hg et Pb (figure 3.19). En revanche l’affinité pour ces trois 

métaux est très proche. Pratiquement aucun complexe [CAS-FeIII] n’est dissocié lorsque la 

concentration en Fe dans le milieu atteint 40 mg/L. Un effet plus que cumulatif des métaux en 

mélange (MT) s’observe également. Cet effet est comparable pour les deux Pseudomonas. Par 

contre l’ajout de Fe au mélange MT amplifie la diminution de la DO avec P. aeruginosa tandis 

qu’il la réduit avec P. fluorescens. Les différences de proportion entre la pyoverdine et la 

pyochéline produites par ces deux espèces de Pseudomonas ou la structure des sidérophores 

produits peuvent expliquer cette différence. 

La pyoverdine a une plus forte affinité pour les ions trivalents FeIII et CrIII 

(Budzikiewicz et al. 2002) et la pyochéline pour les ions divalents ZnII, CuII, CoII, NiII 

(Cuppels et al. 1987; Visca et al. 1992). Nos résultats laissent à penser que le surnageant du 

milieu de culture carencé en Fe contient, pour les deux Pseudomonas, une majorité de 

pyoverdine mais également de la pyochéline puisque certains ions divalents tel que HgII peuvent 

être complexés. En cas de carence en Fe, il a en effet été démontré qu’une plus grande proportion 

de pyoverdine était produite par rapport à la pyochéline du fait de sa plus grande affinité pour le 

Fe (Meyer 2000; Poole et McKay 2003). 

Pour éliminer ce biais de mesure de l’activité des sidérophores lié à la méthode utilisée, 

des courbes de calibration ont été réalisées (figures 3.20 et 3.21), pour différentes concentrations 

en sidérophores en présence ou non de métaux (Fe, MT, Fe+MT) aux concentrations choisies 

pour les expériences. Ces courbes sont utilisées par la suite pour la détermination du niveau 

d’activité des sidérophores dans les milieux contenant des métaux. 
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Figure 3.20 : Relation entre l’activité des sidérophores de P. aeruginosa dans un 

milieu minimum sans métaux et l’activité des sidérophores dans le même milieu avec 

métaux : Fe (4 mg/L) et MT (Cr 5 mg/L, Hg 0,2 mg/L, Pb 4 mg/L). Les barres verticales 

représentent les écart-types. 

 

Figure 3.21 : Relation entre l’activité des sidérophores de P. fluorescens dans un 

milieu minimum sans métaux et l’activité des sidérophores dans le même milieu avec 

métaux : Fe (4 mg/L) et MT (Cr 5 mg/L, Hg 0,2 mg/L, Pb 4 mg/L). Les barres verticales 

représentent les écart-types. 
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3.3. Influence des substrats et des métaux sur la production de 
sidérophores 

Les résultats obtenus pour la croissance de P. fluorescens et P. aeruginosa inoculées avec 

un faible inoculum (6,7.104 cellules/mL, TIF) ou un fort inoculum (6,7.107 cellules/mL, TIE) 

sont présentés sur les figures 3.22 et 3.23. Les cultures ont été réalisées dans du milieu minimum 

avec différents substrats à 6,7 g/L (fructose, glycérol, mannitol, lait écrémé) avec ou sans métaux 

(MT) (Cr : 5 mg/L ; Hg 0,2 mg/L ; Pb : 13 mg/L) et avec ou sans FeIII (4 mg/L). Ces 

concentrations correspondent à la fraction bioaccessible des métaux de notre sol d’étude. Un 

témoin sans substrat a été réalisé pour chaque modalité d’inoculation. 

La présence de FeIII stimule la croissance des deux bactéries que soit le substrat ajouté. 

En revanche, l’ajout de métaux (MT) entraîne un effet toxique et diminue de façon significative 

la concentration cellulaire des deux bactéries, quelle que soit la taille de l’inoculum, jusqu’à 6 

fois pour P. fluorescens (inoculum TIE) en présence de mannitol, par rapport au milieu sans MT. 

La concentration cellulaire de P. aeruginosa est également réduite en présence de MT mais 

moins fortement : jusqu’à 1,9 fois pour le glycérol avec TIE. P. aeruginosa est moins sensible 

que P. fluorescens aux métaux probablement en raison de sa capacité à produire des 

biosurfactants qui peuvent agir comme une barrière contre les ions métalliques, en les 

complexant. Des biosurfactants ont en effet été détectés dans les milieux contenant du glycérol 

ou du mannitol à 6,7 g/L inoculés avec P. aeruginosa (données non présentées).  

Dans les milieux avec Fe et MT, la croissance de P. aeruginosa et de P. fluorescens est 

fortement réduite par rapport au milieu contenant seulement du Fe. La concentration cellulaire de 

P. aeruginosa et de P. fluorescens pour le faible inoculum avec glycérol est, respectivement, 10 

et 51 fois plus faible en présence de MT et Fe par rapport au milieu avec Fe seul. Cette réduction 

de la croissance pourrait traduire une perturbation dans l’assimilation du Fe par les bactéries ou 

d’autres fonctions cellulaires dépendantes de la concentration en Fe, due aux interactions avec 

les métaux toxiques, comme cela a été demontré pour le GaIII qui perturbe le métabolisme du Fe 

chez P. aeruginosa (Kaneko et al. 2007). Les concentrations cellulaires sont néanmoins plus 

élevées avec le milieu Fe+MT comparativement au milieu MT.  

Lorsque le Fe est limitant dans le milieu, les besoins de P. fluorescens en azote sont 

supérieurs à ceux en carbone (Persson et al. 1990), ce qui peut expliquer qu’il n’y ait pas de 

différences significatives entre substrats carbonés (fructose, glycérol, mannitol) dans le milieu 

sans Fe. En revanche, le lait écrémé, qui apporte du carbone et de l’azote, augmente la croissance 

dans les milieux sans Fe par rapport au témoin. 
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Figure 3.22 : Croissance cellulaire moyenne de P. aeruginosa en fonction des différents 

substrats à 6,7g/L, indépendamment du facteur temps. Les lettres correspondent aux groupes 

homogènes déterminés d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum faible, TIE : taille inoculum 

élevée, MT : mélange de métaux (Cr, Hg, Pb). 

  

 

Figure 3.23 : Croissance cellulaire moyenne de P. fluorescens en fonction des différents 

substrats à 6,7 g/L, indépendamment du facteur temps. Les lettres correspondent aux groupes 

homogènes déterminés d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum faible, TIE : taille inoculum 

élevée, MT : mélange de métaux (Cr, Hg, Pb). 
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En ce qui concerne l’effet des substrats, globalement leur présence stimule la croissance 

de P. aeruginosa et P. fluorescens, excepté pour le glycérol et le mannitol avec le faible 

inoculum TIF en présence de métaux mais également pour le fort inoculum TIE en présence de 

métaux pour P. fluorescens. La concentration cellulaire de P. fluorescens dans le milieu avec le 

lait écrémé varie assez peu quelle que soit la taille de l’inoculum et la nature du milieu avec une 

concentration cellulaire comprise entre 5,5.108 et 7,2.108 cellules/mL. Pour P. aeruginosa le 

même effet est observé bien que la concentration cellulaire soit supérieure à celle de P. 

fluorescens, quelle que soit la modalité. Les substrats les plus efficaces en présence de Fe et de 

métaux aux teneurs où ils sont potentiellement bioaccessibles dans le sol de l’étude, sont le 

mannitol, le fructose et le lait écrémé, ce dernier étant le plus efficace quels que soient le milieu 

ou la taille de l’inoculum. 

L’ajout de Fe réduit fortement l’activité des sidérophores pour les deux Pseudomonas, 

indépendamment de la taille de l’inoculum (figures 3.24 et 3.25). Le FeIII réprime en effet la 

synthèse de pyoverdine et de pyochéline lorsque sa concentration atteint 10µM, soit 0,56 mg/L ; 

la concentration en Fe utiulisée pour cette étude est de 4 mg/L (Díaz de Villegas et al. 2002; 

Visca et al. 1992). 

Excepté le milieu avec Fe, la taille de l’inoculum influence positivement la production de 

sidérophores par P. aeruginosa et P. fluorescens.  

L’efficacité des substrats pour la production de sidérophores, quel que soit le milieu (avec 

ou sans MT et/ou Fe), suit l’ordre suivant :  

• Pour P. aeruginosa : mannitol > fructose, glycérol > lait écrémé ; 

• Pour P. fluorescens : fructose > glycérol > mannitol > lait écrémé. 

Le fructose est le substrat le plus efficace pour la production de sidérophores par les deux 

Pseudomonas dans le milieu avec Fe et MT, c’est à dire proche du sol d’étude. 

La présence de MT, excepté avec le lait écrémé pour P. fluorescens, réduit 

significativement l’activité des sidérophores des deux Pseudomonas par rapport au milieu sans 

MT. Ces résultats sont confirmés par une étude de Hassen et al. (1998), qui montre que le CrIII 

(26 mg/L) inhibe la production de pyoverdines de même que le HgII (4 mg/L). Néanmoins, 

certains métaux, notamment CuII, ZnII (33 mg/L), peuvent stimuler la synthèse de pyoverdine 

(Duffy et Défago 1997; Höfte et al. 1993; Teitzel et al. 2006). 
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Figure 3.24 : Activité moyenne des sidérophores produits par P. aeruginosa en 

fonction des différents substrats à 6,7 g/L, indépendamment du facteur temps. Les lettres 

correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum 

faible, TIE : taille inoculum élevée, MT : mélange de métaux (Cr, Hg, Pb). 

 

Figure 3.25 : Activité moyenne des sidérophores produits par P. fluorescens en 

fonction des différents substrats à 6,7 g/L, indépendamment du facteur temps. Les lettres 

correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum 

faible, TIE : taille inoculum élevée, MT : mélange de métaux (Cr, Hg, Pb) 
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Pour les deux bactéries, quelque soit la taille de l’inoculum, la présence de Fe seul inhibe 

la production de sidérophores de P. aeruginosa ou P. fluorescens alors que le mélange Fe et MT 

l’augmente par rapport au milieu avec Fe seul. Une des hypothèses est que les cations divalents 

peuvent interagir avec les groupements thiols de la protéine Fur et perturber le mécanisme de 

répression de la synthèse des sidérophores (Coy et Neilands 1991). En effet, il a été montré in 

vitro que le site de fixation de FeII sur la protéine Fur peut être occupé par CoII, MnII ou 

d’autres cations divalents (Hantke 2001). La présence de cations divalents tel que PbII et HgII 

pourrait donc empêcher partiellement la répression de la synthèse des sidérophores en présence 

de Fe et expliquerait cette augmentation de l’activité des sidérophores dans le milieu MT + Fe 

par rapport au milieu avec Fe seul. 

La production spécifique de sidérophores par P. aeruginosa et P. fluorescens est réduite 

en présence de Fe mais est stimulée en présence de métaux pour P. fluorescens (modalité TIF) 

(figures 3.26 et 3.27). Le substrat qui augmente le plus efficacement la production spécifique 

des deux bactéries, en moyenne, est le glycérol quelle que soit la composition en métaux (MT, 

Fe, Fe+MT) du milieu de culture. 

En présence de Fe et de métaux, la production spécifique de P. fluorescens est 

significativement plus élevée avec le faible inoculum TIF par rapport à TIE. Or la concentration 

cellulaire de P. fluorescens pour ce milieu en fin d’incubation est inférieure à celle des milieux 

inoculés avec TIE. Par conséquent, chaque cellule bactérienne est exposée à une quantité plus 

importante de métaux. Cette augmentation de la production de sidérophores pourrait ainsi 

correspondre à une adaptation des microorganismes en réponse au stress induit par la présence 

de composés toxiques, les sidérophores pouvant agir comme molécules de défense contre ces 

métaux (Höfte et al. 1993). Ces auteurs suggèrent que la production de sidérophores est liée à 

une réponse générale au stress déclenchée par une exposition aux métaux (Cd, Ni, Zn) ou à des 

antibiotiques. Dao et al. (1999) ont néanmoins montré que le mercure n’induisait pas de réponse 

contrairement au Cd. A ce jour, l’induction de la synthèse des sidérophores en réponse au stress 

métallique n’a pas été clairement établie, du fait de la complexité du système de régulation. 

Höfte et al. (1994) ont néanmoins découvert une enzyme induite en cas de stress, synthétisée par 

le gène sss, également impliqué dans la régulation de synthèse de la pyoverdine. 
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Figure 3.26 : Production spécifique moyenne de P. aeruginosa en fonction des différents 

substrats à 6,7 g/L, indépendamment du facteur temps. Les lettres correspondent aux groupes 

homogènes déterminés d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum faible, TIE : taille inoculum 

élevée, MT : mélange de métaux (Cr, Hg, Pb). 

 

Figure 3.27 : Production spécifique moyenne de P. fluorescens en fonction des différents 

substrats à 6,7 g/L indépendamment du facteur temps. Les lettres correspondent aux groupes 

homogènes déterminés d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum faible, TIE : taille inoculum 

élevée, MT : mélange de métaux (Cr, Hg, Pb). 
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3.4. Influence de la co-immobilisation de cellules bactériennes et 
de substrats sur la production de sidérophores, en présence de 
métaux 

Nous venons de montrer que l’ajout de substrat permet d’augmenter la croissance des 

microorganismes cultivés en milieu liquide stérile et, dans certains cas, la production de 

sidérophores. Afin d’optimiser à la fois les chances de survie des microorganismes inoculés dans 

le sol et la production de sidérophores, une méthode d’immobilisation a d’abord été testée in 

vitro. Les microorganismes ont été piégés dans des billes d’alginate de calcium, pour leur 

permettre de s’adapter progressivement aux conditions du milieu (Cassidy et al. 1996; Gentry et 

al. 2004; McLoughlin 1994). 

L’ajout d’amendements dans les supports d’immobilisation permet dans la plupart des cas 

d’améliorer la survie des microorganismes inoculés. L’incorporation de substrats à des billes 

d’alginate de calcium, choisies comme support d’immobilisation, a été testée : le glucose, en tant 

que sucre simple et pour sa simplicité de dosage, et le lait écrémé en tant que substrat plus 

complexe et parce qu’il a été montré qu’il pouvait favoriser spécifiquement les microorganismes 

inoculés (Bashan 1998; van Elsas et al. 1992). 

3.4.1. Etude de l’immobilisation de substrats 

Lors de la formation des billes dans du CaCl2 à 30 g/L avec 100 g/L de glucose, 62% du 

glucose est relargué des billes au bout de 90 min, temps nécessaire à la polymérisation des billes 

d’alginate de calcium. Le lavage des billes dans l’eau a éliminé 11% supplémentaires du glucose 

présent initialement. Au total, les billes ont perdu environ 75% du glucose mélangé au départ à 

l’alginate de sodium. Ces résultats sont confirmés par l’étude de Tanaka et al. (1984) qui après 

avoir testé l’incorporation de glucose à raison de 5 à 300 g/L dans des billes d’alginate à 20 g/L, 

ont montré que tout le glucose était éliminé des billes au bout de 30 minutes. Il a en effet été 

montré que les substrats de petite taille tels que le glucose, le lactose, le sucrose et le fructose, 

peuvent diffuser à travers des membranes d’alginate de Ca pratiquement aussi facilement que 

dans l’eau (Dembczynski et Jankowski 2000; Grunwald et al. 1997). 

Certains substrats de poids moléculaire élevé sont par contre retenus dans les billes, tel 

que l’amidon ou le lait-écrémé (Tal et al. 1999; van Elsas et al. 1992). L’amidon n’ayant pas 

permis de stimuler significativement la production de sidérophores par les Pseudomonas 

étudiées, c’est le lait écrémé qui a été choisi pour cette étude. Le lait écrémé présente l’avantage 

de ne pas diffuser hors des billes lors de leur formation et peut polymériser avec l’alginate. Les 

métabolites produits par les microorganismes immobilisés tel que la pyoverdine ou la pyochéline 
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(<1500 Da) peuvent par contre diffuser à travers les pores des billes d’alginate qui laissent passer 

des molécules jusqu’à 20000 Da (Tanaka et al. 1984). 

 

3.4.2. Etude de l’adsorption des métaux sur les billes d’alginate de calcium. 

Une cinétique d’adsorption a été réalisée pour évaluer les capacités d’adsorption des 

billes inoculées ou non avec P. fluorescens dans un milieu contenant un mélange de CrIII (5 

mg/L), HgII (0,2 mg/L) PbII (13 mg/L) et/ou du FeIII (4 mg/L). Les résultats sont présentés dans 

le tableau III.24. 

Tableau III.24 : Capacité d’adsorption de métaux (Cr, Fe, Hg, Pb) sur des billes 

d’alginate de calcium. BS : billes non inoculées ; CI TF billes inoculées avec 1.106 cellules/mL 

d’alginate ; CI TE : billes inoculées avec 1.109 cellules/mL d’alginate ; qe : capacité de fixation à 

l’équilibre. 

Temps à 
l’équilibre 

(min) 
Pb Cr Hg Fe Pb + Fe 

Cr + 
Fe Hg + Fe 

BS 30 360 >500 90 60 120 >500 

CI TF 60 235 235 30 60 120 >500 

CI TE 30 360 180 30 60 120 >500 

%  
Adsorption 

max 
Pb Cr Hg Fe Pb + Fe Cr + 

Fe 
Hg + Fe 

BS 99,61 98,39 57,39* 97,34 99,90 99,13 17,29* 

CI TF 99,47 87,86 44,72 93,13 99,92 98,77 24,98* 

CI TE 99,49 85,08 71,84 94,12 99,92 98,52 24,98* 

qe (mg métal/g 
de bille) Pb Cr Hg Fe Pb + Fe 

Cr + 
Fe Hg + Fe 

BS 0,153 0,065 0,001* 0,047 0,165 0,075 3,90E-04* 

CI TF 0,191 0,066 0,001 0,044 0,173 0,074 5,70E-04* 

CI TE 0,154 0,057 0,002 0,049 0,165 0,070 5,70E-04* 

*temps d’équilibre non atteint  

L’ordre d’affinité d’adsorption des métaux, pris individuellement, sur les billes d’alginate 

non inoculées (BS) est le suivant : PbII>FeIII>CrIII>HgII. Le Pb et le Fe sont les métaux qui 

s’adsorbent le plus rapidement sur les billes alors que l’adsorption du mercure est beaucoup plus 

lente. La faible concentration en Hg utilisée dans cette expérience peut expliquer le fait que 
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l’équilibre ne soit pas atteint au bout de 500 min tandis que d’autres études (Arica et al. 2004; 

Kacar et al. 2002) ont montré qu’avec 200 mg/L de Hg, l’équilibre était atteint au bout de 60 

min. Il a en effet été prouvé que plus la concentration initiale en métaux dans le milieu était 

élevée, plus le temps d’équilibre était rapidement atteint (Lin et Lin 2005; Volesky et Holan 

1995). 

