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INTRODUCTION

Je commencerai mon introduction par définir ce qu’est la pollution des eaux : « Un
milieu aquatique est dit pollué lorsgque son équilibre a été modifié de fagon durable par
|’ apport en quantités trop importantes soit de substances plus ou moins toxiques, d’ origine

naturelle ou issues d’ activités humaines, soit encore d’ eaux trop chaudes ».

Les cours d eau ont été de tout temps le réceptacle des eaux usées et de déchets en tout
genre. Les pollutions les plus anciennes sont celles dues aux matieres fécales et organiques.
Puis une certaine salinisation des eaux continentales due au lessivage des déchets miniers est
apparue, suivie au tournant du XX°® siécle par un début de pollution métallique liée au
développement industriel. Mais avec |'augmentation de la population, I’urbanisation
croissante, I’industrialisation, et I'intensification de I’ agriculture, les usages de I’ eau se sont
multipliés et sa consommation a connu un formidable accroissement. Ce développement s est
accompagné d’ une inévitable augmentation des rejets ménagers, agricoles et industriels : au
fil du temps, les taux de pollution des milieux aquatiques se sont accrus et de nouveaux types
de pollution sont apparus telles les pollutions radioactives et thermiques.

Dans les pays industrialisés, la pollution des cours d eau a pris une ampleur nouvelle
et inquiétante durant la seconde moitié du XX° siécle. A partir des années 1950, I’ utilisation
d’ engrais a fait apparaitre une pollution particuliére, I’eutrophisation, due a des apports
excessifs de nutriments dans les milieux aquatiques. Mais cette dégradation constante de la
gualité des eaux continentales et, smultanément, la difficulté grandissante a traiter ces eaux
pour les rendre potables ont progressivement fait évoluer les consciences. Des mesures de
protection ont commencé a étre prises. Depuis quelques années, le développement de plus en
plus généraliseé de |'assainissement des eaux usées et des effluents industriels tend a
progressivement limiter certains dommages causeés aux écosystemes aquati ques.

La volonté légitime de développement des pays pauvres S est en revanche rarement
accompagnée d'un souci de protection de I'environnement et des hommes, souvent par
manque de moyens techniques et financiers. Leur situation est donc aujourd hui le plus
souvent dramatique car les pollutions sont trés importantes et les infrastructures de traitement
des eaux d'aimentation ou de dépollution des eaux usées le plus souvent inexistantes. La
république de Moldavie se trouve aujourd’ hui dans cette situation préoccupante pour le pays
et pour I'environnement. Le travail de these présenté ici sinsere d'ailleurs dans deux
programmes internationaux (OTAN et INTAS) dont les objectifs sont clairement d’aider au

développement de solutions adaptées a ce pays.



INTRODUCTION

Actuellement des recherches sont menées par de nombreux groupes afin de trouver des
processus efficaces et peu colteux pour traiter les eaux contaminées, par exemple en utilisant
les microorganismes et lalumiére solaire. L’ objectif along terme de notre travail de recherche
s'inscrit complétement dans cette démarche. En effet, il s'agit de mettre au point un procédé
de dépollution combinant la biodégradation et 1a photodégradation (directe ou induite).

Cette thése constitue la premiére étape d'un programme de recherches visant a
atteindre cet objectif. Elle permettra de tester |a faisabilité de notre projet et de rechercher les
meilleures conditions pour combiner ces deux processus de dégradation. Le travail a
commencé par |’ étude de dérivés de la famille des benzothiazoles car nous possédions des
souches bactériennes bien identifiées (du genre Rhodococcus) pour leur biodégradation et une
bonne connaissance des voies de biodégradation. D’un point de vue photochimique, le travail
a éé orienté vers I'utilisation de sels ferriqgues qui sont connus pour étre de bons
photoinducteurs pour la dégradation de polluants organiques présents dans |'eau. Les
benzothiazoles sont de bons modéles d’'éude car ils sont utilisés dans de nombreuses
applications industrielles, sont peu dégradables, toxiques et retrouvés aussi bien dans les
compartiments aguatiques de I’ environnement que dans les effluents de stations d’ épuration

urbaines.

Dans une premiére étape, les cinétiques et les mécanismes de dégradation du polluant
en solution agueuse par les deux processus, microbiologigue et photochimique, ont été étudiés
séparément. Une attention particuliére a été portée a |’ identification des différents produits de
dégradation.

Dans une deuxieme étape, le procédé combiné des deux processus de dégradation a
été mis en place et nous nous sommes attachés a comprendre les mécanismes mis en jeu.
Nous avons particulierement étudié le réle du fer dans la biodégradation des benzothiazoles
par les Rhodocoques.

Cette étude a été menée sur deux composés, le benzothiazole (BT) et le 2-
aminobenzothiazole (ABT) qui sont respectivement fortement et faiblement biodégradables
par les souches de Rhodoccocus.

Dans une premiére partie, une étude bibliographique de la famille des benzothiazoles,
de leur photodégradation et biodégradation est présentée. Une description des différentes
formes de fer présentes dans le compartiment aquatique et de leurs propriétés photochimiques
est également détaillée. La fin du chapitre est consacrée au réle du fer dans les processus
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enzymatiques de biodégradation et a la présentation des acides amino-polycarboxyliques
(APCASs) qui sont de forts agents complexant du fer. La biodégradation de ces complexes et
leur impact photochimique dans |’ environnement aguati que sont également présentés.

La deuxiéme partie décrit en détail le matériel et les méthodes scientifiques utilisés
pendant cette thése.

Latroisieme partie présente I’ ensemble des résultats expérimentaux obtenus.

Enfin, une derniere partie interpréte et discute I’ ensembl e des résultats.
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II.L1LA FAMILLE DESBENZOTHIAZOLES

[1.1.1 Structure et utilisation des benzothiazoles
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Figurell.l: Sructure de quelques benzothiazoles.

La Figure I1.1 présente la structure de quelques benzothiazoles, qui est constituée
d’un cycle benzénique accolé a un cycle thiazole. Ces composés sont rarement des produits
naturels : on peut citer le cas d’un arébme produit par des champignons. Par contre, ils sont
synthétisés a grande échelle au niveau industriel, pour des applications variées. Ainsi selon la

nature du substituant R en position 2 du cycle thiazole, ils peuvent étre utilisés :

> comme fongicide/bactéricide : le benzothiazole (BT) est utilisé comme fongicide tout
comme le 2-(thiocyanométhylthio)benzothiazole (TCMTB) qui entre dans la composition du
fongicide Busan® (Brownlee et al., 1992). Ce dernier est également utilisé pour protéger le
bois des attaques fongiques (Fiehn et al., 1994).

> comme pesticide/herbicide: le méthabenzthiazuron (MBTU) est utilisé comme
herbicide sur les cultures de blé tendre d’hiver et de pois protéagineux. Il constitue la matiere
active des deux formulations commerciales Tribunil® et Ormet®. Il présente un spectre
d’activités étendu sur graminées et dicotylédones mais il est peu efficace sur les plantes
vivaces.

> dans la préparation de colorants: 2-aminobenzothiazole (ABT) (Gaja et Knapp,
1997).
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> dans la pharmacologie: le Riluzole commercialisé par Rhone-Poulenc (Rilutek®)
pour traiter la sclérose amyotrophique latérale (Bryson et al., 1996), ou le
2-(4-aminophényl)benzothiazole étudié pour ses propriétés antitumorales (Dubey et al.,
2006). D’autres derivés ont été testés comme inhibiteurs de topoisomérase 1l (Choi et al.,
2006) ou agents anti-malaria (Hout et al., 2004), certains composés montrant une activité
proche de celle des composeés références.

> comme agents de vulcanisation: cependant, la principale utilisation des
benzothiazoles concerne la fabrication de gommes, en particulier de pneumatiques ou ils
agissent en tant qu’accélérateurs de vulcanisation. Le 2-mercaptobenzothiazole (MBT) est un
des agents employés dans la fabrication du caoutchouc. Il est notamment utilisé dans la
fabrication d’autres accélérateurs de vulcanisation tel que le 2,2’-(dithiobis)benzothiazole
(MBTS). Ces deux composés catalysent la formation de ponts disulfure (réticulation) entre
des polymeres élastomeres insaturés, permettant I’obtention d’un matériau flexible et

élastique (procédés Goodyear, Hancock, Parkes, Peachy) (Figurell.2).

Figurell.2: Mécanisme de la vulcanisation (d apres Janin, 1999).

La vulcanisation permet en effet I'association du latex du caoutchouc avec les atomes
de soufre, afin de réduire sa sensibilité aux variations de température et a I'action oxydante de
I’air (Janin, 1999). Dans ce procédé, le MBTS agit comme réactif tandis que le MBT est
retrouvé comme produit secondaire de la réaction.

Le MBT entre également dans la composition de liquides de refroidissement comme

inhibiteurs de corrosion (Brownlee et al., 1992).
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L’acide 2-benzothiazolylsulfonique (BTSOs), le benzothiazole (BT) et le 2-
hydroxybenzothiazole (OBT) sont des sous-produits de synthese du MBT.

I1.1.2 Devenir des benzothiazoles dans|’ environnement

Nous possédons assez peu de données sur les quantités de benzothiazoles produits
chaque annee qui peuvent se retrouver dans I’environnement (eaux de surface, eaux
souterraines) ou encore dans les stations d’épuration des villes. Quelques chiffres concernent
les dérivés de benzothiazoles utilisés dans la fabrication des gommes et particulierement des
pneus (type MBT). Ainsi dans les années 1980, la production totale de tels dérives en Europe
de I’Ouest était estimée a 38 000 tonnes (Kloepfer et al., 2005). En 1985, la production de
MBT était de 25 000 tonnes aux Etats-Unis et I’Agence de Protection de I’Environnement
Américaine (www.epa.gov) estimait que pres de 500 tonnes étaient relarguées dans la nature
(Gaja et Knapp, 1998).

L’origine des dérivés de benzothiazole retrouvés dans I’environnement ou dans les
stations de traitement des eaux est variée. En dehors des usines de production, le lessivage de
produits manufacturés peut étre une source de contamination indirecte. Ainsi par exemple, des
études ont montre que le MBT n’est pas étroitement lié dans la matrice de caoutchouc et peut
donc étre entrainé par lessivage. C’est ainsi que ce composé a été retrouvé dans du sérum
humain ou des préparations médicamenteuses, la fuite provenant dans ce cas du plastique des
seringues ou des bouchons. Le MBT peut étre également relargué dans I’environnement via
les stocks de vieux pneus et des voies a grande circulation. Aprés 5 étapes de lessivage
réalisées sur des pneus, il a été montré que pres de 50 % de la quantité initiale de MBT est
entrainée (De Wever et al., 2001). Comme I’ont montré plus récemment Kloepfer et al.
(2005), une autre source non négligeable provient des eaux usées domestiques, sans que I’on
sache de quels types de produits les benzothiazoles sont excrétés. Peu d’études ont permis une
évaluation quantitative des benzothiazoles dans les eaux, car les techniques analytiques de
dosage sont assez complexes. Seules les techniques récentes de LC-MS mises au point par
I’équipe de Reemstma (2000) ont permis d’analyser les principaux dérivés de benzothiazole
dans des stations d’épuration, des eaux de surface, des eaux usées domestiques et des eaux de
lessivage de voies de circulation. Nous presenterons ici les résultats principaux de leurs

études.
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Figure 11.3: Concentrations moyennes en benzothiazoles dosés dans des effluents de
tanneries avant et aprées passage dans des stations pilotes de traitement des eaux (nombre
d’ échantillons analysés. Tannerie | n= 8; Tannerie ll, n = 6; période totale d’ observation,
13 semaines)(d’ apres Reemstma et al., 1995).

La Figure I1.3 présente les concentrations moyennes de MBT, BT et MTBT (2-
(méthylthio)benzothiazole, R = SCHS3) dosées dans les effluents de deux tanneries (I et I1) et
dans deux stations pilotes de traitement des eaux (aérobie et anaérobie) de ces mémes
tanneries (Reemstma et al., 1995). En fait, ces trois dériveés du benzothiazole proviennent de
la transformation du TCMTB ((2-thiocyanométhylthio)benzothiazole, R = SCH,SCN) utilisé
comme fongicide dans le traitement des peaux. En milieu anaérobie, le MBT est peu
transformé, le MTBT diminue mais le BT augmente. En condition aérobie, la concentration
totale des composés semble fortement diminuer, mais les auteurs ont montré qu’en fait, il
s’agit d’une forte adsorption des benzothiazoles sur les flocs microbiens. Ces résultats
montrent que ces composés sont assez peu dégradés lors du traitement biologique et peuvent
donc se retrouver dans les eaux de surface.

L’ etude suivante concerne la station d’épuration municipale de Berlin-Ruhleben, ou
trois systéemes sont compares : un systeme avec des boues activées (CAS pour Conventional
Activated Sludge) et deux systemes utilisant des bioréacteurs a membrane (MBR pour
Membrane Reactive Bioreactors), MBR1 fonctionne avec une pré-dénitrification, MBR2 avec
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une post dénitrification) (Kloepfer et al., 2004). Les concentrations en ABT, BT, MTBT,
BTSA (R = SO3), MBT et OBT dans ces trois systemes d’épuration ainsi que dans I’eau a

traiter sont reportées dans le Tableau I1.1.