En présence de Fe, le mercure est beaucoup moins adsorbé, ce qui reflète une compétition 

entre les deux métaux pour les sites d’adsorption. 

L’immobilisation des cellules bactériennes pour le faible inoculum modifie la quantité de 

Pb adsorbé (CITF). En présence de Fe, aucune différence significative liée à la présence de 

bactéries n’est observée.  

Nous avons en parallèle testé le rôle des microorganismes sur l’adsorption des métaux : 

des cellules de P. fluorescens en suspension (6,7.107 cellules/mL) n’ont montré aucune capacité 

d’adsorption, probablement du fait que la quantité de biomasse était trop faible en comparaison 

des métaux disponibles (données non présentées). 

La présence de billes d’alginate dans le milieu réduit globalement de plus de 90% le Cr, 

Pb et Fe ainsi que de plus de 40% la concentration en Hg dans le milieu sans Fe, limitant ainsi la 

toxicité des métaux à la fois pour les cellules piégées dans les billes et les cellules relarguées 

dans le milieu. La capacité de l’alginate à adsorber les métaux a déjà été démontrée pour le Cd, 

Co, Cu, Hg, Mn et Zn (Arica et al. 2004; Gotoh et al. 2004; Lebeau et al. 2002; Ozdemir et al. 

2005). Dans les billes d’alginate de Ca, la majorité des métaux est adsorbé à la surface des billes 

et seule une faible quantité de métal parvient à diffuser vers le centre de la bille (Xiangliang et 

al. 2005). Pandley et al. (2002) ont quant à eux observé que seulement 8% du Cr et 9% du Fe, 

initialement présent à 2,8 mg/L et 22 mg/L respectivement, pouvaient pénétrer dans les billes 

d’alginate.  

 

3.4.3. Influence de la co-immobilisation de cellules bactériennes et de 

substrats sur la production de sidérophores 

Le test réalisé ici cherche à évaluer la capacité des cellules sous forme libre (CL) ou 

immobilisées (CI) dans des billes d’alginate de calcium à produire des sidérophores avec ou sans 

lait écrémé dans le milieu, et en présence ou non d’un mélange de métaux (Cr, Hg, Pb) (MT) 

avec ou sans Fe. 

Lorsque les pores des billes sont saturés au cours de la croissance, les cellules 

bactériennes sont relarguées dans le milieu de culture. Le relargage intervient en moyenne au 

bout de 48 heures pour les deux Pseudomonas, c’est à dire lorsque la concentration cellulaire 
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dans les billes est maximale (données non présentées). La concentration cellulaire mesurée dans 

le milieu de culture pour la modalité CI correspond à la fois aux cellules relarguées et à leur 

croissance en tant que cellules libres dans le milieu de culture.  

La croissance de P. aeruginosa pour les cellules libres et immobilisées est maximale avec 

le lait écrémé (figure 3.28). Pour P. fluorescens, le même effet est observé sauf pour la modalité 

TIE sans métaux et le milieu contenant du Fe seul, pour lesquels la concentration cellulaire des 

cellules immobilisées avec lait écrémé n’est pas significativement différente de celle des cellules 

libres sans substrat (figure 3.29). 

En présence de lait écrémé, la concentration bactérienne pour la modalité cellules 

immobilisées est inférieure à celle des cellules libres, quelle que soit la teneur en métaux dans le 

milieu, excepté pour la modalité TIF MT pour P. fluorescens. Plusieurs explications peuvent être 

envisagées, d’une part que l’immobilisation du lait écrémé crée un encombrement stérique dans 

les billes, limitant le développement des cellules bactériennes et les empêchant donc d’être 

relarguées dans le milieu ; d’autre part qu’en raison de la polymérisation des ions Ca2+ du lait 

écrémé avec l’alginate, le substrat est sans doute moins disponible pour les bactéries 

immobilisées que lorsqu’elles sont sous forme libres. Cependant le substrat est quand même 

partiellement disponible car la concentration des cellules immobilisées de P. aeruginosa avec 

lait-écrémé est supérieure à celle des cellules libres sans lait écrémé, de même que pour P. 

fluorescens dans les milieux avec MT. L’ajout de lait écrémé dans les billes d’alginate de 

calcium modifie aussi la structure des billes en un réseau complexe, pouvant piéger plus 

efficacement les cellules bactériennes, alors que sans lait écrémé, l’alginate de Ca est organisé en 

couches concentriques pouvant favoriser le relargage des cellules (Bashan 1986).  

L’avantage de l’immobilisation de P. aeruginosa est qu’en présence ou en absence de 

métaux, la croissance cellulaire varie assez peu d’une modalité à l’autre. L’adsorption de 90% du 

Cr et du Pb et de 40% du Hg sur les billes d’alginate a pu permettre de limiter la toxicité des 

métaux vis-à-vis des cellules bactériennes (voir paragraphe 3.4.2).  

La diminution de croissance observée pour les cellules de P. fluorescens immobilisées 

avec du lait écrémé entre le milieu contenant des MT et le milieu Fe+MT peut être du au fait que 

Hg est moins adsorbé sur les billes en présence de Fe (40% sans Fe contre 20% dans un milieu 

contenant du Fe). De ce fait, les cellules peuvent être exposées à une quantité plus importante de 

Hg dans le milieu avec Fe que dans le milieu sans Fe. 
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Figure 3.28 : Croissance cellulaire moyenne de P. aeruginosa en fonction des différentes 

modalités d’inoculation : CL : cellules libres, CI : cellules immobilisées, lec : lait écrémé, 

indépendamment du facteur temps. Les lettres correspondent aux groupes homogènes déterminés 

d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum faible, TIE : taille inoculum élevée, MT : mélange de 

métaux (Cr, Hg, Pb). 

 

 

Figure 3.29 : Croissance cellulaire moyenne de P. fluorescens en fonction des différentes 

modalités d’inoculation : CL : cellules libres, CI : cellules immobilisées, lec : lait écrémé, 

indépendamment du facteur temps. Les lettres correspondent aux groupes homogènes déterminés 

d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum faible, TIE : taille inoculum élevée, MT : mélange de 

métaux (Cr, Hg, Pb). 

ik hk
k

hk
hk hj

hk
hk

ik jk ik hk
hi h

hk hk

e
d

fg
f

a a

c
b

fg fg
g

fg

e
d

fg f

0,0E+00

5,0E+08

1,0E+09

1,5E+09

2,0E+09

2,5E+09

3,0E+09

TIF TIE TIF MT TIE MT TIF Fe TIE Fe TIF Fe MT TIE Fe MT

C
o

nc
en

tr
at

io
n 

ce
llu

la
ir

e 
(c

el
l/m

l)

CL CI CL lec CI lec

ij

gh

k

ij

h
gh

k

i

k k k
ij i

gh

k

h

b b

d
c

b b

d

a

j
jk

c

e

i

h
f f

0,0E+00

1,0E+08

2,0E+08

3,0E+08

4,0E+08

5,0E+08

6,0E+08

7,0E+08

8,0E+08

TIF TIE TIF MT TIE MT TIF Fe TIE Fe TIF Fe MT TIE Fe MT

C
o

nc
en

tr
at

io
n 

ce
llu

la
ir

e 
(c

el
l/m

l)

CL CI CL lec CI lec



Partie III : Résultats et discussion 

- 162 - 

La taille de l’inoculum n’a pas d’effet significatif sur la croissance des cellules 

immobilisées de P. aeruginosa excepté pour le milieu avec Fe et a un effet positif sur les cellules 

de P. fluorescens CI lec uniquement en présence de Fe.  

La concentration cellulaire de P. aeruginosa et P. fluorescens pour la modalité TIE dans 

les billes sans substrat n’est pas différente en présence ou non de MT et/ou de Fe (figure 3.30). 

En revanche pour la modalité TIF, la concentration cellulaire de P. aeruginosa et de P. 

fluorescens est diminuée de façon drastique (jusqu’à 223 fois pour P. fluorescens) en présence de 

MT qu’il y ait ou non du Fe. L’effet toxique des métaux est donc annulé lorsque la taille de 

l’inoculum est suffisante, probablement parce que la diffusion des métaux dans les billes est 

limitée par la présence d’une forte densité bactérienne qui peut créer une barrière supplémentaire 

à la circulation des métaux dans la matrice d’alginate (Vilchez et al. 1997). Par ailleurs, la 

concentration cellulaire de P. fluorescens dans les billes est supérieure à celle de P. aeruginosa, 

avec le lait écrémé, ce qui pourrait expliquer le plus faible relargage des cellules de P. 

fluorescens observée sur la figure 3.29 par rapport à P. aeruginosa. Les concentrations 

cellulaires au sein des billes avec le lait écrémé varient assez peu par rapport à celles mesurées 

dans le milieu extérieur. Elles sont comprises entre 6.109 et 9.109 cellules/mL pour P. aeruginosa 

et 9.109 et 19.109 cellules/mL pour P. fluorescens. 

 

Figure 30 : Croissance cellulaire moyenne de P. aeruginosa et P. fluorescens dans les 
billes d’alginates en fonction des différentes modalités d’inoculation : CL : cellules libres, CI : 
cellules immobilisées, lec : lait écrémé, indépendamment du facteur temps. Les lettres 
correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum 
faible, TIE : taille inoculum élevée, MT : mélange de métaux (Cr, Hg, Pb). 

TIF TIE TIF MT TIE MT TIF Fe TIE Fe
TIF Fe 

MT
TIE Fe 

MT

Pf 1,45E+08 2,27E+08 9,90E+05 2,83E+08 2,41E+08 2,37E+08 1,08E+06 2,50E+08

Pf lec 1,60E+10 1,78E+10 9,19E+09 1,61E+10 1,57E+10 1,63E+10 1,22E+10 1,88E+10

Pa 4,76E+08 6,06E+08 2,65E+07 6,89E+08 4,43E+08 5,96E+08 3,40E+07 6,65E+08

Pa lec 6,87E+09 8,99E+09 7,22E+09 7,86E+09 7,20E+09 8,23E+09 6,27E+09 6,10E+09

k k k k k k k k

c

ab

e

ab c b

d

a

k k k k k k k k

ij

f

hi gh hi
g

j j

0,0E+00

2,0E+09

4,0E+09

6,0E+09

8,0E+09

1,0E+10

1,2E+10

1,4E+10

1,6E+10

1,8E+10

2,0E+10

C
o

nc
en

tr
at

io
n 

ce
llu

la
ir

e 
(c

el
l/m

L 
al

gi
na

te
)



Partie III : Résultats et discussion 

- 163 - 

En absence de Fe, l’activité des sidérophores est stimulée par le lait écrémé en particulier 

avec les cellules libres (figures 3.31 et 3.32). L’immobilisation des cellules tend à diminuer la 

quantité de sidérophores produits excepté pour P. fluorescens sans lait écrémé avec TIE MT, et 

P. aeruginosa avec du lait écrémé TIE MT. La diminution de production peut provenir de la 

moindre accessibilité des substrats pour les cellules immobilisées.  

L’augmentation de l’activité des sidérophores en présence de métaux, est observée pour 

les cellules immobilisées de P. fluorescens (MT et Fe+MT) et pour P. aeruginosa (Fe+MT). Les 

métaux étant majoritairement adsorbés à la surface des billes, la faible quantité de métaux à 

disposition des bactéries pourrait jouer le rôle de facteur de stress, sans être toxiques, en 

stimulant la production de sidérophores par ces cellules.  

En présence de Fe, l’activité des sidérophores diminue de façon significative quel que 

soit le type d’inoculation, excepté pour le témoin CI. D’une manière générale, dans un milieu 

sans Fe l’activité des sidérophores est supérieure avec les CL par rapport aux CI alors que les CI 

donnent les meilleurs résultats dans les milieux avec Fe par rapport aux CL, excepté pour P. 

fluorescens pour les cellules sans lait écrémé. Cela confirme que l’adsorption du Fe sur les billes 

crée un déficit en Fe à la fois pour les cellules relarguées dans le milieu extérieur aux billes mais 

également pour les cellules restant dans les billes. Nous avons observé précédemment que 97% 

des 4 mg de Fe/L de milieu de culture sont adsorbés sur les billes, le Fe restant ne devrait donc 

pas, en théorie, inhiber la synthèse de pyoverdine et de pyochéline, qui n’est réprimée qu’à partir 

de 0,56 mg/L de FeIII (Visca et al. 1992). Pourtant, l’activité des sidérophores produits par les 

cellules immobilisées diminue en présence de Fe, comparativement aux CI dans les milieux sans 

Fe, ce qui laisserait à penser que le FeIII ne s’adsorbe pas en totalité à la surface des billes mais 

peut aussi diffuser. 

Pour la modalité TIE avec lait écrémé dans le milieu Fe + MT, l’activité des sidérophores 

de P. aeruginosa diminue 10 fois par rapport au témoin pour les CL et seulement de 1,5 fois 

pour les CI par rapport au témoin (sans Fe ni MT). La co-immobilisation des cellules 

bactériennes et du substrat permettrait donc d’atténuer les effets des conditions du milieu sur la 

production de sidérophores. 
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Figure 3.31 : Activité moyenne des sidérophores produits par P. aeruginosa en fonction 

des différentes modalités d’inoculation : CL : cellules libres, CI : cellules immobilisées, lec : lait 

écrémé, indépendamment du facteur temps. Les lettres correspondent aux groupes homogènes 

déterminés d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum faible, TIE : taille inoculum élevée, MT : 

mélange de métaux (Cr, Hg, Pb). 

 

Figure 3.32 : Activité moyenne des sidérophores produits par P. fluorescens en fonction 

des différentes modalités d’inoculation : CL : cellules libres, CI : cellules immobilisées, lec : lait 

écrémé, indépendamment du facteur temps. Les lettres correspondent aux groupes homogènes 

déterminés d’après l’ANOVA.TIF : taille inoculum faible, TIE : taille inoculum élevée, MT : 

mélange de métaux (Cr, Hg, Pb). 
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La production spécifique des cellules libres de P. aeruginosa est supérieure à celle des 

cellules immobilisées dans les milieux sans Fe (figures 3.33 et 3.34). L’effet inverse est observé 

pour les milieux contenant du Fe pour les cellules immobilisées, ce qui confirme que 

l’adsorption de Fe sur les billes crée un gradient de concentration et limite la disponibilité en Fe 

pour les cellules immobilisées. Pour P. fluorescens, la production spécifique des cellules libres 

(CL) dans les milieux Fe et Fe-MT, n’est pas significativement différente de celle des cellules 

immobilisées (CI), sauf pour la modalité TIF Fe TM. 

La présence de lait écrémé stimule globalement la production spécifique de P. aeruginosa 

sous forme immobilisée ou libre, en absence de Fe. Il faut cependant noter que la production 

spécifique de P. aeruginosa sous forme immobilisée avec ou sans lait écrémé ne varie pas 

significativement quelle que soit la modalité, excepté pour TIF Fe TM. L’immobilisation permet 

donc de conserver une production constante de sidérophores par cellule. Pour P. fluorescens, le 

lait écrémé n’augmente pas la production spécifique par rapport au témoin, excepté pour la 

modalité TIE.  

CONCLUSION  

La production de sidérophores dans un milieu sans métaux est stimulée par l’ajout de 

mannitol, glycérol et fructose à 6,7 g/L pour les deux Pseudomonas étudiées ainsi que de lait 

écrémé pour P. aeruginosa. La production de sidérophores est globalement plus importante avec 

P. aeruginosa qu’avec P. fluorescens, et les deux bactéries produisent vraisemblablement une 

majorité de pyoverdine par rapport à la pyochéline, compte tenu des résultats obtenus avec le test 

CAS en présence de métaux (paragraphe 3.2).  

En présence de métaux et de Fe, la croissance des deux bactéries en culture libre est 

stimulée par le fructose et le lait écrémé et la production de sidérophores par le fructose.  

L’immobilisation de P. aeruginosa avec du lait écrémé stimule la production des 

sidérophores par rapport aux autres modalités dans un milieu contenant à la fois Fe et MT. Pour 

P. fluorescens, l’immobilisation dans le milieu Fe et MT augmente la production de sidérophores 

par rapport aux cellules libres bien que les différences observées ne soient pas significatives au 

vu de l’ANOVA, excepté pour TIF avec le lait écrémé. Cependant, en présence de MT, l’ajout 

de lait-écrémé a tendance à diminuer légèrement la production de sidérophores par P. 

fluorescens par rapport au milieu sans lait-écrémé.  
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Figure 3.33 : Production spécifique moyenne de P. aeruginosa en fonction des 

différentes modalités d’inoculation : CL : cellules libres, CI : cellules immobilisées, lec : lait 

écrémé, indépendamment du facteur temps. Les lettres correspondent aux groupes homogènes 

déterminés d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum faible, TIE : taille inoculum élevée, MT : 

mélange de métaux (Cr, Hg, Pb). 

 

Figure 3.34 : Production spécifique moyenne de P. fluorescens en fonction des 

différentes modalités d’inoculation : CL : cellules libres, CI : cellules immobilisées, lec : lait 

écrémé, indépendamment du facteur temps. Les lettres correspondent aux groupes homogènes 

déterminés d’après l’ANOVA. TIF : taille inoculum faible, TIE : taille inoculum élevée, MT : 

mélange de métaux (Cr, Hg, Pb). 
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4. Test de phytoextraction sur sable/perlite  

L’impact de l’inoculation de trois microorganismes producteurs de sidérophores (P. 

aeruginosa, P. fluorescens et R. metallidurans), a été testé sur les performances maximales de 

phytoextraction d’un mélange de Cr, Hg et Pb par du maïs (Zea mays), utilisé en tant que plante 

modèle. Un mélange sable/perlite stérilisé a été contaminé avec le mélange de métaux et incubé 

trois semaines avec chaque microorganisme. Le fait de travailler avec un substrat stérilisé permet 

de s’affranchir du facteur prédation par les protozoaires et/ou de la compétition vis à vis des 

microorganismes indigènes du sol. 

La survie microbienne n’a pas été évaluée dans cette étude du fait de l’hétérogénéité du 

substrat. Le pH ne varie pas significativement entre le début (7,56) et la fin de l’expérience 

(7,45) quelque soit la modalité.  