Influent CAS MBR 1 MBR 2

Concentration [ng L™ Conc SD Conc SD Conc SD Conc SD
ABT 27 15 17 5 25 6 15 5
BT 852 197 550 190 286 68 232 85
MTBT 162 61 440 95 284 67 510 180
BTSA 1704 752 2100 484 1517 401 1332 258
MBT 191 71 20 29 21 8 7 7
OHBT 501 156 140 79 45 23 75 101
Sum [nM] 19.8 4.8 17.4 29 11.3 2.2 11.3 2.1
DOC [mg L] 58.1 12.7 14.0 2.2 11.9 1.6 11.8 1.4
Molar elimination [%]

Sum of benzothiazoles 12 43 43

DOC 76 80 80

Tableau I1.1: Concentrations moyennes et déviations standards (SD) de divers
benzothiazoles dans trois systémes d’ épuration ainsi que dans|’eau a traiter (moyenne de 20
échantillons collectés durant 24 h pendant 3 mois). CAS pour Conventional Activated Sudge;
MBR pour Membrane Reactive Bioreactors. (d’ apres Kloepfer et al., 2004).

Ces résultats montrent que la somme totale des dérivés du benzothiazole dans I’eau
usée 4 traiter est de 3,4 ug L™ soit 0,02 uM (donc environ 100 fois moins que dans I’eau de
tannerie). Les produits les plus concentrés sont le BT et le BTSA alors que le MBT et ’ABT
sont en concentration faible. La encore les différents systemes d’épuration biologique sont
globalement peu efficaces malgré de grosses disparités selon les dérivés étudiés. Dans le cas
des boues activées, la somme totale des benzothiazoles reste presque inchangée avant et apres
traitement. Le MBT est éliminé a environ 90 %, le OBT a 70% (mais ces deux produits sont
minoritaires) mais le BT est éliminé seulement a 40%. De plus, la concentration de certains
composés augmente comme le BTSA (20%) et le MTBT (160%). Ce dernier composé est
formé a partir d’une méthylation du MBT. Les bioréacteurs a membrane sont un peu plus
efficaces que les boues conventionnelles : on passe alors a 40% d’élimination de la somme
totale des composés.

Une derniére étude menée dans plusieurs stations d’épuration urbaines de Berlin et de
Pekin confirme les résultats précédents (Kloepfer et al., 2005). La somme des benzothiazoles
mesurés dans les eaux a traiter va de 1,9 & 6,5 ug L™; 1a encore le BTSA est le composé le
plus concentré (35 a 70% du total), viennent ensuite le BT, I’OBT et le MTBT. Le MBT et

10
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I’ABT sont tres faiblement représentés. Le suivi de ces stations pendant plusieurs semaines
indique que la baisse totale des benzothiazoles n’excede pas 2 a 5 %. Comme précédemment,
le BTSA et le MTBT ne sont pas éliminés et sont méme produits. Les auteurs ont ensuite
mesuré le devenir des effluents d’une des stations de Berlin qui sont rejetés dans un canal (19
km) rejoignant le lac Tegel. La Figure I1.4 donne les résultats de ces mesures, on peut voir

que la concentration de ces benzothiazoles reste relativement stable dans les eaux de surface.

Figure I1.4: Concentrations de chaque benzothiazole (ug L™) le long du canal
Blankenfelder graben/Nordgraben recueillant les effluents d’ une des stations d’ épuration de
Berlin. Durée de |’ observation 15 h. (d’ aprés Kloepfer et al., 2005).

D’autres études ont permis de déterminer I’importance relative des sources de
benzothiazoles arrivant dans les stations d’épuration urbaines. Ainsi I’eau d’écoulement des
routes contient une quantité importante de benzothiazoles, qui peut atteindre 74 ug L™, soit
plus de dix fois la concentration retrouvée dans les stations d’épuration. Dans ce cas, les
benzothiazoles majoritaires sont le BTSA (60% du total), le OHBT (25-30%) et le BT (8-
13%), le MBT et MTBT étant négligeables bien que le MBT soit I’agent de vulcanisation des
pneus. Enfin le résultat le plus surprenant est la concentration trés importante de
benzothiazoles mesurée dans les eaux usées domestiques. En effet, elle représente de 50 a
80% du total des quantités de benzothiazoles retrouvées dans les stations d’épurations

urbaines. L origine de ces produits reste inconnue.

11
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En conclusion, ces études montrent que certains benzothiazoles sont tres récalcitrants
et que les traitements subis en station d’épuration sont peu efficaces pour les éliminer. Les
dosages effectués dans les eaux de surface montrent aussi qu’ils sont peu sensibles aux
facteurs abiotiques tels que la lumiére solaire. Afin apprécier I’impact du rejet de ces

substances dans I’environnement, des études ont été menées pour évaluer leur toxicité.

[1.1.3 Toxicitédes benzothiazoles

La plupart des composés de la famille des benzothiazoles, et notamment le MBT,
présente des propriétés nocives, voire méme toxiques. Ce composé présente ainsi une activité
biocide sur les microorganismes du sol aux concentrations trouvées dans la formulation
normale des gommes (De Wever, 1995), une activité antivirale (Rada et al., 1979) ou encore
des propriétés anti-Candida et antifongiques (Bujdakova et al., 1993). De Wever €t al.
(1997a) ont réalisé une étude approfondie de I’impact des benzothiazoles, en particulier du
MBT sur les bactéries. Ils ont montré que le MBT était effectivement le plus toxique des
composeés étudies. Bactériostatique hydrophobe, le MBT semble pouvoir s’accumuler dans les
membranes cellulaires et détériorer leur intégrité, en particulier leur perméabilité. Il semble
que la fonction thiol soit responsable de la toxicité de ce composé (De Wever et al., 1994a ;
De Wever, 1995).

Pour I’homme, le MBT présente des effets allergénes qui rendent sa présence dans les
gants en caoutchouc responsable de dermatoses séveres. Le MBT est d’ailleurs répertorié en
tant qu’allergéne dermatologique (Adams et Warshaw, 2006). Sa DLs, chez le rat est évaluée
a 3,8 mg kg™. D'autres études ont montré une activité cancérigéne et mutagéne chez le rat et
la souris (Gold et al., 1993). Une étude grandeur nature a révélé que les travailleurs exposés

au MBT avaient un risque augmenté de mort par cancer de la vessie (Whittaker et al., 2004).

Une autre étude menée dans notre laboratoire en collaboration avec le Laboratoire de
Biologie des Protistes de I’Université Blaise Pascal de Clermont-Ferrand a permis d’évaluer
I’écotoxicité de certains benzothiazoles ainsi que celle de leur dérivé hydroxylé en 6 sur le
cycle benzénique en utilisant un micro-biotest, Microtox®. Nous verrons dans la suite de ce
chapitre que ces composés correspondent a des métabolites obtenus avec différentes souches

pures de microorganismes.

12
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Le test Microtox® est un test normalisé d’évaluation de la toxicité aigué sur la bactérie
marine, Vibrio fischeri, qui émet en conditions normales de la lumiére bleu-vert. Il s’agit alors
de determiner la concentration (CEsp) en toxique qui entraine une inhibition de 50% de la
luminescence naturelle de cette bactérie. Le Tableau 1.2 présente les valeurs moyennes de
CEso obtenues pour les différents xénobiotiques et leurs produits de biodégradation apres 30
min d’exposition au toxique. Les composés les plus toxiques pour ce test sont le BT et le
MBT. Il faut noter aussi que les dérivés hydroxylés (métabolites) sont toujours moins

toxiques que les molécules parents.

Benzothiazoles CEso(mgL™) c

Benzothiazole (BT) 0,364 0,028
2-hydroxybenzothiazole (OBT) 1,801 0,005
2,6-dihydroxybenzothiazole (diOBT) 6,382 0,465
2-mercaptobenzothiazole (MBT) 0,212 0,018
2-mercapto-6-hydroxybenzothiazole (60OH-MBT) 1,318 0,133
2-aminobenzothiazole (ABT) 6,347 0,713
2-amino-6-hydroxybenzothiazole (6OH-ABT) 16,017 1,442
Meéthabenzthiazuron (MBTU) 22,665 2,385
6-hydroxyméthabenzthiazuron (60H-MBTU) 132,335 12,546
Acide 2-benzothiazolsulfonique (BTSOs) 294,870 58,260

Tableau 11.2: Résultats du test Microtox® pour différents benzothiazoles aprés un
temps d’ exposition au toxique de 30 min ainsi que les écarts types (o) correspondants (U =
NCH3CONHCHj3) (d' aprées Malouki, 2004).

Ainsi, le rejet de benzothiazoles dans les compartiments aquatiques est susceptible de
nuire au fonctionnement des écosystemes, de poser un probléme majeur d’environnement et
de santé publique. Des équipes de recherche se sont alors intéressées a I’étude de la
biodégradation de ces composés par des microorganismes capables de croitre sur ce type de

polluant.
[1.2PHOTO- ET BIODEGRADATION DESBENZOTHIAZOLES
[1.2.1 Photodégradation des benzothiazoles

La photochimie de cette classe de composés a débuté par des études réalisées par
photolyse directe en solution organique et se dirige actuellement vers I’utilisation des
procédés d’oxydation avancée.

Parkanyi et Abdelhamid (1985) ont étudie la photolyse directe du 2-
mercaptobenzothiazole (MBT), visant en premier lieu [I’identification des produits

intermédiaires formés ou ceux considérés comme produits terminaux stables. Le MBT a été

13
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irradié dans des réacteurs en pyrex en présence d’oxygene. Quand le benzéne ou le toluene
sont utilisés comme solvant de réaction, les auteurs ont observe que le produit principalement
formé était le bis-(2-benzothiazolyl)disulfure, alors que la bis-(2-benzothiazolyl)disulfone
correspondante a éte obtenue intermédiairement, le BTSO; étant le produit final de la réaction
dans des solutions d’acétonitrile, de meéthanol ou d’éthanol (Figure 11.5). La présence
d’oxygene est indispensable pour que la réaction puisse avoir lieu, alors que I’eau residuelle

serait nécessaire pour les étapes ultérieures de la séquence réactionnelle.
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Figure I1.5: Mécanisme de photolyse directe du 2-mercaptobenzothiazole (MBT) en
milieu organique (d’ apres Parkanyi et Abdelhamid, 1985).

Brownlee et al. (1992) ont conduit une étude compléte concernant le devenir dans le
compartiment aquatique du 2-(thiocyanométhylthio)benzothiazole (TCMTB) et de
benzothiazoles apparentés (le TCMTB est le principe actif du fongicide BUSAN®). En
présence de lumiére, le TCMTB subit une photolyse directe rapide (Temps de demie-vie
inférieur & 1 jour) produisant du MBT (n= 0,5) et des traces de BT. MBT est également
photolysable et donne a son tour trois photoproduits : le BT (28-47%), I’OBT (4-5%) et des
traces d’un autre produit non identifié, les pourcentages de formation de ces différents
composés variant avec la quantité de matiére organique dissoute dans I’eau. Les rendements
quantiques de transformation solaire du TCMTB et du MBT sont estimés a 0,01 et 0,002
respectivement. A I’issue de leur étude, les auteurs ont proposé une voie de dégradation du

14
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TCMTB dans I’environnement (Figure |1.6), mettant en évidence la formation de produits de
dégradation stables : BT et OBT.

N N N
hv
A\ L A\ \
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IS UL
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Figurell.6 : Photolyse du TCMTB (d’ aprés Brownlee et al., 1992).

Plus récemment, Malouki et al. (2004) ont étudié la photolyse & 313 nm du MBT dans
I’eau. Le MBT est apparu plus photoréactif que la plupart des benzothiazoles. En effet, sa
forme anionique (pKa = 6,94 + 0,05) qui est 10 fois plus réactive que la forme moléculaire a
un rendement quantique de disparition ®313,m = 0,02. Cette phototransformation aprés un
mécanisme de désulfurisation conduit a la formation de BT et de OBT. De plus, les auteurs
ont comparé la phototransformation du MBT en solution dans de I’eau milli-Q et dans une eau
de lac. Dans ce dernier cas, ils ont montré que la disparition du MBT était 4 fois plus rapide
montrant ainsi que des chromophores présents dans I’eau du lac pouvaient contribuer de
maniere importante a la phototransformation du MBT dans I’environnement aquatique.

Pour essayer d’éliminer efficacement les benzothiazoles, différents procédés
d’oxydation avancée (O3, H,O,, ...) ont été testés.

Fiehn et al. (1998) ont étudié I’0zonolyse du MBT dans I’eau pure ou dans des eaux
usees issues de tanneries. Le MBT montre une forte affinité pour I’ozone et plusieurs produits
de dégradation sont formes, les trois composés majoritaires étant le BT, le benzothiazole-2-
sulfite et dans une moindre mesure, I’OBT. Ces composés sont a leur tour dégradés, et
peuvent méme étre minéralisés avec une ozonation plus poussée. Les mémes résultats sont
obtenus sur les eaux de tannerie mais avec des temps d’ozonation nécessaires pour la
minéralisation beaucoup plus longs. Le processus d’ozonation se révele donc tres efficace.
Valdés et Zaror (2005) ont récemment ameélioré le procédé en combinant I’oxydation par

I’ozone avec la présence de charbon activé. Ils ont ainsi obtenu une forte accélération du
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processus de dégradation de BT. Ils ont montré, grace a I’utilisation de piéges a radicaux, que
I’activation de la réaction était due au fait que les réactions d’oxydation de BT avaient lieu a
la surface du charbon actif.