4.1. Production de biomasse végétale 
La concentration en métaux utilisés pour cette étude (Cr : 5 mg/kg sable/perlite ; Hg : 0,2 

mg/kg sable/perlite et Pb: 13 mg/kg sable/perlite) n’a pas d’effet toxique significatif sur la 

croissance des plantes non inoculées (pots témoins), par rapport au milieu sans métaux dans les 

pots témoins (tableau III.25).  

L’inoculation des pots sans métaux avec P. aeruginosa et ceux avec métaux inoculés 

avec P. fluorescens se traduit par une augmentation significative de la biomasse foliaire et 

racinaire du maïs après 3 semaines de culture, par rapport au témoin non inoculé (tableau 

III.25 ). Ces microorganismes appartiennent en effet à des genres connus pour leur capacité à 

stimuler la croissance des végétaux, notamment celle de Zea mays (Egamberdiyeva et al. 2002). 

Cette augmentation peut s’expliquer par une meilleure assimilation des nutriments par la plante 

et/ou la production d’hormones de croissance par les microorganismes inoculés. La colonisation 

racinaire par P. fluorescens et P. aeruginosa peut également  jouer un rôle dans la croissance du 

végétal, grâce à la production de pyoverdines (Seong et al. 1991). La croissance du maïs est 

corrélée à la teneur en Fe du sol dont l’acquisition est elle-même fortement liée à l’activité 

microbienne du sol (Masalha et al. 2000), ce qui sous entend un rôle des sidérophores bactériens 

dans la nutrition ferrique du maïs. Ces métabolites microbiens pourraient avoir un rôle plus 

important dans la chélation du Fe que les phytosidérophores, car ces derniers peuvent etre 

rapidement dégradés dans le sol par les microorganismes. Les ferri-sidérophores bactériens sont 

transportés dans la racine par diffusion passive vers la membrane plasmique des cellules 

racinaires où la réduction du FeIII en FeII libérerait les sidérophores (Marschner et Römheld 

1994). Le rôle des sidérophores de type pyoverdine ou pyochéline dans la translocation du Fe n’a 



Partie III : Résultats et discussion 

- 168 - 

cependant pas encore été démontré à ce jour. 

Tableau III.25 : Comparaison des valeurs moyennes de biomasse produite par le maïs en 

présence et en absence de métaux (Cr, Hg, Pb) et en fonction du microorganisme inoculé. Les 

lettres correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  

Valeurs 
moyennes 

Masse de feuilles (g) Masse de racines (g) 

 Sans métaux Avec métaux Sans métaux Avec métaux 

Témoin 0,178 (b) 0,108 (b) 0,143 (b’c’)  0,137 (b’c’)  

P. aeruginosa 0,357 (a) 0,179 (b) 0,245 (a’) 0,091 (c’) 

P. fluorescens 0,205 (b) 0,329 (a) 0,149 (b’c’)  0,245 (a’) 

R. metallidurans 0,160 (b) 0,132 (b) 0,092 (c’) 0,156 (b’)  

4.2. Extraction de métaux 
L’accumulation du Pb dans les feuilles de maïs des pots témoins est en moyenne 16 fois 

supérieure à celle du Cr (figures 3.35 et 3.36). La vitesse de phytoextraction du maïs pour le Pb 

(0,40 µg/j) est par conséquent largement supérieure à celle du Cr (0,04 µg/j).  

L’inoculation des pots avec P. aeruginosa ou P. fluorescens augmente significativement 

les teneurs en Cr dans les feuilles de maïs, de 2,7 et 2 fois respectivement, par rapport au témoin 

(figure 3.35). La même tendance s’observe pour le Cr dans les racines de maïs avec une 

augmentation significative des teneurs en Cr respectivement de 4,1 et 2,1 fois pour P. aeruginosa 

et P. fluorescens.  

La concentration en Pb dans les feuilles est supérieure à celle du témoin pour les pots 

inoculés avec P. aeruginosa et R. metallidurans, et dans les racines pour les pots inoculés avec 

P. aeruginosa (figure 3.36).  

Pour le mercure, seule l’inoculation avec P. aeruginosa multiplie par 15 la concentration 

en Hg dans les racines de maïs par rapport au témoin qui contient 1,1 mg Hg /kg MS dans les 

racines (données non présentées). Les analyses n’ont cependant pas permis de détecter de 

mercure dans les feuilles. Peu de plantes peuvent accumuler le mercure dans leurs feuilles et une 

seule espèce, Azolla caroliniana, a été recensée comme hypercacumulatrice, c’est à dire capable 

d’accumuler dans ses feuilles plus de 10 mg de Hg/kg MS (Bennicelli et al. 2004). 
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Figure 3.35 : Teneurs en Cr dans les feuilles et racines de maïs en fonction du 

microorganisme inoculé. Les lettres correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après 

l’ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : témoin (non 

inoculé). 

 

Figure 3.36 : Teneurs en Pb dans les feuilles et racines de maïs en fonction du 

microorganisme inoculé. Les lettres correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après 

l’ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : témoin (non 

inoculé). 
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L’augmentation de la biomasse foliaire et racinaire pour les pots inoculés avec P. 

fluorescens peut s’expliquer par une moindre accumulation en Pb dans la plante. Dans certains 

cas, les bactéries peuvent jouer le rôle de barrière en immobilisant les métaux et réduisant ainsi 

leur toxicité pour la plante (López et al. 2000; Mullen et al. 1989). L’augmentation de la 

biomasse racinaire pour les pots inoculés avec P. fluorescens ou R. metallidurans en présence de 

métaux par rapport aux pots sans métaux, peut être également due à l’épaississement des racines 

par subérification en réaction à la toxicité métallique (Piechalak et al. 2002). L’accumulation 

élevée en métaux, notamment en Hg dans les racines du maïs inoculé avec P. aeruginosa, peut 

expliquer la faible biomasse racinaire produite par rapport au témoin sans métaux.  

La quantité de Pb extraite par les feuilles et les racines de maïs est significativement 

supérieure à celle du témoin pour les pots inoculés avec P. aeruginosa et P. fluorescens et avec 

R. metallidurans pour les quantités extraites par les feuilles (tableau III.26). L’inoculation avec 

P aeruginosa permet en effet d’extraire 2,7 fois plus de Pb par les feuilles que le témoin. En 

revanche l’extraction du Cr par les feuilles de maïs dans les pots inoculés n’est pas 

significativement différente du témoin bien que l’inoculation des pots avec P. aeruginosa et P. 

fluorescens augmente les quantités de Cr extraites par les racines. La disponibilité quasi totale 

des métaux ajoutés au mélange sable/perlite démontrée dans l’étude de Srivastava et al. (1999) 

ou Mishra et al. (1995) fait que l’effet des microorganismes sur la mobilité du Cr n’est pas 

significatif par rapport au témoin. Les résultats obtenus pour le Hg ne sont pas significativement 

différents entre eux bien que l’inoculation de P. aeruginosa augmente la quantité de Hg extrait 

par les racines. La variabilité importante des résultats pour le Hg peut expliquer cette absence de 

différences significatives. 

Tableau III.26 : Comparaison des valeurs moyennes des quantités de métaux extraites 

(en µg/plante) par les feuilles et les racines de maïs en fonction du microorganisme inoculé. Les 

lettres correspondent aux groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  

 Feuilles Racines 

Métal extrait 
(µg/plante) 

Cr  Pb  Cr  Hg  Pb  

Témoin 0,26 (d) 4,20 (c) 6,84 (d')  0,17 (e') 37,03 (b')  

P. aeruginosa 1,20 (d) 11,51 (a) 18,10 (c') 1,47 (e') 94,04 (a') 

P. fluorescens 1,57 (d) 10,29 (ab) 24,20 (c') 0,25 (e') 81,94 (a') 

R. metallidurans 0,43 (d) 8,36 (b) 3,57 (d')  0,11 (e') 21,04 (b')  
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L’inoculation du maïs avec R. metallidurans permet d’augmenter significativement le 

facteur de translocation (FT)* du Pb et du Cr, par rapport au témoin (tableau III.27). L’effet de 

l’inoculation de R. metallidurans sur la phytoextraction de métaux n’ayant pas fait l’objet de 

publication à ce jour, il est difficile d’affirmer que l’augmentation de la translocation est due à la 

production de métabolites. Le sidérophore majoritaire produit par R. metallidurans, l’alcaligine 

E, peut mobiliser Cd, Pb et Zn dans un sol (Diels et al. 1999), mais il n’existe pas encore de 

données sur les éventuelles interactions avec Cr ou Hg. Le FT du Pb est supérieur d’un facteur 2 

à 3 à celui du Cr pour le témoin et les pots inoculés avec P. aeruginosa, P. fluorescens et R. 

metallidurans. Le Cr est à la fois moins accumulé que le Pb dans les feuilles et les racines mais 

également plus difficilement transloqué en raison de sa forte affinité pour les parois des cellules 

végétales (Aldrich et al. 2003). La séquestration passive fait en effet partie des mécanismes de 

résistance de la plante qui peuvent limiter le transfert des métaux (Turner 1994).  

Tableau III.27 : Valeurs moyennes du facteur de translocation (FT) du Cr et de Pb en 

fonction du microorganisme inoculé. Les lettres correspondent aux groupes homogènes 

déterminés d’après l’ANOVA.  

Valeurs moyennes FT Cr FT Pb 

Témoin 0,051 (b) 0,159 (b’)  

P. aeruginosa 0,033 (b) 0,063 (b’)  

P. fluorescens 0,052 (b) 0,125 (b’)  

R. metallidurans 0,181 (a) 0,625 (a’) 

Le facteur de bioaccumulation (FB*) du Cr est significativement supérieur à celui du 

témoin avec P. aeruginosa, et celui du Pb avec P. aeruginosa et R. metallidurans (tableau 

III.28 ). 

Tableau III.28 : Valeurs moyennes du facteur de bioaccumulation (FB) de Cr et de Pb 

pour les feuilles de maïs en fonction du microorganisme inoculé. Les lettres correspondent aux 

groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  

Valeurs moyennes FB Cr FB Pb 

Témoin 0,552 (bc) 2,939 (b’)  

P. aeruginosa 1,471 (a) 4,564 (a’) 

P. fluorescens 1,105 (ab) 2,239 (b’)  

R. metallidurans 0,732 (ac) 4,612 (a’) 

 

                                                 

* Voir glossaire 
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CONCLUSION  

L’extraction du Pb par le maïs cultivé sur un substrat sable/perlite stérilisé est plus 

efficace que celle du Cr, non seulement en ce qui concerne le facteur de bioaccumulation mais 

également le facteur de translocation. L’inoculation avec P. aeruginosa, R. metallidurans et P. 

fluorescens permet d’augmenter les teneurs en Cr et/ou en Pb dans les feuilles du maïs, P. 

aeruginosa et P. fluorescens étant plus efficaces pour l’extraction du Cr et P. aeruginosa et R. 

metallidurans pour l’extraction du Pb. Le FT du Cr et du Pb est de plus 3 et 4 fois supérieur au 

témoin, respectivement, pour les pots inoculés avec R. metallidurans. Cette étude confirme celle 

d’Höflich et Metz (1997) qui avaient démontré que l’inoculation de Zea mays avec des bactéries 

du genre Pseudomonas augmentait la production de biomasse végétale et le prélèvement de Cd, 

Cu, Ni, Pb et Zn.  

Cette étude réalisée dans des conditions favorables au développement des 

microorganismes inoculés a été mise en œuvre et optimisée dans le sol pour augmenter le 

rendement de phytoextraction.  
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Figure 3.37: Biomasses foliaire et racinaire du maïs en fonction du temps. Les barres 
verticales représentent les écart-types.  

 

Figure 3.38 : Accumulation du Cr, Hg et Pb dans les feuilles de maïs. Les barres 
verticales représentent les écart-types.  

 

Figure 3.39 : Accumulation du Cr, Hg et Pb dans les racines de maïs. Les barres 

verticales représentent les écart-types.  
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5. Test de phytoextraction en microcosmes de sol 
5.1. Cinétique de phytoextraction 

L’accumulation du Cr, Hg et Pb a été suivie pendant 11 semaines dans du maïs cultivé en 

logette climatisée dans des pots de terre contenant le sol B. La spéciation des métaux dans le sol 

a également fait l’objet d’un suivi au cours du temps. La fraction dite bioaccessible a notamment 

été déterminée au moyen de plusieurs extractants.  

La production de biomasse foliaire augmente de façon exponentielle à partir de la 5ème 

semaine pour atteindre 5,5 g de matière sèche (MS) pour les feuilles et 1,2 g MS pour les racines 

après 11 semaines (figure 3.37). 

La quantité de Pb et de Cr accumulée dans les feuilles est de 20 µg/plante environ au bout 

de 11 semaines, bien que la quantité de Pb accumulée soit légèrement supérieure à celle du Cr le 

au début de la cinétique (figure 3.38). La quantité de Cr et de Pb accumulée dans les racines 

semble atteindre un plateau à 8 semaines de culture avec respectivement 8,4 et 26,6 µg/plante. 

La quantité de Hg n’est pas détectable dans les feuilles. En revanche, la quantité de Hg extraite 

par les racines de maïs atteint 2,3 µg/plante au bout de 11 semaines (figure 3.39).  

Les vitesses d’extraction présentées dans le tableau III.29 correspondent à la quantité de 

métal extrait entre deux temps de prélèvement. La vitesse d’extraction du Pb est globalement 

plus élevée dans les feuilles que celle du Cr. Cette vitesse est en revanche supérieure pour le Cr 

dans les racines ce qui traduit la difficulté qu’ont les métaux à être transloqués vers les feuilles. 

La vitesse de prélèvement du mercure par les racines est très faible, conséquence de l’incapacité 

de la plante à le prélever efficacement et à l’accumuler.  

Tableau III.29 : Vitesses d’extraction des métaux (µg/j) dans les feuilles et racines de 
maïs sur 11 semaines et moyenne par semaine. 

 Feuilles Racines 
Temps 

(semaine) 
Pb (µg/j) Cr (µg/j) Pb (µg/j) Cr (µg/j) Hg (µg/j) 

0,3 0,43 0,04 0,62 0,22 0,06 
1 0,05 0 0,93 0,52 0,02 
2 0,11 0,04 0,21 1,67 0,03 
3 0,02 0 0,28 0,53 0,01 
5 0,22 0,09 0,28 0,57 0 
8 0,14 0,42 0,72 1,52 0,06 
11 0,58 0,48 0 0,06 0,03 

Moyenne 0,22 0,15 0,42 0,73 0,03 

Une étude sur le maïs a montré que l’accumulation du Pb dans les feuilles atteignait son 

maximum au bout de 15 semaines avec 80 µg/plante, alors que la vitesse maximale d’extraction 

était atteinte au bout de 9 semaines avec environ 1,6 µg/j de Pb (Brennan et Shelley 1999). Cette 
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étude a cependant été réalisée sur un sol contaminé avec 2500 mg/kg de Pb, ce qui explique les 

différences observées avec les résultats présentés ici. 

Pour la suite des expérimentations, le maïs a été récolté à 8 semaines car cette durée est 

un compromis entre une extraction maximale par les racines, tout en étant élevée pour la 

biomasse foliaire, et le maintien de conditions optimales de fonctionnement du système 

racinaire. En effet à ce stade, les pots sont encore de taille suffisante pour éviter toute 

compression des racines. 

Plusieurs études ont montré que des extractants pouvaient renseigner efficacement sur la 

phytodisponibilité, comme par exemple le CaCl2 pour Pb (r=0,954) et Cr (r=0,951) avec 

Sesamum indicum (Gupta et Sinha 2006) ou le mélange Rhizo composé de différents acides 

organiques (voir matériel et méthode) avec le Pb pour le blé d’hiver (r=0,438) (Feng et al. 2005). 

Ces relations dépendent cependant fortement du type de plante ainsi que des propriétés du sol, 

notamment du pH.  

Pour notre étude, les concentrations en Cr et Pb du sol obtenues avec les différents 

extractants (CaCl2, DTPA, eau ultra pure, Rhizo, NaNO3, MgCl2) ne sont pas corrélées 

significativement ou corrélées négativement aux teneurs en Cr, Pb, Hg des feuilles et des racines 

de maïs, excepté pour l’extraction de Cr avec l’eau ultra pure (EUP) (0,659) et l’extraction de Pb 

(0,570) et Hg (0,489) avec MgCl2 (tableau III.30). Ainsi ces extractants ne permettent pas pour 

cette étude d’évaluer la phytodisponibilité des métaux. Seule l’utilisation de MgCl2 pour la 

spéciation de Pb pour les expériences suivantes permettra d’évaluer la mobilité de ces métaux 

dans le sol.  

La concentration en Pb dans les racines est corrélée significativement à la concentration 

en Pb dans les feuilles de maïs (r=0,704). Cela peut signifier que le Pb est absorbé et transloqué 

de façon passive et est moins retenu par les racines que le Cr dont le coefficient de corrélation 

entre la concentration en Cr dans les feuilles et les racines est négatif (r =-0,272). En effet le 

facteur de translocation (ou de transfert) du Pb dans le maïs est en moyenne de 0,33 contre 0,22 

pour le Cr après 8 semaines de culture. 
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Tableau III.30 : Coefficients de corrélations de Pearson entre les teneurs en métaux 

extraits du sol et les teneurs en métaux dans les parties végétales du maïs. Les valeurs en gras 

sont significatives au seuil de 0,05. 

 
Concentration en Cr 

(mg/kg MS) 
Concentration en Pb 

(mg/kg MS) 
Concentration en Hg 

(mg/kg MS) 

Extractants Feuilles Racines Feuilles Racines Feuilles Racines 

CaCl2 0,311 -0,452 0,096 0,153 - - 

DTPA 0,426 -0,380 0,150 0,418 - - 

EUP 0,659 -0,210 -0,198 -0,100 - - 

Rhizo 0,052 0,287 -0,481 -0,278 - - 

NaNO3 0,414 -0,557 -0,003 0,065 - - 

MgCl2 0,116 -0,573 0,387 0,570 - 0,489 

Concentration 
en métal dans 

les feuilles 
(mg/kg MS) 

- -0,272 - 0,704 - - 

En conclusion de cette étude préliminaire, nous avons estimé que la durée de notre 

expérience de phytoextraction serait de 8 semaines et que l’extractant le plus indiqué en 

particulier pour Hg et Pb, serait le MgCl2 de la méthode d’extraction de Tessier. 