Andreozzi et al. (2000, 2001) ont, eux, étudié la dégradation de plusieurs
benzothiazoles en solution aqueuse par une réaction de Fenton photo-assistée dans un réacteur
fermé. Dans un premier temps, ils ont développé un modele cinétique de simulation
permettant de prédire la disparition de BT en prenant en compte I’influence du pH, des
concentrations en H,0, et Fe(l11) ou la force ionique du milieu. Le modéle donne des résultats
satisfaisants par rapport a I’expérience, sauf dans le cas de pH supérieurs a 3. Les cinétiques
de formation de complexes aqueux de fer et de précipitation lente d”hydroxydes de fer a ces
pH sont difficiles a prendre en compte (Andreozzi et al., 2000). Ils ont ensuite élargi leur
étude a une série de benzothiazoles, notamment le MBT et I’OBT. Le modéle établi a permis
une meilleure estimation des constantes cinétiques caractérisant I’attaque des radicaux
hydroxyle sur les molécules cibles. En modulant les concentrations en H,O, et en fer(l1l), et
en ajustant le pH du milieu, une disparition totale des benzothiazoles peut étre obtenue,

rendant le procédé intéressant pour un traitement des eaux (Andreozzi et al., 2001).

Le méthabenzthiazuron (MBTU), herbicide reconnu comme étant tres photostable en
solution aqueuse (pH 4-9) sous lumiere naturelle, a également fait I’objet d’études de
photodégradation.

Sakrif et al. (1976) ont étudié la photolyse directe en milieu organique du MBTU a
des longueurs d’onde supérieures & 290 nm. Ces auteurs ont obtenu un mélange tres complexe
de photoproduits dont 14 ont pu étre identifiés par différentes méthodes d’analyse (RMN *H,
MS, UV-visible, IR ...). Lors de cette photooxydation, différents mécanismes sont impliqués
suivant le solvant utilisé : oxydation du groupement méthyle latéral de la chaine urée (1),
déméthylation (111), ouverture du cycle benzénique (X, XIII, XI1V) et divers réarrangements
conduisant a différentes poly-azines (1V, V, V1) (Figurell.7).

La deuxiéeme étude photochimique menée sur le MBTU, en solution aqueuse, par
Malouki et al. (2003) a montré que sa photolyse a A > 290 nm est un processus trés lent qui
n’aura que trés peu d’impact dans I’environnement. Cette faible photoréactivité du MBTU a
conduit ces auteurs a regarder sa dégradation photoinduite par les ions nitrate et nitrite
présents dans I’eau (Malouki et al., 2005).
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Les auteurs ont montré que la présence d’ions nitrate a une concentration de 0,1 mM
accelere d’un facteur 10 la cinétique de photodégradation du MBTU dans I’eau. Ils ont
également montré que la dégradation du MBTU photoinduite par des ions nitrate ou nitrite
conduit a la formation de nombreux produits intermédiaires (oxydation du noyau aromatique
et de la chaine urée, déméthylation, nitration, ouverture du noyau aromatique conduisant a des
diacides, des dialdéhydes ...) mettant en évidence la non spécificité du processus de
photodégradation.

Enfin une étude tres récente et originale a été menée sur le traitement par photo-
Fenton des eaux de lessivage de vieux stocks de pneus usés (Sarasa et al., 2006). Les
principaux produits organiques identifiés dans cette eau de lessivage sont: des dérivés
phénoliques, des phthalates, des acides gras, des hydrocarbures et bien sir des dérivés du
benzothiazole. Le traitement par photo-Fenton entraine la compléte élimination des dérivés du
benzothiazole. Si I’on regarde le traitement des eaux de lessivage dans sa globalité, les auteurs
montrent que la meilleure élimination du carbone organique est obtenue apres le traitement de
photo-Fenton suivi d’un processus de coagulation-flocculation faisant intervenir également
des sels ferriques.

Ces quelques études sur la phototransformation des dérivés du benzothiazole mettent
en avant leur faible photoréactivité en solution aqueuse. Cependant, les études réalisées sur
des processus photoinduits (Fenton, Nitrates, ...) montrent une bonne efficacité pour

I’élimination des benzothiazoles dans I’eau.

I1.2.2 Biodégr adation des benzothiazoles
11.2.2.1 Biodégradation par des boues activées ou des cultures mixtes

Les sources principales de pollution (ou du moins les plus visibles) provenant des
usines de production des benzothiazoles ou de fabrication des produits finis, les premieres
études de biodégradation de ces xénobiotiques ont été réalisées directement avec les boues
activées ou les cultures mixtes issues des stations d’épuration situées a la sortie de ces usines.
L’ objectif est alors de rendre le procédé de traitement des eaux industrielles chargées en
benzothiazoles aussi efficace que possible. Pour cela, différents travaux consistant a étudier
les conditions optimales de dégradation ont été réalisés, en particulier vis-a-vis de la
concentration en polluant ou en combinant biodegradation et traitements physico-chimiques.

Mainprize et al. (1976) ont été les premiers & montrer que le BTSO; (100 mg L™) était
totalement biodégradé par des boues activées. Le soufre et I’azote du xénobiotique étaient

retrouvés sous forme de sulfate et d’ammonium en quantités pratiquement steechiométriques
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(dosages colorimétriques). Le taux en carbone organique du milieu, quant a lui, diminue en
méme temps que le taux du BTSOs3 : il semble donc qu’il n’existe pas d’intermédiaires qui

s’accumulent. La cinétique de biodégradation est présentée sur la Figurell.8:

Figure 11.8: Concentration de différents éléments lors de la biodégradation du
BTSO; par des boues activeées: (A) BTSOs; (@) ammonium; (O) sulfate; (m) carbone
organique, (d’ apres Mainprize et al., 1976).

Aux mémes concentrations initiales en benzothiazole (5 mM), les auteurs observent
une consommation d’oxygene comparable en présence du OBT et du BT. Gaja et Knapp
(1997) montrent a leur tour une biodégradation du BT, du OBT ainsi que du ABT (& une
concentration de 1 mM) avec libération de grandes quantités d’ammonium et de sulfate (par
exemple 87 % et 100 % respectivement par rapport aux rendements théoriques dans le cas de
ABT). Lors de ces expériences, le MBT n’est que faiblement oxydé.

Les travaux se sont ensuite portés sur le choix des cultures mixtes utilisées. Partant de
boues activées adaptées aux benzothiazoles (MBT") et de boues activées n’ayant jamais été en
contact avec ce type de composé (MBT’), De Wever et Verachtert (1994b) ont montre que
dans les deux cas, le taux de dégradation du MBT est relativement similaire (50 mg L™ en
1 mois) lors de la premiére mise en contact. Par contre, lorsqu’on fait une seconde addition de
50 mg supplémentaire de MBT, la vitesse de dégradation est fortement accélérée, notamment
dans le cas de MBT  (Figurell.9).
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Figure 11.9: Concentration de MBT (x) en fonction du temps de contact avec les
boues activées MBT" et MBT ; (*) ajout de 50 mg de MBT ; (m) concentration en BTSO3
(métabolite du MBT), (d’ aprés De Wever et Verachtert, 1994b).

Un essai réalisé avec un mélange de ces deux boues activées montre une nette
accélération de la vitesse de biodégradation dés la premiére addition (Figure 11.10).

L addition d’une source d’azote organique augmente encore cette vitesse.

Figure 11.10 : Concentration de MBT (x) en fonction du temps dans le mélange de
boues activées; (*) ajout de MBT; (m) concentration en BTSO; (d'apres De Wever et
Verachtert, 1994b).

Cependant, plus la concentration en MBT est élevée, plus la vitesse de dégradation est
ralentie, jusqu’a obtenir une inhibition totale lorsque la concentration en MBT atteint 100 mg
L™ (0,6 mM) (De Vos et al., 1993a).

La realité de la biodégradation a de fortes concentrations en MBT a été mise en doute
par plusieurs auteurs. De Vos et al. (1993b) ont ainsi proposé une oxydation chimique en
disulfure a pH acide (pH < 6), qui précipite. De méme, Gaja et Knapp (1998) ont envisagé un

processus non-enzymatique requérant cependant la présence de matériel biologique tel que le
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FAD, apres avoir constaté une disparition totale du MBT avec des boues activées "mortes"”
(sterilisées a 121°C pendant 15 min).

Le probléeme se complique lorsque I’effluent est composé d’un mélange de
benzothiazoles. Des expériences de biodégradation réalisées dans des réacteurs montrent que
la dégradation efficace d’un mélange de BT et MBT n’est possible que si la concentration en
BT est inférieure & 300 mg L™ et celle de MBT inférieure & 10 mg L™ (Repkina et al., 1983).
A des concentrations plus faibles (de I’ordre du mg L™), Reemtsma et al. (1995) observent
10 % de meéthylation du MBT en MTBT (2-méthylthiobenzothiazole) et une dégradation
complete du BT.

Des expériences réalisées dans des réacteurs par De Wever et al. (1994b) montrent
que la présence simultanée de MBT et de BT stimule mutuellement leur biodégradation,
méme & des concentrations allant jusqu’a 150 mg L™. En revanche, le MBT semble inhiber la
biodégradation du BTSOs;. Au cours de ces expériences, des composés plus polaires sont
détectés mais leurs structures n’ont pas été identifiées.

Plusieurs stratégies d’élimination ont été testées, notamment au niveau d’un
pré-traitement physico-chimique de I’effluent. L utilisation d’irradiations y de haute énergie
ou d’une adsorption sur charbon activé a pH acide, suivie d’une neutralisation, d’un relargage
et d’une dilution (Regula et al., 1983) n’a conduit qu’a une amélioration négligeable du
traitement biologique ultérieur. L’addition préalable de divers composés dans I’effluent, tels
que des phosphates ou des sources de carbone et d’azote, a également été testée. Seul I’ajout
de peptones, comme source d’azote et la neutralisation du milieu par NH,OH ou Ca(OH),,
permet I’amélioration de la cinétique de dégradation du MBT (0,25 mg L™ jour® contre
0,16 mg L™ jour™) (De Wever, 1995).

11.2.2.2 Biodégradation dans les sols

La biodégradation de certains dérivés du benzothiazole possédant des propriétés
herbicide a été suivie dans les sols.

En 1978, Cheng et al. se sont intéressés au devenir du MBTU dans le sol, en utilisant
une molécule marquée au **C sur des positions spécifiques. La dégradation en CO, est trés
lente et plusieurs intermédiaires ont été détectés, dont certains sont issus de réactions de
déméthylation de la chaine urée et d’autres, non identifiés, semblent se dégrader plus
lentement. Cette attaque de la chaine urée substituée est toujours préférentielle par rapport a
celle de I’hétérocycle, la réaction de déméthylation étant favorisée sur I’azote terminal. La

nature de la chaine latérale affecte donc la dégradation, qui est d’autant plus rapide que le
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composé de départ porte une chaine courte : MBTU > benzthiazuron (-NHCH3-CO-NH,) > -
NH-CO-NH; > ABT (-NH). Les auteurs ont également testé le méthylaminobenzothiazole et
I’OBT en tant que potentiels intermédiaires stables de la dégradation du MBTU. Ces deux
composés se dégradent en fait beaucoup plus rapidement que le MBTU.

Une étude réalisée dans des conditions plus proches des conditions environnementales,
a été conduite par Azam et al. (1988) sur un sol d’une région aride pakistanaise. Ces auteurs
ont mis en évidence I’effet positif sur la biodégradation du MBTU de I’amendement
organique par la paille de blé, qui augmente non seulement le pourcentage de sa
minéralisation mais aussi celui de son incorporation dans des composés de I’humus (acides
humiques et humine). Cette formation de résidus lies augmente avec le temps d’incubation et
peut varier en fonction des propriétés physico-chimiques des sols, notamment la teneur en
matiére organique. lls ont également montré que la biodégradation du MBTU se faisait par
co-métabolisme.

Printz et al. (1995) ont confirmé ces résultats en étudiant I’effet de I’amendement par
la paille de mais sur la dégradation du MBTU en laboratoire et en lysimétres. Ils ont montré
que la paille radiomarquée était rapidement minéralisée (environ 45% en 45 jours) stimulant
ainsi I’activité microbienne dans le sol et favorisant la disparition du MBTU. Ils ont
également observé une formation plus importante, dans le sol amendé, du métabolite principal
du MBTU, le méthabenzthiazuron déméthylé. L apport de paille de mais intensifie donc la
dégradation du MBTU mais favorise également la formation de résidus liés. Des effets
similaires ont été obtenus en lysimetres, les différences étant liées a la durée de I’incubation
plus longue ou aux variations de température dans les sols.

Dans une étude trés genérale portant sur les herbicides de type phénylurée (dont le
MBTU), Berger, en 1999, a suivi la transformation de 18 herbicides de cette famille dans
différentes conditions ; sols amendés ou non, sols stériles inoculés par différentes souches
microbiennes pures, suspension de sol. MBTU est le composé le plus persistant dans les sols,
méme lorsque ces sols sont amendés par une source d’azote et de la paille, avec un temps de
demie-vie, dans ces conditions, variant de 36 a 59 jours suivant le sol testé. Des essais avec un
sol stérilisé inoculé avec différentes souches microbiennes montrent un pourcentage de
biotransformation du MBTU variant de 7 & 94% suivant la souche. Il faut noter une forte
spécificité de substrats pour certaines souches vis-a-vis du MBTU (Rhizopus japonicus et
Cunninghamella echinulata), alors que d’autres sont peu spécifiques mais également peu
efficaces. Dans les expériences réalisées avec une suspension de sol, la vitesse de

transformation augmente avec la lipophilicité des herbicides étudiés. Dans tous les cas, Berger

22



ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE

a trouvé que la N-déméthylation était la voie principale, mais pas la seule, pour la

transformation de ces composes.

11.2.2.3 Biodégradation par des cultures pures
Afin de mieux comprendre les voies métaboliques impliquées lors des processus de
biodégradation des benzothiazoles, des souches microbiennes pures capables de dégrader ou
de transformer ces composés ont été recherchées. En réalité, peu de souches sont décrites dans
la littérature : certaines ont été isolées a partir de stations d’épuration ou de cultures mixtes,
d’autres proviennent de criblage de banques de souches.
Le Tableau 11.3 récapitule les souches microbiennes décrites et les benzothiazoles sur

lesquels elles sont actives.