5.2. Optimisation de la survie des microorganismes inoculés. 
Le principal facteur d’échec de la bioaugmentation vient du stress auquel sont soumis les 

microorganismes inoculés dans des matrices environnementales (sols, sédiments) : oligotrophie, 

présence de prédateurs, compétition pour les substrats vis à vis des autres microorganismes 

(Goldstein et al. 1985). Nous avons testé différentes formulation d’inocula de façon à augmenter 

à la fois la survie microbienne dans le sol et le stock de métaux à disposition de la plante.  

L’immobilisation microbienne dans des supports adaptés favorise d’une part l’adaptation 

des microorganismes inoculés à leur nouvel environnement grâce à la protection temporaire 

fournie par le support et permet d’autre part,  leur relargage hors de la matrice d’immobilisation 

afin de favoriser leur dissémination dans le sol. Un autre avantage de l’immobilisation vient d’un 

risque moindre de lessivage permettant de conserver les microorganismes inoculés dans la zone 

racinaire (van Elsas et al. 1992). 

Les trois microorganismes sélectionnés à partir des chapitres précédents : P. aeruginosa, 

R. metallidurans et P. fluorescens, ont été inoculés individuellement dans le sol B sous forme de 

cellules libres (CL) sans substrat ou avec du lait écrémé (CL lec). Le lait écrémé a en effet 
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montré qu’il pouvait favoriser la croissance des Pseudomonas mais également la production de 

sidérophores (voir paragraphe 3.3). L’immobilisation microbienne dans des billes d’alginate de 

calcium sans (CI) ou avec substrat (CI lec) a également été testée. Un témoin (T) non inoculé a 

été réalisé pour chaque modalité. 

5.2.1. Analyses de pH et Eh 

Le pH du sol témoin a globalement tendance à rester stable ou à diminuer légèrement 

entre T0 et le temps final de l’expérience (TF) à 8 semaines (tableau III.31).  

L’inoculation des sols avec les cellules libres (CL) et P. aeruginosa pour la modalité CI 

lec a tendance à augmenter le pH par rapport au témoin à TF. Cette augmentation peut 

s’expliquer par l’adsorption de H+ sur les parois bactériennes (Daughney et Fein 1998). Ces 

protons, comme ceux adsorbés sur les particules de sol et la matière organique ne sont pas pris 

en compte car le pH (eau) ne considère que les protons en solution. En revanche, le pH des pots 

inoculés avec R. metallidurans CL lec, R. metallidurans CI et P. fluorescens CI diminue par 

rapport au témoin. Globalement, il semble que les différentes modalités, indépendamment du 

type de souche inoculée, n’aient pas d’impact significatif sur le pH du sol 

Tableau III.31 : Valeurs moyennes de pH en fonction des différentes modalités 

d’inoculation entre le début (T0) et la fin de l’expérience (TF). Les lettres représentent les 

groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  

Valeurs moyennes de 
pH CL CL lec CI CI lec 

Témoin (T0) 6,38 (b) 6,55 (a) 6,30 (bc) 6,34 (b) 

Témoin (TF) 5,83 (e) 6,47 (ab) 6,42 (ab) 6,16 (cd) 

P. aeruginosa (TF) 6,34 (b) 6,36 (b) 6,40 (ab) 6,34 (b) 

P. fluorescens (TF) 6,34 (b) 6,31 (bc) 6,15 (cd) 6,12 (d) 

R. metallidurans (TF) 6,05 (d) 6,06 (d) 6,15 (cd) 6,06 (d) 

 

Le potentiel redox entre T0 et TF augmente en moyenne pour le témoin et diminue ou 

reste stable pour les sols inoculés (tableau III.32). Le facteur inoculation a peu d’effet sur les 

variations de Eh, excepté pour les pots inoculés avec Pseudomonas aeruginosa, dans lesquels le 

potentiel redox tend à diminuer par rapport au témoin, ce qui peut être relié à sa concentration 

cellulaire plus élevée que celle des autres bactéries et par conséquent à une consommation accrue 

d’oxygène (voir figure 3.4.1).  
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Tableau III.32 : Valeurs moyennes du potentiel redox (Eh) en fonction des différentes 

modalités d’inoculation entre le début (T0) et la fin de l’expérience (TF). Les lettres représentent 

les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  

Valeurs moyennes de 
Eh CL CL lec CI CI lec 

Témoin (T0) 326 (bd) 341 (ac) 306 (cd) 327 (bd) 

Témoin (TF) 341 (ac) 340 (ac) 324 (bd)       368 (a) 

P. aeruginosa (TF) 273 (e) 278 (e) 311 (cd) 322 (bd) 

P. fluorescens (TF) 344 (ac) 309 (cd) 300 (de) 323 (bd) 

R. metallidurans (TF) 331 (bd) 344 (ac) 353 (ab) 352 (ab) 

5.2.2. Analyses microbiologiques 

La croissance des microorganismes inoculés marqués à la GFP est suivie dans le sol 

durant 8 semaines. La croissance de ces microorganismes est maximale entre 5 et 7 jours, en 

particulier dans les milieux avec lait écrémé, puis le nombre de microorganismes diminue 

progressivement (figure 3.40). La concentration cellulaire dénombrée à T0 est inférieure à la 

concentration théorique inoculée (6,7.107 cellules/mL) en raison de la technique d’extraction 

employée dont le rendement est peu élevé. Ce résultat n’est pas propre à notre étude puisque la 

plupart des études s’accordent sur un rendement d’extraction de bactéries du sol de quelques 

pourcents (Lindhal et Bakken, 1995). Néanmoins, le protocole étant répété de façon uniforme, la 

mesure permet de comparer tous les prélèvements. 

 

Figure 3.40 : Cinétique de croissance de P. fluorescens inoculé dans le sol. CL : cellules 

libres, CL lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules 

immobilisées + lait écrémé. Les barres verticales représentent les écart-types. 
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Globalement l’inoculation de P. aeruginosa est la plus efficace. Le nombre de cellules est 

en moyenne 2,8 fois supérieur à celui de P. fluorescens et 5,3 fois à celui de R. metallidurans 

(figure 3.41). Pour les trois microorganismes, la concentration cellulaire pour la modalité CI 

sans lait écrémé n’est pas significativement différente de celle des CL. Les billes d’alginate sont 

effectivement dégradées assez rapidement dans le sol, au bout d’une semaine environ, 

probablement du fait de la consommation de l’alginate par les microorganismes indigènes.  

Le traitement le plus efficace en terme de survie microbienne pour les trois 

microorganismes est celui avec les cellules libres et le lait écrémé (CL lec), excepté pour R. 

metallidurans pour qui le traitement avec CI lec donne la même concentration. Le lait écrémé 

inclus dans les billes d’alginate est sans doute moins accessible que mélangé directement au sol, 

mais par ailleurs, il n’est pas consommé prioritairement par les microorganismes indigènes au 

détriment de ceux inoculés.  

 

Figure 3.41 : Concentration moyenne en cellules inoculées dans le sol, en fonction de la 

technique d’inoculation, indépendamment du facteur temps. Les lettres représentent les groupes 

homogènes déterminés d’après l’ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. 

metallidurans. CL : cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules 

immobilisées, CI lec : cellules immobilisées + lait écrémé. 
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modalité CL lec est 3,8 et 3,3 fois supérieur, respectivement, par rapport au témoin (figure 3.42). 

Cette augmentation ne correspond pas uniquement à la biomasse supplémentaire liée à 

l’inoculation puisque les microorganismes dénombrés grâce à la GFP sont au maximum de 

5,9.106 et 4,6.107 cellules/g de sol respectivement pour R. metallidurans et P. aeruginosa alors 

que l’augmentation des MHT correspond environ à 3,4.109 et 2,7.109 cellules/g de sol 

respectivement. L’inoculation de ces bactéries ainsi que la présence de lait écrémé a pu ainsi 

stimuler le développement d’autres populations dans le sol.  

 

Figure 3.42 : Concentration moyenne en microorganismes hétérotrophes totaux du sol en 

fonction des différents traitements, indépendamment du facteur temps. Les lettres représentent 

les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, 

Rm : R. metallidurans, T : sol non inoculé. CL : cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait 

écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules immobilisées + lait écrémé. 

5.2.3. Analyse des fractions métalliques F1 et F2 

L’inoculation du sol avec les microorganismes sélectionnés, quelque soit la modalité, ne 

permet pas d’augmenter significativement la teneur en Cr dans la fraction F1 du sol, c’est à dire 

la fraction échangeable, par rapport au témoin (figure 3.43). L’inoculation avec R. metallidurans 

pour la modalité CL lec ou avec P. aeruginosa et P. fluorescens pour la modalité CI lec diminue 

même légèrement la concentration en Cr dans F1 par rapport au témoin. En revanche, l’ajout de 

lait écrémé mélangé au sol, pour les sols inoculés ou non, augmente la teneur en Cr dans la 

fraction F1, quelle que soit la technique d’inoculation. Cette augmentation pourrait être attribuée 

à l’effet du lait écrémé sur les microorganismes indigènes du sol qui ont pu contribuer à 

augmenter la mobilité du Cr. 
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Figure 3.43 : Concentration moyenne en Cr dans la fraction F1 du sol, indépendamment 

du facteur temps. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : sol non inoculé. CL : cellules 

libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules 

immobilisées + lait écrémé. 

 

Figure 3.44 : Concentration moyenne en Cr dans la fraction F2 du sol, indépendamment 

du facteur temps. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : sol non inoculé. CL : cellules 

libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules 

immobilisées + lait écrémé. 
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La concentration en Cr dans la fraction F2 du sol (fraction liée aux carbonates) n’est pas 

non plus significativement supérieure au témoin excepté pour le sol inoculé avec R. 

metallidurans pour la modalité CI lec (figure 3.44). Une réduction de la concentration en Cr 

dans la fraction F2 est même observée pour CL Lec avec P. aeruginosa et R. metallidurans. 

Comme pour F1, la technique d’inoculation a plus d’impact sur le Cr dans F2 que le type de 

microorganisme inoculé. L’ordre d’efficacité pour la mobilisation du Cr de la fraction F2 est le 

suivant : CL lec > CI lec > CI > CL. 

Seule l’inoculation du sol avec P. aeruginosa et R. metallidurans pour la modalité CL lec 

permet d’augmenter la teneur en Pb dans la fraction F1 (figure 3.45). Pour la fraction F2, seule 

une diminution de la concentration en Pb est observée dans le sol inoculé par R. metallidurans 

pour la modalité CL lec (figure 3.46). Cette diminution est probablement la conséquence de 

l’augmentation observée dans la fraction F1 pour la même modalité. De même la technique 

d’inoculation joue un rôle sur le transfert des métaux d’une fraction métallique à l’autre : 

l’augmentation moyenne pour le Pb de la fraction F1 observée pour la modalité CL lec par 

rapport à la modalité CL est de 1,10 mg/kg sol sec et la diminution moyenne entre la modalité 

CL lec et la modalité CL pour Pb F2 est de 0,94 mg/kg. Cette diminution pourrait alors 

s’expliquer par le transfert d’une partie de PbF2 vers PbF1, d’où l’augmentation observée pour 

PbF1 pour la modalité CL lec. 

 

Figure 3.45 : Concentration moyenne en Pb dans la fraction F1 du sol, indépendamment 

du facteur temps. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : sol non inoculé. CL : cellules 

libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules 

immobilisées + lait écrémé. 
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Figure 3.46 : Concentration moyenne en Pb dans la fraction F2 du sol, indépendamment 

du facteur temps. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : sol non inoculé. CL : cellules 

libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules 

immobilisées + lait écrémé. 

 

5.2.4. Analyse globale des facteurs régissant la mobilité des métaux  

Le tableau III.33 présente la matrice de corrélation regroupant les différents paramètres 

étudiés. Le pH est corrélé positivement au Cr dans les fractions F1 et F2, or c’est en théorie 

lorsque le pH augmente que le Cr et le Pb sont moins mobiles et devraient donc être moins 

présents dans ces fractions.  

Le potentiel redox est corrélé négativement au nombre de microorganismes inoculés (MI) 

ce qui était attendu puisque l’augmentation de la biomasse microbienne des MI et donc de la 

respiration microbienne abaisse le potentiel redox. La production de sidérophores tel que la 

pyoverdine peut également conduire à une diminution du potentiel redox du sol du fait du 

prélèvement de Fe3+ (Pidello 2003). 

Les quantités de Cr dans la fraction F1 sont positivement corrélées à la quantité de Pb 

dans cette même fraction (0,815). Cette corrélation pourrait signifier que l’évolution du Cr et de 

Pb dans le sol d’étude est la même dans les fractions dites bioaccessibles, et que leur mobilité est 

régie par les même mécanismes. 

La quantité de Cr et de Pb dans la fraction F1 est influencée positivement par le nombre 

de microorganismes hétérotrophes totaux (MHT) (0,600 et 0,808 respectivement). Par contre, 

lorsque le nombre de MHT augmente, la concentration en Pb dans F2 diminue (-0,689), ce qui 

ac

d

ac acac

d

ac
a

ac

e

bc
a

c
d

ab ab

0,0

2,0

4,0

6,0

8,0

10,0

12,0

14,0

16,0

CL CL lec CI CI lec

C
o

nc
en

tr
at

io
n 

en
 P

b
 (

m
g/

kg
 s

o
l s

ec
)

Pa

Pf

Rm

T



Partie III : Résultats et discussion 

- 184 - 

pourrait s’expliquer par la biosorption ou la bioaccumulation de ces métaux par les 

microorganismes. 

De même le nombre de microorganismes inoculés (MI) est positivement corrélé au Cr 

(0,343) et au Pb (0,287) dans la fraction F1. Cependant ces coefficients de corrélation sont 

inférieurs à ceux obtenues pour les MHT. Cela signifierait que les MHT sont majoritairement 

responsables de la mobilisation de Cr et Pb dans F1 par rapport aux MI. Cette influence peut 

s’expliquer par l’apport d’un substrat non spécifique, le lait écrémé, qui ajouté en mélange au sol 

pour la modalité CL lec favorise les microorganismes indigènes, indépendamment des 

microorganismes inoculés. 

 

Tableau III.33 : Matrice de corrélation donnant les coefficients de Pearson. Les valeurs 

en gras sont significatives au seuil α=0,05. MHT : microorganismes hétérotrophes totaux, MI : 

microorganismes inoculés. 

 pH Eh CrF1 CrF2 PbF1 PbF2 MHT MI 

pH 1        

Eh -0,373 1       

CrF1 0,297 -0,160 1      

CrF2 0,345 0,019 0,447 1     

PbF1 0,009 -0,006 0,815 0,074 1    

PbF2 -0,024 0,100 -0,758 0,046 -0,896 1   

MHT 0,043 -0,121 0,600 -0,100 0,808 -0,689 1  

MI 0,337 -0,570 0,343 -0,098 0,287 -0,251 0,523 1 
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CONCLUSION  

La survie des microorganismes inoculés dans le sol est favorisée par l’ajout de lait 

écrémé plus que par la technique d’inoculation (microorganismes libres ou immobilisés). 

Cependant l’ajout de substrat directement au sol profite également à la croissance des 

microorganismes indigènes alors que la co-localisation du lait écrémé dans les billes d’alginate 

favorise surtout la croissance des microorganismes inoculés au détriment des microorganismes 

indigènes. L’effet de l’immobilisation est réduit du fait de la vitesse de dégradation des billes 

d’alginate dans le sol, qui disparaissent au bout d’une semaine. 

L’inoculation des microorganismes n’a pas d’effet significatif sur la teneur en Cr dans les 

fractions métalliques les plus mobiles du sol c’est à dire F1 et F2. Par contre, pour les modalités 

avec cellules libres, l’ajout de lait écrémé ajouté directement au sol multiplie par 2 la teneur en 

Cr dans la fraction F1 par rapport au sol sans lait écrémé, et augmente également les teneurs en 

Cr dans F2. Pour le Pb, l’ajout de lait écrémé directement au sol augmente la concentration de Pb 

dans F1 mais diminue la concentration en Pb dans la fraction F2, que le sol soit inoculé ou non. 

L’inoculation du sol avec des cellules libres de P. aeruginosa et R. metallidurans pour la 

modalité avec lait écrémé augmente respectivement par 1,3 et 1,9 les teneurs en Pb dans la 

fraction F1. 

Globalement le traitement le plus efficace en terme de survie microbienne et 

d’augmentation de la mobilité des métaux dans le sol est donc le traitement avec conjointement 

les cellules libres et le lait écrémé, en particulier avec P. aeruginosa et R. metallidurans.  
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5.3. Phytoextraction couplée à la bioaugmentation du sol agricole 
L’expérience de phytoextraction couplée à la bioaugmentation est réalisée avec les 

mêmes modalités que précédemment (microorganismes testés, technique d’inoculation, et durée 

de l’expérience). La plante modèle utilisée est le maïs (Zea mays L.). La bioaugmentation du sol 

est réalisée avec deux microorganismes connus pour être rhizosphériques du maïs (P. aeruginosa 

et P. fluorescens) et un microorganisme non rhizosphérique du maïs (R. metallidurans). 

L’avantage de l’inoculation d’un microorganisme non rhizosphérique est que son spectre 

d’action est potentiellement plus large dans le sol que les autres bactéries si celles-ci ne 

colonisent que les racines. 

5.3.1. Analyses de pH et Eh 

Comme pour l’expérience sans plante, le pH diminue entre T0 et TF quelle que soit la 

modalité (tableau III.34). Le pH (eau) des modalités avec lait écrémé est significativement 

inférieur à celui des modalités sans lait écrémé. De même l’inoculation du sol avec les bactéries 

pour les modalités avec lait écrémé, diminue de façon significative le pH par rapport au témoin, 

en particulier les sols inoculés avec P. aeruginosa.  

Tableau III.34 : Valeurs moyennes du pH (eau) en fonction des différentes techniques 

d’inoculation entre le début (T0) et la fin de l’expérience (TF). Les lettres représentent les 

groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  

Valeurs moyennes de 
pH 

CL CL lec CI CI lec 

Témoin (T0) 6,38 (b) 6,55 (a) 6,32 (b) 6,37 (b) 

Témoin (TF) 6,14 (c) 6,00 (c) 6,08 (c) 6,01 (c) 

P. aeruginosa (TF) 6,04 (c) 5,53 (f) 6,12 (c) 5,65 (e) 

P. fluorescens (TF) 6,05 (c) 5,96 (c) 6,03 (c) 5,77 (de) 

R. metallidurans (TF) 6,29 (b) 5,84 (d) 6,11 (c) 5,79 (de) 

 

Le potentiel rédox augmente entre T0 et TF, notamment avec l’inoculation de P. 

aeruginosa (tableau III.35). La valeur la plus élevée, en moyenne, correspond à la modalité CI 

lec. Les autres modalités ne diffèrent pas significativement du témoin. Cette augmentation entre 

le début et la fin de l’expérience peut correspondre à la croissance racinaire de la plante qui aère 

le sol et augmente les échanges gazeux dans le sol. 
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Tableau III.35 : Valeurs moyennes de Eh (mV) en fonction des différentes techniques 

d’inoculation entre le début (T0) et la fin de l’expérience (TF). Les lettres représentent les 

groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.  

Valeurs moyennes de 
Eh (mV) CL CL lec CI CI lec 

Témoin (T0) 304,0 (bc) 246,0 (d) 303,7 (bc) 233,3 (d) 

Témoin (TF) 291,0 (c) 313,7 (bc) 306,3 (bc) 328,7 (bc) 

P. aeruginosa (TF) 344,7 (bc) 340,7 (bc) 348,3 (b) 392,0 (a) 

P. fluorescens (TF) 318,3 (bc) 324,5 (bc) 314,3 (bc) 352,7 (b) 

R. metallidurans (TF) 308,3 (bc) 335,0 (bc) 323,3 (bc) 346,7 (b) 

 

Les résultats montrent qu’après 8 semaines, le pH du sol cultivé est significativement 

inférieur de 0,3 unité à celui des expériences sans maïs (tableau III.36). Les racines ayant 

fortement colonisé le sol, l’exsudation d’acides organiques ou de protons par les racines peut 

expliquer cette baisse de pH. Le pH du sol rhizosphérique est en général plus bas de 1 à 2 unités 

que celui du sol non rhizosphérique (Hinsinger et al. 2003). En revanche le potentiel redox n’est 

pas significativement différent en moyenne dans un sol cultivé ou non avec du maïs. 

Tableau III.36 : Comparaison des valeurs moyennes de pH(eau) et Eh (mV), 

indépendamment de la technique d’inoculation, pour les expériences avec maïs et sans maïs. Les 

lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA.   

Valeurs moyennes pH (eau) Eh (mV) 

Avec maïs 5,9 (b) 330,6 (a’) 

Sans maïs 6,2 (a) 325,8 (a’) 

 

5.3.2. Analyses microbiologiques 

La concentration maximale en microorganismes dans le sol non rhizosphérique (c’est à 

dire non adhérant aux racines) est atteinte après 5 et 7 j pour les trois bactéries (données non 

présentées). En fin d’expérience (à 8 semaines), les concentrations cellulaires microbiennes sont 

identiques quels que soient la technique d’inoculation et le microorganisme, excepté pour P. 

fluorescens. Dans ce dernier cas, la modalité CI lec, c’est à dire les cellules immobilisées avec 

lait écrémé permet d’obtenir une concentration cellulaire plus élevée (figure 3.47).  
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 Figure 3.47: Cinétique de croissance de P. fluorescens inoculé dans le sol. CL : cellules 

libres, CL lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules 

immobilisées + lait écrémé. Les barres verticales représentent les écart-types. 

Indépendamment du facteur temps, le lait écrémé favorise la croissance de P. aeruginosa 

et P. fluorescens, en particulier avec les cellules libres de P. aeruginosa (figure 3.48). En 

revanche, la croissance de R. metallidurans ne dépend pas de la technique d’inoculation. 

Globalement les concentrations de P. aeruginosa sont supérieures à celles de P. fluorescens et de 

R. metallidurans. 

 

Figure 3.48 : Concentration moyenne en microorganismes inoculés dans le sol en 

fonction des différents traitements, indépendamment du facteur temps. Les lettres représentent 

les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, 

Rm : R. metallidurans. CL : cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules 

immobilisées, CI lec : cellules immobilisées + lait écrémé. 
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L’effet des différentes techniques d’inoculation sur les concentrations en 

microorganismes inoculés dans le sol ne dépend pas de la présence de la plante (figures 3.41 et 

3.48). Par contre, en présence de maïs la concentration cellulaire de P. aeruginosa et R. 

metallidurans est respectivement 1,9 et 1,3 fois plus élevée, en moyenne. Bien que ces mesures 

aient été faites dans le sol dit non rhizosphérique, c’est à dire non adhérant aux racines, la densité 

élevée de racines dans les pots au bout de 8 semaines laisse à penser que les exsudats racinaires 

ont eu un impact sur la concentration bactérienne du sol. Les racines de maïs exsudent de 

nombreuses molécules, dont des sucres, principalement du glucose (51%), du sucrose (17%) et 

du fructose (11%), qui favorisent la croissance microbienne dans la rhizosphère (Baudoin et al. 

2003; Kraffczyk et al. 1984).  

Les différentes modalités d’inoculation n’ont pas non plus, d’impact sur le nombre de 

microorganismes qui se sont développés sur les racines du maïs (zone rhizosphérique), excepté 

P. fluorescens avec la modalité CI lec où le nombre de microorganismes (7,5.107 cellules/g de 

racines) est significativement supérieur au témoin (2,6.107 cellules/g de racines) (figure 3.49). 

Comparé à R. metallidurans, les deux Pseudomonas, connus pour être rhizosphériques du maïs 

(Lambert et al. 1987), présentent des concentrations plus élevées.  

 

 

Figure 3.49 : Concentration moyenne en microorganismes inoculés dénombrés sur les 

racines en fonction des différents traitements, indépendamment du facteur temps. Les lettres 

représentent les groupes homogènes déterminés après ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. 

fluorescens, Rm : R. metallidurans. CL : cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, 

CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules immobilisées + lait écrémé. 
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Les concentrations en microorganismes rhizosphériques sont en général plus élevées que 

celles observées dans le sol non rhizosphérique. C’est globalement le cas ici, quels que soient la 

technique d’inoculation et le microorganisme inoculé, notamment pour les cellules libres de P. 

fluorescens dont la concentration cellulaire sur les racines est jusqu’à 25 fois supérieure à celle 

mesurée dans le sol.  

Le nombre de microorganismes hétérotrophes totaux des sols enrichis en lait écrémé, 

inoculés avec P. aeruginosa, P. fluorescens ou R. metallidurans, est supérieur à celui du témoin, 

excepté pour le sol inoculé avec R. metallidurans pour la modalité CI lec (figure 3.50). Aucune 

différence significative n’est observée entre les modalités CI lec et CL lec pour P. aeruginosa 

alors que pour P. fluorescens et R. metallidurans, la modalité CL lec stimule la croissance par 

rapport à CI lec. 

 

Figure 3.50: Concentration moyenne en microorganismes hétérotrophes totaux dans le 

sol en fonction de la technique d’inoculation, indépendamment du facteur temps. Les lettres 

représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. 

fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : témoin (non inoculé). CL : cellules libres, CL Lec : 

cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules immobilisées + lait 

écrémé. 

Le nombre de microorganismes hétérotrophes totaux est globalement supérieur pour les 

pots sans maïs (figure 3.42), excepté pour les sols inoculés avec P. fluorescens. La concentration 

en microorganismes hétérotrophes totaux varie ainsi de 7,9.107 à 5,4.108 cellules/g de sol sec 

pour l’expérience avec maïs à 3,8.108 à 1,19.109 cellules/g de sol sec pour l’expérience sans 

maïs. Il est possible que la présence d’exsudats racinaires ait pu diminuer à la fois la diversité 

microbienne, c’est à dire le nombre de taxons présents, et le nombre total de microorganismes au 

profit d’espèces compétitrices (Yang et Crowley 2000). Les exsudats racinaires d’une plante 
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donnée peuvent en effet orienter le développement de populations bactériennes spécifiques grâce 

à la présence de substrats carbonés dans les exsudats ou grâce à la production de molécules 

signal de type homosérines lactones (Fray et al. 1999; Kowalchuk et al. 2002).  

Le nombre de microorganismes totaux attachés aux racines ne varie pas significativement 

par rapport au témoin quels que soient la technique d’inoculation ou le microorganisme inoculé, 

excepté avec P. fluorescens pour la modalité CL, pour laquelle la concentration en 

microorganismes rhizosphériques atteint 6,8.1011 cellules/g de racine (figure 3.51). Le nombre 

de microorganismes totaux rhizosphériques étant supérieur de 4 log à celui des P. fluorescens 

dénombrées sur les racines de maïs (figure 3.49), cette augmentation pour la modalité CL est 

probablement due au développement des microorganismes indigènes, peut-être sous l’influence 

de l’inoculation de P. fluorescens. 

 

Figure 3.51 : Concentration en microorganismes hétérotrophes totaux fixés sur les 

racines selon la technique d’inoculation, indépendamment du facteur temps. Les lettres 

représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. 

fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : témoin (non inoculé). CL : cellules libres, CL Lec : 

cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules immobilisées + lait 

écrémé.  
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5.3.3. Analyse des fractions métalliques F1 et F2 

Les teneurs en Cr dans la fraction F1 pour les sols inoculés avec P. fluorescens ou pour le 

témoin non inoculé, sont significativement supérieures à celles des sols inoculés avec P. 

aeruginosa et R. metallidurans, indépendamment du facteur temps (figure 3.52). Pour les sols 

inoculés avec P. fluorescens ou pour le témoin, la concentration en Cr dans la fraction F1 

augmente au cours du temps, quelle que soit la technique d’inoculation, en particulier entre la 

5ème et la 8ème semaine (données non présentées). Pour les sols inoculés avec P. aeruginosa, la 

concentration en Cr est maximale entre 5 et 7 jours puis diminue ensuite. Cette évolution semble 

liée à la croissance des cellules de P. aeruginosa dont la concentration maximale est également 

observée dans cet intervalle de temps. Les résultats montrent enfin que pour P. aeruginosa et R. 

metallidurans, les teneurs en Cr dans F1 sont globalement plus élevées en présence de lait 

écrémé, peut-être du fait de l’augmentation de la densité microbienne du sol (figure 3.50).  

 

Figure 3.52 : Concentration moyenne en Cr dans la fraction F1 du sol, indépendamment 

du facteur temps. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans. CL : cellules libres, CL Lec : 

cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules immobilisées + lait 

écrémé. 
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L’inoculation du sol avec P. fluorescens et R. metallidurans augmente significativement 

la concentration en Cr dans la fraction F2 par rapport au témoin, excepté pour la modalité CI 

(figure 3.53). Pour P. aeruginosa, aucune différence significative n’est observée selon la 

technique d’inoculation. La présence de lait écrémé contribue à la diminution des teneurs en Cr 

dans la fraction F2 mais uniquement pour le témoin. Pour P. aeruginosa, la concentration 

maximale en Cr F2 est atteinte au bout de 2 j, quelle que soit la technique d’inoculation, avec 5,1 

mg Cr/kg de sol, concentration qui diminue progressivement ensuite pour atteindre 2,9 mg Cr/kg 

de sol en moyenne en fin d’expérience (données non présentées). La même tendance est 

observée pour R. metallidurans. A l’inverse, la concentration en Cr dans la fraction F2 augmente 

globalement entre T0 et TF pour le témoin et les cellules immobilisées de P. fluorescens, avec un 

pic à 2 semaines et à 5 semaines pour les cellules libres. 

 

Figure 3.53 : Concentration en Cr dans la fraction F2 du sol, selon la technique 

d’inoculation, indépendamment du facteur temps. Les lettres représentent les groupes 

homogènes déterminés d’après l’ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. 

metallidurans. CL : cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules 

immobilisées, CI lec : cellules immobilisées + lait écrémé. 

L’inoculation du sol avec P. aeruginosa et R. metallidurans, quelle que soit la technique 

d’inoculation, augmente significativement la concentration en Pb dans la fraction F1 par rapport 

au témoin, tandis que l’inoculation de P. fluorescens n’a pas d’impact significatif sur les teneurs 

en Pb dans F1 (figure 3.54). Aucune différence significative n’est observée pour P. fluorescens 

ou le témoin selon la technique d’inoculation. Enfin, les modalités les plus efficaces sont CI lec 

pour R. metallidurans et CL pour P. aeruginosa. 

 Les teneurs en Pb dans la fraction F2 du sol sont significativement supérieures au témoin 

pour les sols inoculés avec R. metallidurans et enrichis en lait écrémé et avec P. fluorescens pour 

de de de de

a
bc

de
bc

a
bc bc bbc

f
cd

ef

0,0

1,0

2,0

3,0

4,0

5,0

CL CL lec CI CI lec

C
o

nc
en

tr
at

io
n 

en
 C

r 
(m

g/
kg

 s
o

l s
ec

)

Pa

Pf

Rm

T



Partie III : Résultats et discussion 

- 194 - 

les modalités CL et CI lec (figure 3.55). En revanche les teneurs en Pb dans la fraction F2 des 

sols inoculés avec P. aeruginosa sont significativement inférieures au témoin quelle que soit la 

modalité. Pour les sols inoculés avec P. aeruginosa, la présence de lait écrémé augmente 

significativement les teneurs en Pb dans la fraction F2 par rapport aux sols sans lait écrémé. 

 

Figure 3.54 : Concentration en Pb dans la fraction F1 du sol, selon la technique 

d’inoculation, indépendamment du facteur temps. Les lettres représentent les groupes 

homogènes déterminés d’après l’ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. 

metallidurans. CL : cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules 

immobilisées, CI lec : cellules immobilisées + lait écrémé. 

 
Figure 3.55 : Concentration en Pb dans la fraction F2 du sol, selon la technique 

d’inoculation, indépendamment du facteur temps. Les lettres représentent les groupes 

homogènes déterminés après ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. 

metallidurans. CL : cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules 

immobilisées, CI lec : cellules immobilisées + lait écrémé. 
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L’inoculation de P. fluorescens semble être relativement peu efficace sur la mobilité des 

métaux dans la fraction F1 étant donné le peu d’écart observé avec les pots témoin. Les études 

précédentes ont montré que P. fluorescens produit quantitativement moins de sidérophores que 

P. aeruginosa (voir paragraphe 3) et est moins résistante au mélange de métaux que ne peut 

l’être R. metallidurans (voir tableau III.8). 

Indépendamment de la technique d’inoculation, la présence du maïs augmente 

significativement les teneurs en Cr dans les fractions F1 et F2 ainsi que celles du Pb dans la 

fraction F1 par rapport à l’expérience sans maïs (tableau III.37). L’effet inverse est observé 

pour le Pb dans la fraction F2. Cette augmentation reflète sans doute la diminution du pH due à 

la présence de maïs (tableau III.36). Un pH faible contribue en effet à augmenter la mobilité des 

métaux en diminuant le nombre de sites d’adsorption disponibles pour les métaux dans le sol 

(Arnfalk et al. 1996). Par conséquent une diminution de pH permet d’augmenter les teneurs dans 

les fractions bioaccessibles où les métaux sont soit échangeables (F1) soit liés aux carbonates 

(F2). La présence de maïs joue non seulement sur le pH en le diminuant mais aussi sur la 

mobilité des métaux dans le sol grâce également aux exsudats contenant des acides organiques 

capables de complexer les métaux (citrique, malique, oxalique) (Marschener 1998; Mench et al. 

1987)  

Cette augmentation peut aussi refléter la stimulation par les exsudats racinaires du maïs 

de la production de métabolites bactériens (Latour et al. 1996). Le maïs exsude notamment du 

fructose et du glucose, substrats qui stimulent la production de sidérophores par P. aeruginosa et 

P. fluorescens (voir chapitre 2).  

 
Tableau III.37 : Comparaison des teneurs moyennes en Cr et Pb dans les fractions F1 et 

F2 (mg/kg de sol sec) pour les expériences avec et sans maïs. Les lettres représentent les groupes 

homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

Teneurs en mg/kg de sol sec Avec maïs Sans maïs 

Cr F1 0,29 (g) 0,15 (h) 

Cr F2 4,07 (c) 3,85 (d) 

Pb F1 3,13 (e) 0,96 (f) 

Pb F2 10,96 (b) 12,84 (a) 
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5.3.4. Production de biomasse végétale  

La biomasse foliaire produite par le maïs pour les pots inoculés n’augmente pas 

significativement par rapport au témoin, excepté pour P. aeruginosa pour la modalité CI lec 

(tableau III.38). Indépendamment du microorganisme inoculé, la biomasse foliaire des 

modalités avec lait écrémé augmente en moyenne de 2,5 g et 2,3 g respectivement pour les 

modalités CI lec et CL lec comparé à 1,4 g en moyenne pour les modalités sans lait écrémé. Le 

lait écrémé peut constituer une source directe de nutriments pour la plante. En revanche, l’effet 

PGPR* constaté avec P. fluorescens pour l’expérience in vitro n’est pas visible ici, soit en raison 

de la compétition avec les autres microorganismes ou parce que les métabolites responsables de 

cet effet PGPR ne sont pas produits en quantité suffisante ou sont dégradés par les 

microorganismes indigènes. Pour la biomasse racinaire, il n’y a pas de différences significatives 

quels que soient l’inoculum ou la modalité, excepté pour les pots inoculés avec R. metallidurans 

pour la modalité CI lec, pour laquelle la biomasse produite est 2,9 fois inférieure au témoin. 

Cette diminution peut s’expliquer soit par un effet inhibiteur de l’inoculation de R. metallidurans 

sur la croissance des racines ou par une augmentation de la teneur en métaux dans les racines 

pour cette modalité, ce qui provoquerait un effet toxique et diminuerait la biomasse. 

Tableau III.38 : Valeurs moyennes de la biomasse (en g) produite en fonction des 

différentes techniques d’inoculation. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés 

d’après l’ANOVA.  