Souches microbiennes Benzothiazoles Références
Bactéries
Pseudomonas sp. MBT Drotar et al., 1987
Corynebacterium sp. MBT Drotar et al,. 1987
Rhodococcus rhodochrous OBT18 BT, OBT, ABT, |De Wever et al.,, 1997b,
MBT Besse et al., 2001,
Haroune et al., 2001, 2002,
2003
Rhodococcus erythropolis BTS1 BT, OBT, ABT, | De Wever et al., 1998, Besse
BTSO; et al., 2001, Haroune et al.,
2001
Pseudomonas sp. HKT 554 BT, MBT Matsui et al., 2004
Rhodococcus pyrinidinovorans PA BT, OBT Gaja et Knapp 1997,
Haroune et al., 2002
Champignons
Cunninghamella echinulata MBTU Wallnogefer et al., 1976
Hypocrea pilulifera MBTU Goettfert et al., 1978
Aspergillus niger MBTU Malouki et al., 2003

Tableau 11.3: Souches microbiennes pures décrites dans la littérature et
benzothiazoles sur lesquels elles sont actives.

L utilisation de ces souches pures a permis de mettre en évidence un certain nombre

de métabolites et de proposer des voies de dégradation de différents dérivés du benzothiazole.

Biodégradation de BT et OBT
Les premiéres études approfondies du métabolisme de BT par les souches

Rhodococcus rhodochrous OBT18 et Rhodococcus erythropolis BTS1 ont été réalisées par
I’équipe de De Wever (1997b, 1998). Le suivi des biodégradations a été effectué par HPLC
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en phase inverse munie d’un détecteur UV. Elles ont montré que le pH (tampon phosphate
dans une gamme entre 6 et 8) influencait la vitesse de biodégradation du OBT, avec un
ralentissement de celle-ci aux pH 6 et 8 par rapport a celle obtenue a pH 7. La concentration
en oxygéene est également importante. En effet, une diminution de la concentration en
oxygéne s’accompagne d’un ralentissement de la dégradation et d’une accumulation de
produits colorés. En aérobiose, on constate que OBT est le premier intermédiaire de la
dégradation du BT et qu’il y a accumulation d’un composé inconnu (second métabolite du
BT). L étape suivante a donc été I’identification de ce second métabolite de BT. La séparation
des produits par chromatographie sur couche mince préparative, suivie d’une analyse par
spectrométrie de masse, a permis d’identifier partiellement ce métabolite comme étant un
dihydroxybenzothiazole (De Wever et al., 1998). Cependant, la position du groupement
hydroxyle supplémentaire n’a pu étre déterminée, faute de techniques d’analyse performantes.

Dans le cadre d’une collaboration avec I’équipe de De Wever, notre équipe (Equipe
RMN métabolique et environnemental du laboratoire SEESIB) a mis en place de nouvelles
conditions d’incubation en utilisant des cellules au repos (« resting cells »). Un suivi des
cinétiques de dégradation par RMN 'H in situ a été realisé parallélement & des études par
HPLC. Cette approche par RMN donne des informations qualitatives et quantitatives et est
réalisée directement sur les milieux d’incubation sans purification préalable (Grivet et al.,
2003, Delort et Combourieu, 2001). Dans ces conditions, les deux mémes intermédiaires
métaboliques de biodégradation de BT ont pu étre visualisés (OBT et le dérivé dihydroxylé).
La structure exacte du métabolite dihydroxylé a pu étre identifiée aprés isolement et
purification grace a I’application originale d’une expérience RMN 2D HMBC (Heteronuclear
Multiple Bond Correlation) *H-""N longue distance (Besse et al., 2001). Ainsi nous avons pu
déterminer la position du groupement hydroxyle comme étant en position 6 du cycle

aromatique: le métabolite inconnu est donc le 2,6-dihydroxybenzothiazole (diOBT) (Figure

11.11).
N
\>—0H
HO 5

Figurell.11: Sructure du 2,6-dihydroxybenzothiazole (diOBT).

Une deuxiéme étude a été menée au laboratoire sur les mémes substrats mais avec la

souche Rhodococcus pyridinovorans PA isolée par I’équipe de J. Knapp (Haroune et al.,
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2002). Une approche expérimentale similaire par RMN 'H in situ a permis de mettre en
évidence la présence de 3 métabolites (Figurell.12) : OBT, diOBT et un nouveau produit qui
a pu étre identifié¢ par RMN 2D *H-*C HSQC (Heteronuclear Single Quantum Coherence),
HMBC (Figure 11.13) et spectrométrie de masse (LC-ESI-MS-MS) comme un produit
d’ouverture du cycle benzenique (diacide).

RMN 1H in situ diacide
/

T~

s

BT

BT
BT

Figure1.12: Spectres RMN *H in situ enregistrés durant la biodégradation de BT par
R. pyridinovorans PAa 0,5, 1, 12, 22 et 46,5 h.
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Figurel1.13: Elucidation de la structure du diacide par |es expériences RMN 2D *H-
BCHQC (A) et *H-*C HMBC (B).
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Une fois les metabolites identifiés, des hypotheses peuvent étre faites sur la nature des
enzymes impliquées dans la voie biodégradative. En plus des essais enzymatiques et des
études génétiques, la RMN in situ s’est révélée un moyen efficace pour observer I’effet
d’inhibiteurs spécifiques d’enzymes. Par exemple, dans le cas de la souche de Rhodococcus
pyridinovorans PA, I’identification de I’intermédiaire carboxylique issu de la dégradation du
BT est compatible avec une ouverture intradiol du cycle benzénique par une catéchol 1,2-
dioxygénase. Pour confirmer I’activité de cette enzyme, un inhibiteur spécifique, le 3-
fluorocatéchol (3FC) a été ajouté au milieu d’incubation et une inhibition immédiate du
métabolisme de OBT a été observée par RMN 'H in situ. De plus, il a pu étre constaté que le
3FC, qui est un analogue de substrat de la catéchol 1,2-dioxygenase, a été biotransformeé en
paralléle en 2-fluoromuconate comme il est montré sur les spectres RMN *H et *°F (Figure 1
14A et 14B).

2-Fluoromuconate

F
3J 19F-1H cis= 20 Hz >=3_<COOH
<«» HOOC — B

Figurell.14 : Incubation avec les cellules au repos métabolique de R. pyridinovorans
PA en présence de 3-FC (3-fluorocatéchol). A)- Spectre RMN *H in situ & 0,5 et 49 h. B)-
Spectre RMN *°F in situ & 49 h.
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Enfin I"utilisation de mutants de la souche R. pyridinovorans PA a permis de montrer
que la premiére étape d’hydroxylation du BT en OBT était catalysée par une enzyme

différente de la deuxiéme étape conduisant a la synthése de diOBT.