Biomasse (g)  CL CL lec CI CI lec 

Feuilles 

Témoin 1,63 (bc) 2,18 (bc) 1,44 (bc) 2,73 (b) 

P. aeruginosa 1,23 (bc) 2,64 (b) 1,57 (bc) 4,51 (a) 

P. fluorescens 1,46 (bc) 1,88 (bc) 1,52 (bc) 1,97 (bc) 

R. metallidurans 1,39 (bc) 2,75 (b) 1,27 (bc) 0,94 (c) 

Racines 

Témoin 0,74 (a’b’)  0,42 (a’b’)  0,48 (a’b’)  0,93 (a’) 

P. aeruginosa 0,35 (b’)  0,48 (a’b’)  0,46 (a’b’ ) 0,82 (a’b’)  

P. fluorescens 0,45 (a’b’)  0,80 (a’b’)  0,47 (a’b’)  0,52 (a’b’ ) 

R. metallidurans 0,30 (b’)  0,61 (a’b’)  0,43 (a’b’)  0,28 (b’)  

 

 
 

                                                 

* Voir glossaire 



Partie III : Résultats et discussion 

- 197 - 

5.3.5. Teneurs en métaux dans les feuilles et racines. 

L’inoculation des pots avec des cellules libres (CL) de P. aeruginosa, P. fluorescens et 

des cellules libres de R. metallidurans avec du lait écrémé (CL lec) augmente significativement 

la concentration en Cr dans les feuilles de maïs, respectivement de 4,3 ; 3,4 ; et 4,5 fois par 

rapport à leurs témoins respectifs (figure 3.56). En revanche, seule l’inoculation avec P. 

fluorescens (modalité CL lec) permet d’augmenter la concentration en Cr dans les racines par 

rapport au témoin, mais pas de façon significative. 

 

 
Figure 3.56 : Concentration en Cr dans les feuilles (F) et racines (R) du maïs, en fonction 

de la technique d’inoculation. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après 

ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : témoin. CL : 

cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules 

immobilisées + lait écrémé. 

Pour le plomb, l’inoculation des pots avec P. aeruginosa CL permet comme pour le Cr, 

d’augmenter les concentrations en métaux dans les feuilles d’un facteur 3,4 par rapport au 

témoin CL (figure 3.57). L’inoculation de R. metallidurans (modalité CI lec) permet également 

d’augmenter les teneurs en Pb dans les feuilles de 3,2 fois par rapport au témoin. Le prélèvement 

de Cr et de Pb dans les feuilles de maïs semble par ailleurs être corrélé pour les deux modalités 

CL et CI lec. L’inoculation de cellules libres de P. aeruginosa et R. metallidurans diminue 

significativement les teneurs en Pb dans les racines par rapport au témoin, les bactéries auraient 

alors un rôle protecteur vis à vis du Pb pour les racines de maïs, ou améliorerait le facteur de 

translocation. 
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Figure 3.57 : Concentration en Pb dans les feuilles (F) et racines (R) du maïs, en fonction 

de la technique d’inoculation. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après 

ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : témoin. CL : 

cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules 

immobilisées + lait écrémé. 

Les concentrations en Hg dans les feuilles de maïs sont nulles ou inférieures au seuil de 

détection. Les concentrations dans les racines ne sont pas significativement différentes quels que 

soient l’inoculum ou la modalité d’inoculation (données non présentées). Ces valeurs varient de 

1,2 à 2 mg de Hg/kg de MS. 

Le tableau III.39 présente les teneurs en métaux du maïs prélevé au champ à deux stades 

végétatifs comparativement aux teneurs de l’expérience en pot, en conditions contrôlées. Ce 

tableau montre que les résultats des expériences en pots sont différents de ceux enregistrés sur le 

terrain, en particulier pour le Pb dans les feuilles et le Pb et le Cr dans les racines. Le 

prétraitement du sol par tamisage et triage ainsi qu’un taux d’humidité, un éclairage et une 

température constants expliquent très certainement ces différences.  
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Tableau III.39 : Concentrations moyennes en Cr et Pb (±écart-type) dans le maïs prélevé 

sur la parcelle d’étude (sol B) le 18/06/04 pour le stade 6-8 feuilles et le 30/09/04 au stade 

récolte et dans le maïs au stade 6-8 feuilles cultivé en pots en conditions contrôlées pour la 

modalité témoin (mg de métal/kg de MS). 

 Concentration dans les feuilles 
 (mg/kg MS) 

Concentration dans les racines 
 (mg/kg MS) 

Métaux Cr Hg Pb Cr Hg Pb 

Maïs stade 
6-8 feuilles 

1,82  

(±0,73) <ld 6,31  
(±1,51) 

45,54 
(±14,52) 

0,74  
(±0,20) 

28,43  
(±3,72) 

Maïs stade 
récolte 

0,44 
(±0,06) 

<ld 5,49  
(±1,25) 

31,62  
(±5,99) 

0,32  
(±0,29) 

20,00  
(±2,82) 

Expérience 
en pot stade 
6-8 feuilles 

2,24 
(±1,41) 

<ld 1,34  
(±0,53) 

107,35 
(±45,63) 

1,03  
(±0,72) 

86,86 
(±36,86) 

<ld : inférieur à la limite de détection 

Les plantes cultivées sur les sols inoculés avec R. metallidurans (modalité CL lec) et avec 

P. aeruginosa (modalité CI lec) extraient respectivement 5,2 et 5,4 fois plus de Cr dans leurs 

feuilles que leurs témoins (figure 3.58). Toutes les autres modalités ne montrent aucune 

différence par rapport au témoin. 

 

Figure 3.58 : Cr extrait par les feuilles (F) et racines (R) du maïs en fonction de la 

technique d’inoculation. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après 

l’ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : témoin. CL : 

cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules 

immobilisées + lait écrémé. 
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Les quantités extraites par les racines de maïs, pour les sols bioaugmentés, sont 

inférieures ou peu différentes du témoin, quel que soit le microorganisme, excepté pour P. 

fluorescens pour la modalité CL lec, où la quantité extraite par les racines est 3,3 fois supérieure 

à celle du témoin. 

Les teneurs en mercure accumulées dans les feuilles de maïs sont nulles ou inférieures au 

seuil de détection. Seule la quantité de Hg extraite par les racines pour la modalité CL lec du sol 

inoculé avec P. fluorescens est supérieure au témoin (figure 3.59). Cette augmentation peut être 

liée à l’augmentation de la biomasse racinaire pour cette modalité (tableau II.38) et à 

l’augmentation de la concentration en Hg pour les pots inoculés avec P. fluorescens. 

 
Figure 3.59 : Hg extrait par les feuilles (F) et racines (R) du maïs, en fonction de la 

technique d’inoculation. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après 

ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : témoin. CL : 

cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules 

immobilisées + lait écrémé. 

Les quantités de Pb extraites par les feuilles et les racines de maïs sont en moyenne 1,9 

fois plus faibles que celles de Cr (figure 3.60), ce qui contredit les résultats obtenus avec le 

substrat sable/perlite stérile où l’extraction du Pb par les feuilles était 16 fois supérieure à celle 

du Cr (paragraphe 4.2). Il faut cependant noter que dans cette expérience sur sable/perlite, le 

PbII, sous forme Pb(NO3)2 était plus mobile que le CrIII sous forme CrCl3. Les modalités les 

plus efficaces pour l’extraction de Pb sont les mêmes que pour le Cr, c’est à dire P. aeruginosa 

(modalité CI lec) pour l’extraction par les feuilles et P. fluorescens (modalité CL lec) pour les 

racines avec une augmentation respective des teneurs en Pb de 3,8 et 3,9 par rapport aux 

témoins.  
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Figure 3.60 : Pb extrait par les feuilles (F) et racines (R) du maïs, en fonction de la 

technique d’inoculation. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après 

l’ANOVA. Pa : P. aeruginosa, Pf : P. fluorescens, Rm : R. metallidurans, T : témoin. CL : 

cellules libres, CL Lec : cellules libres + lait écrémé, CI : cellules immobilisées, CI lec : cellules 

immobilisées + lait écrémé. 

En conclusion la modalité la plus efficace pour augmenter à la fois la quantité de Cr et de 

Pb extrait par les feuilles de maïs est donc l’inoculation du sol avec des cellules immobilisées de 

P. aeruginosa dans des billes d’alginate de calcium avec du lait écrémé. Les études in vitro 

d’optimisation de la production de sidérophores (paragraphe 4) ont en effet montré que cette 

formulation pouvait favoriser l’activité des sidérophores produits par P. aeruginosa dans un 

milieu contenant du Fe et des métaux par rapport à une inoculation de cellules libres (figure 

3.31).  

Cependant, les faibles quantités de métal extrait ne permettent pas de diminuer 

significativement les teneurs en métaux du sol (tableau III.40). Ces résultats démontrent 

également qu’il n’y a pas de perte par volatilisation pour le mercure ou par lixiviation lors de 

l’expérience. La modalité qui permet d’extraire le plus de métaux par la plante entière (feuilles et 

racines) est la modalité avec P. fluorescens, inoculée sous forme de cellules libres avec du lait 

écrémé (Pf CL lec), qui permet d’extraire 92 µg de Cr, 1,5 µg de Hg et 80 µg de Pb par plante. 

Rapporté au poids de terre de chaque pot, c’est à dire 1,5 kg, la diminution de métal devrait être 

en théorie de 61 µg/kg sol pour le Cr, 1 µg/kg de sol pour Hg et 53µg/kg de sol pour Cr. Cette 

extraction n’est pas suffisante pour observer des différences significatives au niveau de la 

concentration en métaux totaux en fin d’expérience. 
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Tableau III.40: Comparaison des teneurs en métaux totaux dans le sol au début (T0) et à 

la fin de l’expérience (TF). Les lettres représentent les groupes homogènes d’après l’ANOVA. 

Concentration en 

métaux (mg/kg de sol) 
Cr Hg Pb 

T T0 477,5 (a) 11,3 (a’) 380,1 (a’’)  

T TF 472,6 (a) 11,8 (a’) 392,2 (a’’)  

Pa TF 469,2 (a) 11,1 (a’) 372,4 (a’’)  

Pf TF 483,0 (a) 11,9 (a’) 385,1 (a’’)  

Rm TF 480,5 (a) 11,3 (a’) 382,5 (a’’)  

Le facteur de translocation (FT) du Cr et du Pb est significativement supérieur pour les 

sols inoculés avec P. aeruginosa ou R. metallidurans par rapport au témoin, quelle que soit la 

technique d’inoculation (tableau III.41). En revanche, les résultats obtenus pour P. fluorescens 

ne sont pas différents du témoin. Cette augmentation du facteur de translocation due à 

l’inoculation de P. aeruginosa ou R. metallidurans peut refléter la production de métabolites qui 

a pu faciliter le transport des métaux des racines vers les feuilles. Le transport du Pb ou du Cr est 

en effet amélioré lorsque ces métaux sont complexés à un ligand car, dans ce cas, les métaux ne 

sont plus retenus par les parois des cellules végétales comme c’est le cas pour les ions 

métalliques PbII et CrIII (Han et al. 2004; Srivastava et al. 1999). 

Tableau III.41 : Facteur de translocation moyen (FT) du Cr et du Pb, indépendamment 

de la technique d’inoculation. Les lettres représentent les groupes homogènes déterminés d’après 

l’ANOVA. 

Facteur de translocation FT Cr FT Pb 

Témoin 0,023 (b) 0,020 (b')  

P. aeruginosa 0,148 (a) 0,138 (a') 

P. fluorescens 0,075 (ab) 0,045 (b')  

R. metallidurans 0,141 (a) 0,129 (a') 

Témoin sur sable/perlite 0,051 0,159 

Maïs prélevé en champ, stade 6-8 feuilles 0,040 0,222 

Maïs cultivé sur sol contaminé par 2500 mg/kg de 
Pb) (Huang et Cunningham 1996) 

- 0,180 

Maïs cultivé sur un sol contaminé par 100 mg/kg 
CrIII (Shahandeh et Hossner 2000) 

0,023 - 



Partie III : Résultats et discussion 

- 203 - 

Par comparaison aux résultats obtenus avec le substrat sable/perlite stérile, le FT du Cr et 

du Pb pour les sols inoculés avec P. aeruginosa a augmenté ainsi que le FT du Cr pour P. 

fluorescens (tableau III.27). Inversement, pour R. metallidurans et le témoin, le FT est jusqu’à 8 

fois inférieur pour le Pb par rapport aux expériences sur sable/perlite. Par comparaison avec le 

maïs au stade 6-8 feuilles prélevé en champ, et les valeurs relevées dans la littérature, le facteur 

de translocation pour le Cr pour le témoin est quasi identique. Pour le Pb, les valeurs de la 

littérature et des expériences sur sable/perlite ou en champ sont très supérieures aux valeurs 

obtenues en pots. Le maïs en champ accumulant moins de Pb dans ses racines mais plus dans ses 

feuilles par rapport aux expériences en pots, cela explique le FT plus élevé. 

L’inoculation du sol avec P. aeruginosa augmente significativement le facteur de 

bioaccumulation (FB) du Pb dans les feuilles, par rapport au témoin, (tableau III.42). 

L’inoculation du sol avec les trois microorganismes étudiés permet également d’augmenter 

significativement le FB du Cr par rapport au témoin. Ce facteur est en moyenne 134 fois 

inférieur pour le Cr à celui obtenu sur sable/perlite stérile et 691 fois inférieur pour le Pb (tableau 

III.28). La culture sur sable a effectivement tendance à favoriser l’exsudation racinaire (Mishra 

et al. 1995), qui cumulé à une plus grande disponibilité des métaux peut expliquer les différences 

entre cultures sur sable et en pots de terre pour les facteurs de translocation et de 

bioaccumulation.  

Tableau III.42 : Facteurs de bioaccumulation moyen (FB) du Cr et du Pb dans les 

feuilles, indépendamment de la technique d’inoculation. Les lettres représentent les groupes 

homogènes déterminés d’après l’ANOVA. 

Facteur de bioaccumulation FB Cr FB Pb 

Témoin 0,003 (b) 0,003 (b’)  

P. aeruginosa 0,011 (a) 0,008 (a’) 

P. fluorescens 0,008 (a) 0,005 (ab’) 

R. metallidurans 0,009 (a) 0,006 (ab’) 

Témoin sur sable/perlite 0,522 2,939 

Maïs prélevé en champ, stade 6-8 feuilles 0,004 0,017 

Maïs cultivé sur sol contaminé par 2500 mg/kg de 
Pb) (Huang et Cunningham 1996) 

- 0,090 

Maïs cultivé sur un sol contaminé par 100 mg/kg 
CrIII (Shahandeh et Hossner 2000) 

0,031 - 
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En ce qui concerne les prélèvements en champ, les valeurs de FB pour les feuilles sont 

comparables aux études en pots. Les valeurs issues de la littérature sont largement supérieures 

aux expériences réalisées en pots, du fait de la faible disponibilité en Cr et en Pb et de l’âge de la 

contamination.  

L’augmentation des teneurs en métaux dans le maïs inoculé est peut-être liée à l’action 

directe des métabolites bactériens, dont les sidérophores, sur le prélèvement de ces métaux. En 

effet, plusieurs études ont montré que les sidérophores bactériens pouvaient servir de réserve en 

Fe pour la plante (Bar-Ness et al. 1992; Crowley et al. 1992; Wang et al. 1993). Les 

sidérophores, capables de mobiliser des métaux autres que le Fe dans le sol ont pu favoriser le 

prélèvement de Cr et de Pb par la plante (Diels et al. 1999). 

L’exsudation racinaire des végétaux peut dans certains cas être influencée par la présence 

de microorganismes dans la rhizosphère (Groleau-Renaud et al. 2000; Klein et al. 1988). Une 

hypothèse est que les microorganismes du sol peuvent augmenter l’exsudation racinaire et qu’en 

retour, les exsudats racinaires affectaient significativement le prélèvement des métaux, 

notamment les exsudats racinaires de maïs (Mench et Martin 1991; Mench et al. 1987). De plus, 

les acides organiques, présents dans ces exsudats, connus pour être de bons complexants des 

métaux, peuvent augmenter le prélèvement et le facteur de translocation du CrIII par les plantes 

(Srivastava et al. 1999). Des sidérophores sécrétés par la plante (phytosidérophores) peuvent 

également avoir un rôle, bien que dans certains cas les sidérophores bactériens soient en général 

plus efficaces et plus facilement absorbés par la plante que les phytosidérophores (Crowley et al. 

1992). Les phytosidérophores peuvent néanmoins solubiliser des métaux, tels que le Fe, dans la 

rhizosphère (Marschner et al. 1987) mais également le Cd, Ni et Zn (Awad et Romheld 2000; 

Shenker et al. 2001; Zhang et al. 1991). 

En résumé, plusieurs hypothèses peuvent expliquer l’augmentation du prélèvement des 

métaux et du facteur de translocation par la plante grâce à la bioaugmentation des 

microorganismes :  

• L’action directe des microorganismes, qui par l’intermédiaire de leurs métabolites 

(sidérophores), favorisent la mobilisation des métaux et donc le prélèvement par les racines ; 

• La stimulation d’autres populations microbiennes, par l’action de sidérophores ou d’autres 

molécules signal, qui à leur tour produisent des métabolites impliqués dans la mobilisation des 

métaux et leur prélèvement par les plantes ; 

• La stimulation de l’exsudation racinaire, en particulier de composés chélatants 

(phytosidérophores ou acides organiques) de manière directe ou indirecte suite à la stimulation 

de populations microbiennes indigènes. 
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Le manque d’informations sur l’effet des sidérophores bactériens sur les plantes ne nous 

permet pas actuellement d’avaliser l’une ou l’autre de ces hypothèses. Une combinaison de 

plusieurs de ces hypothèses est à envisager, étant donné la complexité des interactions régissant 

le fonctionnement de la rhizophere. 

5.3.6. Analyse globale des facteurs régissant la phytoextraction des métaux  

La matrice de corrélation réalisée pour tous les paramètres étudiés est présentée en 

annexe 3. Les tableaux présentés ci-dessous sont tirés de cette matrice de corrélation. Les 

coefficients de corrélation du pH et du Eh sont présentés dans le tableau III.43. La 

concentration en microorganismes inoculés (MI) dans le sol est corrélée négativement au pH 

(r²=-0,737) et positivement à Eh (r²=0,532). La fraction bioaccessible du Cr (F1 + F2) est 

corrélée positivement au pH (r²=0,292) et négativement à Eh (r²=-0,287), ce qui correspond aux 

observations de Chuan et al. (1996) qui ont démontré que lorsque le potentiel rédox diminuait, la 

mobilité de Cr et de Pb augmentait. Cette observation est confirmée avec Pb F2 (r²=-0,460) mais 

pas pour Pb F1 (r²=0,485). Bien que le pH puisse influencer le prélèvement de Pb par la plante, 

aucune corrélation significative n’est observée pour cette étude entre les teneurs en métaux dans 

la plante et le pH du sol (annexe 3). 

Les teneurs en Cr F1 du sol sont corrélées négativement à la concentration en Cr (r²=-

0,413) dans les feuilles mais positivement à celles des racines (r²=0,501) (tableau III.44). A 

l’opposé la concentration en Pb dans F1 est corrélée positivement à la concentration en Pb dans 

les feuilles (r²=0,424) et négativement à la concentration dans les racines (r²=-0,621). La 

méthode de Tessier utilisée pour l’extraction séquentielle des métaux est par conséquent adaptée 

à l’estimation de la quantité de Pb prélevé par les feuilles de maïs et à celle du Cr prélevé par les 

racines. Les teneurs en métaux dans la fraction bioaccessible, c’est à dire F1 + F2, est plutôt 

influencée par la fraction F2 pour le Cr (r²=0,979) et par F1 pour le Pb (r²=0,752). 
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Tableau III.43: Coefficients de corrélation de Pearson regroupant le pH et Eh du sol et 

les différents paramètres biologiques et chimiques analysés. Les valeurs en gras sont 

significatives au seuil ; α=0,05. MI : microorganismes inoculés, MHT : microorganismes 

hétérotrophes totaux, sol : microorganismes dans le sol non rhizosphérique, rhizo : 

microorganismes dans le sol rhizosphérique.   

 pH Eh  

pH  1 -0,583 

Eh  -0,583 1 

MI sol -0,737 0,532 

MI rhizo -0,341 0,299 

MHT sol -0,617 0,331 

MHT rhizo 0,103 -0,135 

Cr (F1+F2) 0,292 -0,287 

Pb (F1+F2) -0,199 0,224 

CrF1 0,059 -0,326 

CrF2 0,271 -0,212 

PbF1 -0,263 0,485 

PbF2 0,154 -0,460 

 
Tableau III.44 : Coefficients de corrélation de Pearson regroupant les teneurs en 

métaux dans les végétaux et dans les fractions F1 et F2 du sol. Les valeurs en gras sont 

significatives au seuil α=0,05. 

 
Pb 

(mg/kg 
feuilles) 

Cr 
(mg/kg 
feuilles) 

Pb 
(mg/kg 
racine) 

Cr 
(mg/kg 
racine) 

Cr 
(F1+F2) 

Pb 
(F1+F2) 

CrF1 CrF2 PbF1 PbF2 

Pb (mg/kg 
feuilles) 

1          

Cr (mg/kg 
feuilles) 0,689 1         

Pb (mg/kg 
racine) 

-0,154 -0,316 1        

Cr (mg/kg 
racine) 

-0,140 -0,351 0,769 1       

Cr 
(F1+F2) 

0,037 0,242 0,083 0,062 1      

Pb 
(F1+F2) 0,325 0,487 -0,617 -0,530 0,284 1     

CrF1 -0,344 -0,413 0,620 0,501 -0,052 -0,865 1    

CrF2 0,106 0,318 -0,045 -0,041 0,979 0,451 -0,254 1   

PbF1 0,424 0,414 -0,621 -0,540 -0,221 0,752 -0,870 -0,037 1  

PbF2 -0,243 -0,028 0,181 0,166 0,682 0,089 0,254 0,609 -0,589 1 
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Les microorganismes inoculés (MI) ont un impact positif sur la fraction bioaccessible du 

Pb (r²=0,345) et en particulier sur les teneurs en Pb de la fraction F1 (r²=0,594) et ce, quelle que 

soit la technique d’inoculation (tableau III.45). Les concentrations en microorganismes 

hétérotrophes totaux rhizosphériques (MHT rhizo) sont corrélées positivement à la fraction 

bioacessible du Cr (r²=0,478), aux teneurs en Cr dans F1 (r²=0,293) et en Cr et Pb dans F2 

(r²=0,404 et r²=0,433). Pour le Cr F1 et F2 ainsi que pour le Pb de F2, la formulation de 

l’inoculum agit indirectement sur la mobilité des métaux via la croissance des MHT.  

Tableau III.45: Coefficients de corrélation de Pearson regroupant les concentrations en 

microorganismes et les teneurs en métaux dans les fractions F1 et F2. Les valeurs en gras sont 

significatives au seuil α=0,05. MI : microorganismes inoculés, MHT : microorganismes 

hétérotrophes totaux, sol :microorganismes dans le sol non rhizosphérique, rhizo : 

microorganismes dans le sol rhizosphérique.  

 MI sol MI rhizo MHT sol MHT rhizo 

MI sol 1    

MI rhizo 0,311 1   

MHT sol 0,593 0,294 1  

MHT rhizo -0,180 0,124 -0,035 1 

Cr (F1+F2) -0,314 0,062 -0,086 0,478 

Pb (F1+F2) 0,345 -0,148 0,071 -0,087 

CrF1 -0,304 0,206 0,041 0,293 

CrF2 -0,242 0,019 -0,092 0,404 

PbF1 0,594 -0,055 0,009 -0,357 

PbF2 -0,475 -0,098 0,074 0,433 

 

La biomasse foliaire du maïs est corrélée positivement à la concentration en MI 

(r²=0,491) et au MHT (r²=0,440) du sol (tableau III.46). Les microorganismes inoculés, en 

particulier les Pseudomonas, qui représentent 14% de la microflore totale rhizosphérique du maïs 

(Lambert et al. 1987), sont connus pour favoriser la croissance des végétaux notamment le maïs. 

De plus, l’ajout de substrat comme le lait écrémé a pu favoriser les bactéries qui assimilent 

rapidement les substrats carbonés, c’est à dire les stratégies r , dont font partie les Pseudomonas. 

L’effet PGPR, observé pour P. aeruginosa et R. metallidurans, peut être dû soit aux 

micororganismes inoculés comme cela a été démontré in vitro, soit à des PGPR indigènes 

stimulées par l’apport de lait écrémé 
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Les teneurs en Cr et en Pb dans les feuilles et racines du maïs ne sont pas corrélées 

significativement aux concentrations en microorganismes inoculés ou totaux. En revanche la 

concentration en Hg dans les racines est corrélée positivement à la concentration en MI 

rhizosphériques (r²=0,611) et en MHT rhizosphériques (r²=0,474).  

Tableau III.46: Coefficients de corrélation de Pearson regroupant les concentrations en 

microorganismes et les teneurs en métaux dans la plante. Les valeurs en gras sont significatives 

au seuil α=0,05. MI : microorganismes inoculés, MHT : microorganismes hétérotrophes totaux, 

sol : microorganismes dans le sol non rhizosphérique, rhizo : microorganismes dans le sol 

rhizosphérique.  

 
Biomasse 
feuilles 

Pb 
(mg/kg 
feuilles) 

Cr 
(mg/kg 
feuilles) 

Biomasse 
racines 

Hg 
(mg/kg 
racine) 

Pb 
(mg/kg 
racine) 

Cr 
(mg/kg 
racine) 

Biomasse feuilles 1       

Pb (mg/kg 
feuilles) 

-0,187 1      

Cr (mg/kg 
feuilles) 

-0,173 0,689 1     

Biomasse racines 0,446 -0,223 -0,251 1    

Hg (mg/kg 
racine) 

-0,259 0,365 0,388 -0,117 1   

Pb (mg/kg 
racine) 

0,008 -0,154 -0,316 0,201 -0,107 1  

Cr (mg/kg racine) -0,027 -0,140 -0,351 0,224 -0,198 0,769 1 

MI sol 0,491 0,171 0,174 0,062 -0,013 -0,330 -0,363 

MI rhizo -0,005 0,104 0,148 -0,037 0,611 -0,100 -0,170 

MHT sol 0,440 -0,050 0,006 0,255 0,196 0,036 -0,021 

MHT rhizo -0,149 0,101 0,267 -0,034 0,474 0,140 0,000 

 

Conclusion  

La survie de P. aeruginosa et P. fluorescens est augmentée par l’ajout de lait écrémé, que 

les cellules soient sous forme libres ou immobilisées. La modalité CI lec est la plus efficace pour 

P. fluorescens en terme de survie au bout de 8 semaines et de colonisation des racines de maïs. 

Dans le sol utilisé pour cette étude, le facteur limitant vient de la faible bioaccessibilité 

des métaux. La bioaugmentation du sol avec P. aeruginosa ou R. metallidurans a permis 

d’augmenter la quantité de Pb dans la fraction échangeable F1 de 2,6 fois et 2,1 fois 

respectivement. L’inoculation de P. fluorescens et R. metallidurans a augmenté les teneurs en Pb 

et en Cr dans la fraction F2.  
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L’augmentation de la mobilité des métaux dans le sol grâce à l’inoculation de ces 

microorganismes peut être à l’origine de l’augmentation de la quantité de métaux extraits des 

métaux par les feuilles de maïs, en particulier pour le Pb. Le maïs cultivé sur un sol inoculé avec 

P. aeruginosa (modalité CI lec) et avec R. metallidurans (modalité CL lec) extrait 

respectivement 5,4 et 5,2 fois plus de Cr dans ses feuilles que le témoin. L’extraction du Pb par 

les feuilles de maïs cultivé sur un sol inoculé avec P. aeruginosa (modalité CI lec) est 3,8 fois 

supérieure à celle du témoin. Le taux d’extraction est également du à l’augmentation de 

biomasse en particulier avec l’inoculation de P. aeruginosa pour la modalité CI lec. 

L’inoculation du sol avec R. metallidurans et P. aeruginosa a également permis d’augmenter le 

facteur de translocation du Cr et du Pb. Cette augmentation peut être la conséquence directe de 

l’action des microorganismes ou une action indirecte sur la production de composés complexants 

par la plante, tels que les phytosidérophores ou les acides organiques, ces derniers pouvant 

faciliter le facteur de translocation du Cr et du Pb. 

 

 



 

- 210 - 

CONCLUSION ET PERSPECTIVES 
La qualité des sols agricoles français, en terme de contamination par les métaux, est en 

cours d’évaluation par des programmes de surveillance. Cette contamination, bien que touchant 

de grandes surfaces avec des concentrations en métaux plus faibles que celles recensées sur les 

sites industriels, a longtemps été ignorée. Pourtant un risque potentiel, voire avéré de transfert 

des métaux vers les productions végétales et vers la chaîne alimentaire a déjà été observé dans 

plusieurs cas. 

La phytoremédiation des sols agricoles contaminés par des métaux est une technique 

adaptée à ces grandes surfaces peu contaminées, en raison notamment du maintien du potentiel 

agronomique des sols après traitement. Cette technique impose néanmoins des durées de 

traitements importantes, le plus souvent supérieures à dix ans. Le temps représente ainsi le 

facteur limitant majeur, en raison de la faible quantité de métaux disponibles dans le sol à un 

instant donné. L’association de la bioaugmentation à la phytoextraction a donc été testée, en 

utilisant des microorganismes connus pour leur capacité à augmenter la fraction métallique (Cr, 

Hg, Pb) à disposition des plantes. Des microorganismes ont été sélectionnés pour leur résistance 

aux métaux, aux concentrations d’un sol agricole qui contient 3, 15 et 4 fois plus de Cr, Hg et Pb 

que ne l’autorise l’arrêté du 08/01/1998 pour l’épandage de boues de station d’épuration. Les 

métaux présents dans ce sol sont très peu mobiles, puisque les fractions bioaccessibles, c’est à 

dire potentiellement biodisponibles, représentent moins de 2% du Cr total, majoritairement sous 

forme trivalente, moins de 2% du Hg total et moins de 10% du Pb total. Cette faible mobilité 

peut s’expliquer par la forme chimique des métaux mais également par la forte teneur en matière 

organique et en phosphates du sol, connus pour immobiliser les métaux. 

Parmi les microorganismes testés, les microorganismes potentiellement producteurs de 

sidérophores sont les plus intéressants pour la mobilisation du Cr et du Pb dans les fractions 

échangeables du sol. De plus, ces microorganismes colonisent plus efficacement le sol en 

comparaison des microorganismes potentiellement producteurs d’acides organiques ou de 

biosurfactants. 

La croissance de P. aeruginosa et P. fluorescens ainsi que l’activité des sidérophores 

produits par ces souches ont été optimisées par ajout de substrats tels que le fructose, le glycérol, 

le mannitol et le lait écrémé. Dans un milieu liquide contenant du Fe avec un mélange de métaux 

MT (Cr, Hg, Pb) aux concentrations de la fraction bioaccessible du sol d’étude, les substrats les 

plus efficaces sont le lait écrémé pour la croissance de P. aeruginosa et P. fluorescens; le 

fructose pour l’activité des sidérophores et le glycérol pour la production spécifique des 

sidérophores par les deux bactéries testées. 
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L’immobilisation de P. aeruginosa ou P. fluorescens dans des billes d’alginate de 

calcium stimule la production de sidérophores dans un milieu contenant du Fe avec ou sans MT 

comparé aux cultures de cellules libres. L’activité des sidérophores de P. fluorescens dans ce 

milieu augmente 1,9 et 1,6 fois, respectivement pour les cellules immobilisées avec ou sans lait 

écrémé par rapport aux cellules libres dans les mêmes conditions. Pour P. aeruginosa, 

l’immobilisation dans des billes avec lait écrémé multiplie même par 5 l’activité des 

sidérophores produits, par rapport aux cellules libres. En raison de l’adsorption à la surface des 

billes de plus de 90% du Cr, du Fe et du Pb et plus de 40% du Hg du milieu de culture, la toxicité 

potentielle des métaux pour les microorganismes immobilisés est moindre et la faible 

concentration en Fe à l’intérieur des billes permet de maintenir la production de sidérophores par 

les deux Pseudomonas. 

Dans le sol contaminé, sans plante, l’ajout de lait écrémé favorise la croissance des 

cellules bactériennes, qu’elles soient libres ou immobilisées. L’immobilisation des cellules avec 

du lait écrémé permet d’augmenter la survie de P. fluorescens au bout de 8 semaines 

d’expérimentation par rapport aux autres modalités d’inoculation. L’ajout d’un substrat tel que le 

lait écrémé contribue également à augmenter la fraction mobile (F1) du Cr et du Pb dans le sol 

quelque soit l’inoculum.  

Les essais avec un substrat sable/perlite stérile ont montré que l’inoculation de P. 

aeruginosa dans ce substrat sans métaux ou de P. fluorescens dans ce substrat avec métaux, 

augmentait la production de biomasses foliaire et racinaire du maïs par rapport au témoin. Cet 

effet PGPR peut être dû à la production de sidérophores mais également à la production de 

phytohormones. Le prélèvement de Pb par les feuilles de maïs a augmenté de 2,7 fois avec 

l’inoculation des pots avec P. aeruginosa, 2,4 fois avec P. fluorescens et 2 fois avec R. 

metallidurans. L’inoculation n’a pas eu d’effet globalement sur l’extraction du Cr par les 

feuilles, dans lesquelles aucune trace de Hg n’a par ailleurs été détectée. 

Dans le sol agricole étudié, l’inoculation de cellules immobilisées de P. aeruginosa avec 

du lait écrémé, stimule la biomasse foliaire par rapport au témoin. L’inoculation avec P. 

aeruginosa et P. fluorescens sous forme de cellules libres ou avec R. metallidurans sous forme 

de cellules libres avec du lait écrémé augmente respectivement la concentration en Cr dans les 

feuilles de maïs de 4,3 ; 3,4 et 4,4 fois par rapport à leurs témoins respectifs. De même 

l’inoculation des pots avec des cellules libres de P. aeruginosa ou de cellules immobilisées de R. 

metallidurans avec du lait écrémé augmente la concentration en Pb dans les feuilles de 3,4 et 3,2 

fois respectivement. L’absorption de ces deux métaux est corrélée dans les feuilles et les racines 
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de maïs, probablement parce que ces métaux pénètrent de façon passive par la plante en même 

temps que les solutés. 

Le facteur de translocation est multiplié par 6 environ pour le Cr et par 6,5 pour le Pb 

suite à l’inoculation du sol avec P. aeruginosa, quelle que soit la modalité d’inoculation. Le 

facteur de bioaccumulation du Cr est également augmenté pour les 3 microorganismes, quelle 

que soit la modalité d’inoculation, ainsi que celui du Pb pour les sols inoculés avec P. 

aeruginosa.  

Le paramètre le plus important pour la phytoextraction est la quantité de métal extrait par 

les parties récoltables de la plante. L’inoculation du sol avec P. aeruginosa sous forme de 

cellules libres avec du lait écrémé permet d’augmenter la quantité de Cr extrait de 5,4 fois et 

celle de Pb de 3,8 fois par rapport au témoin. La modalité avec des cellules libres de R. 

metallidurans et du lait écrémé multiplie par 5,2 le prélèvement de Cr par les feuilles de maïs. 

L’effet positif de la bioaugmentation sur la phytoextraction du Cr et du Pb par le maïs est 

démontré dans cette étude à la fois par l’augmentation de la biomasse aérienne du maïs, de la 

concentration en métaux dans les tissus végétaux, du facteur de translocation et par conséquent 

de la quantité totale extraite de Cr et de Pb. La modalité la plus efficace est l’inoculation de P. 

aeruginosa sous forme de cellules immobilisées avec du lait écrémé. Toutefois, l’effet direct des 

sidérophores sur le prélèvement des métaux par la plante n’est pas clairement démontré, leur 

production in situ n’ayant pas été quantifiée lors de cette étude.  

A l’issue de ce travail, des perspectives intéressantes peuvent être suggérées, pour 

répondre à la fois à des questions fondamentales et à des préoccupations pratiques de mise en 

œuvre de ces technologies de remédiation des sols. 

Concernant les approches plutôt fondamentales, il faut noter que peu d’études ont décrit 

l’activité réelle des sidérophores dans le sol et les quantités produites par les microorganismes en 

présence de métaux toxiques. Une perspective pour cette étude est de mieux comprendre les 

relations sol/microorganisme/plante vis-à-vis de ce métabolite, en suivant par exemple les 

populations productrices de sidérophores par des techniques d’analyse génétique des 

populations, telle que la TTGE (Thermal Temporal Gradient Electrophoresis) et en évaluant 

l’efficacité de sidérophores purifiés sur la mobilité des métaux. Les sidérophores étant surtout 

étudiés pour leur capacité de chélation du Fe, et par conséquent comme réserve potentielle pour 

la plante, il paraîtrait intéressant d’étudier simultanément le prélèvement du Fe par la plante et 

celui d’autres métaux.  

Les effets de la présence ou non de métaux sur le fonctionnement de la rhizosphère, en 

particulier sur les relations plante-microorganismes devront être étudiés. Une étude de l’effet des 
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métaux sur la physiologie de P. fluorescens en présence ou non de maïs (utilisé comme plante 

modèle) est en cours (en partenariat avec le laboratoire Génétique Moléculaire, Génomique et 

Microbiologie, de l’Université Louis Pasteur, UMR 7156, ULP). Cette étude a permis de mettre 

en évidence chez P. fluorescens une quarantaine de protéines dont l’expression est régulée en 

réponse à la présence de métaux en mélange (Cr, Hg, Pb). Le rôle de ces protéines pourra être 

envisagé et notamment le régulateur AhlR dont l’expression est fortement augmentée en présence 

de métaux. Un mutant de ce gène est en construction pour comprendre le rôle de AhlR sur la 

physiologie de la bactérie (motilité, synthèse d’exopolysaccharides) et sa capacité à coloniser le 

maïs et à favoriser l’accumulation de métaux. 

Enfin les mécanismes de communication entre les rhizobactéries et la plante au travers 

des composés exsudés pouvant jouer un rôle dans la phytoextraction, il serait intéressant 

d’étudier l’impact de l’inoculation de microorganismes sur la qualité et la quantité des exsudats 

racinaires et notamment sur la production de composés chélatants de métaux tels que les acides 

organiques. 

Dans une perspective d’application du procédé associant la bioaugmentation à la 

phytœxtraction, plusieurs études peuvent être envisagées, notamment l’utilisation d’autres 

plantes que le maïs, couramment utilisées en phytoextraction et à forte biomasse, comme par 

exemple des Brassicaceae (Brassica juncea ou Brassica napus). Une co-culture de maïs et de 

Brassica pourra également être étudiée, le maïs pouvant assurer une aide à la colonisation du sol. 

D’autres modalités d’inoculation pourraient être testées telle que la co-inoculation de lait 

écrémé et de bentonite dans les billes d’alginate de calcium, ou l’enrobage direct des graines de 

façon à favoriser la survie microbienne et la colonisation de la rhizosphère. Une co-inoculation 

de microorganismes rhizosphériques et non rhizosphériques pourrait aussi permettre 

d’augmenter l’efficacité de phytoextraction. 

Enfin, comme tout procédé développé en laboratoire, sa validation à l’échelle pilote puis 

en plein champ devra être démontrée en testant le procédé dans différentes conditions (nature et 

teneurs en métaux, polycontaminations, texture du sol, etc.). Les risques potentiels de lixiviation 

des métaux devront être évalués à cette occasion.  

Une bactérie équivalente à P. aeruginosa en terme de production de sidérophores devra 

être recherchée, P. aeruginosa étant un pathogène opportuniste. Cela pose globalement la 

question de la stratégie de sélection des microorganismes, en particulier des microorganismes 

producteurs de sidérophores. Ceux-ci pourront être sélectionnés directement à partir du sol 

rhizosphérique ou non rhizosphérique sur la parcelle contaminée étudiée puis cultivés en masse 

ex situ avant d’être réinoculés. La sélection des microorganismes pourra se faire dans un premier 
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temps in vitro pour tester l’affinité des microorganismes avec des exsudats racinaires 

synthétiques de différentes espèces végétales, leur taux de croissance, et la production de 

métabolites impliqués dans la mobilisation de métaux ou dans la rhizocompétence des 

microorganismes. Cette première sélection, relativement rapide, permettra ensuite de tester les 

capacités de microorganismes à mobiliser les métaux en microcosmes de sol et à évaluer leur 

survie dans le sol. Enfin les microorganismes retenus seront étudiés en couplage avec la ou les 

plantes les plus adaptées à leur croissance, en microcosmes de sol, puis à une échelle 

intermédiaire (pilote) et enfin en plein champ. 
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ANNEXE 1 : ANALYSES SOL A ET B 

 

Sol A 
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ANNEXE 1 (SUITE) 

 

Sol B 
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ANNEXE 2 : MILIEUX DE CULTURE ET TAMPONS  
Milieu LB ( Luria Bertani Broth ) 

Tryptone  .......................................... 10 g 
Extrait de levure  ................................ 5 g 
NaCl  .................................................. 5 g 
Eau distillée qsp ................................. 1 L 

Milieu LBA : milieu LB avec 20g/L d’agar 

Milieu ME (Malt Extract, formule de Blakeslee) 
Malt extract............ ...................... ....20 g 
Glucose ........................ .....................20 g 
Peptone. ......................... .....................1 g 
Agar.......... .......................... ..............20 g 
Eau distillée qsp..... ................... .........1 L 
pH 6,0 

Milieu MSVG (Teitzel et Parsek, 2003) 
(NH4)2SO4 ..................................... 1,00 g 
MgSO4,7H2O ................................. 0,06 g 
CaCl2 ............................................. 0,06 g 
KH2PO4 ......................................... 0,02 g 
Na2HPO4 ........................................ 0,03 g 
PIPES .......................................... 2,969 g 
Fe2SO4 ......................................... 0,003 g 
Glucose .......................................... 1,01 g 
Eau distillée qsp..... ................... .........1 L 
pH 6,5  

Milieu Casamino acid (CAA) 
Casamino acids (Difco) ...................... 5 g 
K2HPO4 ......................................... 1,18 g 
MgSO4,7H2O ................................. 0,25 g 
Eau distillée qsp..... ................... .........1 L 
pH 7,0 

Milieu sucrose tryptone ST (Cunningham et Kuiack, 1992) 
Sucrose  ............................................ 20 g 
Tryptone  ............................................ 5 g 
Solution éléments traces  ................. 1 mL 
Eau distillée qsp  ................................ 1 L 
pH 6,0 

Solution en éléments traces  
HBO3  .......................................... 300 mg 
ZnCl2  ............................................ 50 mg 
MnCl2,4H2O  ................................. 30 mg 
CoCl2  .......................................... 200 mg 
CuCl2,2H2O  .................................. 10 mg 
NiCl2,6H2O  ................................... 20 mg 
NaMo4,2H2O  ................................ 30 mg 
Eau distillée qsp  ................................ 1 L 
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Milieu Minimum (MM) 
L-asparagine  ................................... 0,5 g 
K2HPO4  .........................................  0,5 g 
MgSO4,7H2O  .................................. 0,2 g  
FeCl3,6H2O .................................... 0,02 g  
Eau distillée qsp  ................................ 1 L 
pH 7,0 (ajusté avec HNO3 1,4M) 
 

Milieu TSB (tryptic soy broth)  
Tryptone  ....................................... 17,0 g 
Soytone/peptone  ............................  3,0 g 
Glucose  ........................................... 2,5 g 
NaCl  ............................................... 5,0 g 
K2HPO4  .......................................... 2,5 g 
Eau distillée qsp  ................................ 1 L 
 

Solution de Hoagland (Hoagland et Arnon, 1938)  
KNO3  .......................................... 0,606 g 
Ca(NO3)2,4H2O ........................... 0,656 g 
KH2PO4  ...................................... 0,136 g 
MgSO4,7H2O  .............................. 0,241 g 
Fe-citrate ........................................ 20 mL 
Solution éléments trace  ................ 10 mL 
Eau distillée qsp  ................................ 1 L  
pH 6,0 (ajusté avec Na2CO3 10 g/L) 
 
Solution éléments traces 
MnCl2,4H2O  ............................... 181 mg 
ZnSO4,7H2O  ................................. 22 mg 
CuSO4,5H2O  ................................... 8 mg 
H3BO3  ......................................... 286 mg 
Na2MoO4,2H2O  ............................ 25 mg 
Eau distillée qsp  ................................ 1 L 
 
Solution de Fe-citrate  
Fe-citrate ...................................... 0,548 g 
Eau distillée qsp  ......................... 250 mL 
 

Phosphate saline buffer (PBS) 
NaCl .............................................. 8,00 g 
KCl ................................................ 0,20 g 
Na2HPO4 ........................................ 1,15 g 
KH2PO4 ......................................... 0,20 g 
CaCl2,2H2O ................................... 0,13 g 
MgCl2,6H2O .................................. 0,10 g 
pH 7,2 
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ANNEXE 3 : Matrice de corrélation des coefficients de Pearson. Les valeurs en gras sont 
significatives au seuil α=0,05. MI  : microorganismes inoculés, MHT  : microorganismes 
hétérotrophe totaux, sol : microorganismes du sol non rhizosphérique, rhizo : microorganismes  
du sol rhizosphérique. 
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TABLE DES SIGLES ET ABREVIATIONS  
ADEME  : Agence de L’Environnement et de la Maîtrise de l’Energie 

AMF  : Arbuscular Mycrorrhizal Fungi, champignon mycorhizien arbusculaire 

ASPITET  : Apports d’une Stratification Pédologique pour l’Interprétation des Teneurs en 
Eléments Traces 

ATCC  : American Type Collection Culture 

BASIAS : Base de données des anciens sites industriels et activités de service 

BASOL : Base de données des sites et sols pollués 

BRGM  : Bureau de Recherche Géologique et Minière 

BS : Billes seules 

BTEX  : Benzène, toluène, xylène 

CAS : Chrome Azurol S 

CBS : CentraalBureau voor Schimmelcultures 

CEC : Capacité d’Echange Cationique 

CET : Centre d’enfouissement technique 

CI  : Cellules immobilisées 

CL : Cellules libres 

CMC  : Concentration micellaire critique 

COV : Composés organiques volatils 

Da : Daltons 

DO : Densité Optique 

DSM : Deutsche Sammlung von Mikroorganismen und Zellkulturen GmbH  

DTPA : Acide Diethylenetriaminepentaacetique  

EDDS : Acide ethylenediamine-disuccinique  

EDTA  : Acide Ethylenediaminetetraacetique 

EGDA : Ethylene glycol diacetate  

EPA : Environmental Protection Agency 

EPS : Exoploysaccharides 

EUP : Eau Ultra Pure 

FB : Facteur de Bioaccumulation 

FT : Facteur de Translocation 

Gm : Gentamycine 

HAP : Hydrocarbures aromatiques polycycliques 

HEDTA  : acide hydroxy-2-éthylène diamino triacétique 

ICP-AES : Inductively Coupled Plasma - Atomic Emission Spectroscopy   
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INRA  : Institut National pour la Recherche Agronomique 

Km  : Kanamycine 

Lec : lait-écrémé 

MGDA  : acide methylglycinediacetique 

MS : Matière Sèche 

MT  : Métaux Toxiques 

NTA  : Acide nitriloacétique 

PCB : Polychloro biphényls 

Pch : Pyochéline 

PCR : Polymerase chain reaction 

PF : Pseudomonas fluorescents 

PGPR : Plant growth promoting rhizobacteria 

PP : Polypropylène 

Pvd : Pyoverdine 

Rif  : Rifampicine 

ROS : Reactive Oxygen Species 

RT-PCR : Reverse trancriptase polymerase chain reaction 

SADEF : Société Alsacienne pour le Développement et l’Etude des Fertilisants 

STEP : STation d’Epuration 

TIE  : Taille d’inoculum élevée 

TIF  : Taille d’inoculum Faible 

Tpm : Tour par minute 

UE : Union Européenne 

WHO  : World Health Organization, Organisation Mondiale pour la Santé  
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GLOSSAIRE 
Bioaugmentation : inoculation d’un sol avec des microorganismes exogènes 

Capcité au champ : définit la capacité de rétention maximale en eau du sol. Elle correspond à la 
quantité d’eau retenue après 48h d’égouttement d’eau libre vers la nappe phréatique, par un sol 
préalablement gorgé d’eau.  

Effet PGPR : stimulation de la croissance d’un végétal hôte associé aux microorganismes 
rhizosphériques. Ces derniers agissent soit directement en sécrétant des phytohormones ou autres 
métabolites microbiens accroissant la disponibilité des nutriments pour la plante, soit 
indirectement en tant qu’agent de biocontrôle et/ou en déclenchant les mécanismes de résistance 
systémique induite chez la plante. 

Endorhizosphère : espace intercellulaire entre les tissus de la racine habité par des bactéries qui 
ne forment pas de structures symbiotiques. 

Facteur de bioaccumulation (FB) : désigne le ratio de la concentration ne métal dans la plante 
sur la concentration en métal du sol. Ce ratio détermine la capacité d’accumulation ou 
d’hyperaccumulation de la plante. 

Facteur de translocation (FT) : désigne le ratio de la concentration en métal dans les feuilles 
d’une plante sur la concentration en métal dans ses racines.  

Fraction métallique bioaccessible : fraction accessible aux organismes biologiques à plus ou 
moins long terme. 

Fraction métallique biodisponible : fraction capable de franchir la membrane cellulaire des 
organismes biologiques et d’interagir avec cet organisme. 

Quorum sensing : mécanisme de régulation dépendant de la densité cellulaire, de l’expression 
de gènes spécifiques en réponse aux signaux chimiques extracellulaires produits par les 
bactéries. 

Rhizoplan : surface de la racine  
Sidérotype : groupe de bactéries ayant le même profil de  migration lors du sidérotypage 
(séparation) de leurs sidérophores par isoéléctrofocalisation. 

Stèle : Ensemble des tissus conducteurs primaires occupant la partie centrale d’un organe. 

Trichome : (du grec thricos, poils) : cellules polyploîdes spécialisées de l’épiderme des plantes 
supérieures. Ces cellules de grande taille forment normalement trois branches.  

Voie apoplastique : voie de diffusion passive des éléments dans les végétaux par les espaces 
intracellulaires. 

Voie symplastique : voir de diffusion active des éléments dans la plate par transport à travers les 
membranes cellulaires. 
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Articles dans des journaux internationaux à comité de lecture 

Braud A., Jézéquel K., Vieille E., Tritter A., Lebeau T., 2006, Cr and Pb bioavailability from a 
polycontaminated soil using bioaugmentation with microbial producers of biosurfactants, 
organic acids and siderophores. Water Air and Soil Pollution: Focus, 6, 261-279. 

Braud A., Jézéquel K., Léger M.A., Lebeau T., 2006, Siderophore production by using free and 
immobilized cells of two Pseudomonads cultivated in a medium enriched with Fe and/or toxic 
metals (Cr, Hg, Pb), Biotechnology and Bioengineering, 94, 1080-1088. 

Braud A., Jézéquel K., Lebeau T., 2007, Impact of substrates and cell immobilization on 
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Procédé de phytoextraction couplé à la bioaugmentation d’un sol agricole polycontaminé 

par du chrome, du mercure et du plomb 

Les sols agricoles sont depuis de nombreuses années contaminés directement par apports d’intrants (pesticides, 

fertilisants) mais également de façon indirecte en raison de la proximité de certaines installations industrielles. Notre étude porte 

sur des sols agricoles à l’aval de la vallée de la Thur (Haut-Rhin), polycontaminés par du chrome (488 mg/kg), du mercure (13 

mg/kg) et du plomb (381 mg/kg). La phytoextraction est une méthode innovante, employée pour ses propriétés respectueuses de 

la vie biologique du sol et son faible coût. La faible disponibilité des métaux dans le sol (notamment Cr, Hg et Pb), et par 

conséquent le temps de décontamination, constitue la principale limite de cette technique. La bioaugmentation couplée à la 

phytoremédiation (rhizoremédiation) est une technique récente qui a été testée pour cette étude de façon à accroître la vitesse de 

phytoextraction.  

Les résultats ont montré que les microorganismes producteurs de sidérophores, notamment les Pseudomonas, étaient 

potentiellement intéressants pour augmenter la mobilité du chrome et du plomb dans le sol. La production de sidérophores par 

des cellules libres ou immobilisées de Pseudomonas cultivées en présence de divers substrats carbonés a été optimisée. 

L’immobilisation des microorganismes dans des billes d’alginate de calcium enrichies en lait écrémé a montré que les 

microorganismes étudiés produisaient plus de sidérophores en présence de métaux et que leur survie dans le sol était accrue. Les 

billes de Ca-alginate adsorbent plus de 90% de Cr, Fe et Pb ainsi que plus de 40% de Hg, ce qui diminue la toxicité métallique 

pour les cellules libres ou immobilisées, et crée également un déficit en Fe dans les billes, stimulant ainsi la production de 

sidérophores par les microorganismes. Les microorganismes sélectionnés ont ensuite été inoculés dans le sol contaminé, cultivé 

avec du maïs comme plante modèle. La bioaugmentation des pots de sol avec Pseudomonas aeruginosa co-immobilisé dans des 

billes de Ca-alginate avec du lait écrémé a permis de multiplier le prélèvement de Cr par les feuilles de maïs par 5,4 et celui du 

Pb par 3,8 par rapport aux pots non bioaugmentés. L’inoculation du sol enrichi en lait écrémé avec des cellules libres de R. 

metallidurans a permis d’augmenter le prélèvement foliaire de Cr par 5,2. 

Mots clés : phytoextraction, bioaugmentation, cellules immobilisées, maïs, sidérophores, métaux (Cr, Pb, Hg) 

 

Phytoextraction process coupled with the bioaugmentation of a multi-contaminated 

agricultural soil, containing chromium, mercury and lead 

Agricultural soils have been contaminated for many years by both direct pesticides and fertilizer supplies, and indirect 

contaminations originated from industrial activities. The agricultural soil used in the present study was collected in the Thur 

valley (Haut-Rhin, France), and contains chromium (488 mg/kg), mercury (13 mg/kg) and lead (381 mg/kg). Phytoextraction is a 

soft-cleaning technology, cost-effective and non-destructive for biological life in soil. Nevertheless the low availability of  metals 

in soil along with the slowness of the phytoextraction process represent limiting factors that are likely to reduce its efficiency. A 

new technology named rhizoremediation, which associate bioaugmentation and phytoremediation, was tested in this study in 

order to  enhance the phytoextraction rate. 

Our results showed that Cr and Pb availability in soil was enhanced, as the result of the bioaugmentation of soil with 

microorganisms producing siderophores, especially with the Pseudomonas species. The siderophore production with 

Pseudomonas species was optimized with the addition of carbon substrates. Immobilization of bacterial cells in Ca-alginate beads 

supplied with skim milk enhanced the siderophore production in a metal-containing media and improved the bacterial survival in 

soil. More than 90% of Cr, Fe and Pb and more than 40% of Hg were adsorbed onto Ca-alginate beads surface, which decrease 

metal toxicity for immobilized or free cells, and create an iron deficiency inside the beads, which enhanced siderophores 

production by microorganisms. The selected microorganisms were inoculated in the contaminated soil, with maize as a model 

plant. The bioaugmentation of soil pots with immobilized cells of P. aeruginosa and skim milk enhanced the amount of metal 

accumulated in leaves by a factor of 5.4 and 3.8 for Cr and Pb respectively compared to non-bioaugmented pots. Soil 

bioaugmentation with free cells of R. metallidurans supplied with skim milk enhanced Cr extraction by leaves by a factor of 5.2. 

Keywords : phytoextraction, bioaugmentation, immobilized cells, maize, siderophores, metals (Cr, Pb, Hg) 