Biotransformation de ABT

Peu de souches acceptent ABT comme substrat. Nous avons montré au laboratoire, par
une approche similaire a celle décrite pour BT, que les souches Rhodococcus rhodochrous
OBT18 et Rhodococcus erythropolis BTS1 transforment ABT en son dérivé hydroxylé en
position 6 du cycle benzénique (2-amino-6-hydroxybenzothiazole), mais ce meétabolite

s’accumule dans le milieu sans étre dégradé (Figure I1.15) (Haroune et al., 2001).
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Figure 11.15 : A) Structure du 2-amino-6-hydroxybenzothiazole (60H-ABT), B)
Cinétique de transformation d’ ABT () et de formation du 60H-ABT (O) par Rhodococcus
rhodochrous OBT18.

Biotransformation du MBT

MBT est particulierement difficile a dégrader avec des cultures pures.

Différentes études portant sur la biodégradation du MBT par des souches isolées ont
été réalisées avec plus ou moins de succes. Karelova et Tomasovicova (1988) ont montré une
disparition de 74 % du MBT aprés cing semaines d’incubation avec des bactéries
sulfato-réductrices dans des conditions anaérobies, la concentration initiale en MBT étant de
5 mg L™ (0,03 mM). De nombreuses autres souches bactériennes ont été testées. Elles ne sont

pas capables de minéraliser MBT mais peuvent le biotransformer en conduisant généralement

27



ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE

au 2-(méthylthio)benzothiazole (MTBT). C’est le cas par exemple de Pseudomonas sp. ou de
Corynebacteriumsp. (Drotar et al., 1987) (Figurel1.16).

N Pseudomonas sp. N
S—sH > N—Ss—CHj,
©: 5>_ Corynebacterium sp. ©: s>_

MBT MTBT

Figurell.16 : Biotransformation du MBT par Pseudomonas sp. ou Corynebacterium sp.

Une étude trées compléte a été menée au laboratoire avec une souche de Rhodococcus
rhodochrous OBT18, en utilisant notre stratégie habituelle (Haroune et al., 2004). Ce travail a

permis de montrer pour la premiere fois une mineéralisation partielle (30%) de MBT par une
souche pure.

Métabolite 4
Métabolite 5
24 h
7h
Métabolites
/—A—\ Métabolite 3
N\
4h
17 Métabolite 2 —l
3h
Métabolite 1
/ \
2h
MBT
1lh

Figure 11.17 : Cinétique de dégradation du MBT par Rhodococcus rhodochrous
obtenue par RMN *H in situ.
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La Figure I1.17 montre la présence de plusieurs intermédiaires métaboliques dans les
spectres RMN *H in situ enregistrés lors de I’incubation de la souche R. rhodochrous avec
MBT.

On retrouve la formation du dérivé hydroxylé en position 6 (6-hydroxy-2-
mercaptobenzothiazole 60H-MBT, métabolite 3) et du diacide du MBT (métabolite 2). Un
nouveau type de métabolite a pu étre identifié, il s’agit du cis-6,7-dihydrodihydroxy-2-
mercaptobenzothiazole (métabolite 1, dihydrodiol). Malgré des efforts importants, la structure
des métabolites 4 et 5 n’a pu étre résolue, il s’agit cependant de composes ayant conservé la

structure thiazole. La structure des 3 métabolites identifiés est présentée dans la Figure11.18.

Métabolite 2 Méabolite2 |, Méabolite 3

Hes_Ca N | N

O ) Mo N Jr—sH
Cs N\
ot [ -
He H\j \OH o S HO .
HO 6-hydroxy-2-mercaptobenzothiazole

cis-6,7-dihydro-6,7-dihydroxy-2-mercaptobenzothiazole] HO o (GOH-MBT)

Figurell.18 : Sructure des métabolites 1, 2 et 3.

Conclusion : Métabolisme des benzothiazoles par les souches de Rhodococcus

En conclusion, il a été possible en utilisant I’approche RMN *H d’étudier la voie
biodégradative de quatre benzothiazoles incluant BT, OBT ABT et MBT par trois souches
bactériennes appartenant au genre Rhodococcus. L hydroxylation des dérivés benzothiazoles
sur le cycle aromatique en position 6 représente I’étape commune de cette voie.
L’identification du diacide et du 2-fluoromuconate a permis de mettre en évidence une
catéchol 1,2-dioxygénase et de montrer que la souche Rhodococcus pyridinovorans PA
dégrade BT et OBT selon la voie ortho des catéchols.

L identification du diol dihydrogéné dans le cas particulier du MBT montre d’une part
que le catéchol (précurseur du diacide) impliqué dans la voie métabolique du MBT pourrait
étre formé selon deux voies paralléles, et d’autre part, qu’une dioxygénase hydroxylante est
présente chez la souche Rhodococcus rhodochrous.

Le fait de retrouver des métabolites communs chez ces deux souches de Rhodococcus
(compose diacide) nous laisse penser que le mécanisme de dégradation des benzothiazoles

peut étre généralisable (Figurell.19) :
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Figure 11.19: Voies métaboliques impliquées dans la biodégradation du OBT et du

MBT par |es souches de Rhodococcus.

Dans la premiére voie, le produit de départ est hydroxylé en position 6 du cycle
aromatique, puis en position 7 par deux monooxygénations successives pour conduire au
catéchol. Dans une voie parallele, le diol dihydrogéné est obtenu suite a I’action d’une
dioxygénase hydroxylante, puis déshydrogené enzymatiquement pour conduire au catéchol.
Le cycle aromatique du catéchol est ensuite clivé par une catéchol 1,2-dioxygénase pour

conduire au diacide que nous avons mis en évidence.

Biotransformation du MBTU

Wallndefer et al. (1976) ont étudié la biotransformation du MBTU en présence du

zygomycéte Cunninghamella echinulata. Ils ont montré que cette souche transformait
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I’herbicide en deux métabolites M; et M. M a été identifié par spectrométrie de masse et *H
RMN comme correspondant au benzthiazuron (M;). Il s’agit donc d’une réaction de
déméthylation. M, correspond, lui, a une hydroxylation du cycle benzénique sur le carbone 6.

Une autre étude réalisee par Goettfert et al. (1978) a porté sur la transformation
microbienne du MBTU marqué au **C par une souche fongique Hypocrea pilulifera, isolée du
sol. Aprés 7 semaines d’incubation, 16% du [**C] MBTU était dégradé. Cing métabolites ont
pu étre isolés par chromatographie sur colonne, et caractérisés a I’aide de méthodes

spectroscopiques et chromatographiques (Tableau 11.4).

R1 R2 R3

CONHCHj3

1 H CHs ]

Méthabenzthiazuron

2 H CHs CONHCH,0H

3 H CH; CONH>
CONHCHj3

4 H H _

Benzthiazuron
5 H CH; H
6 OH CHs CONHCHj3
Tableau 11.4: Principaux métabolites isolés apres transformation du

méthabenzthiazuron par Hyocrea pilulifera (Goettfert et al., 1978).

Plus récemment, Malouki et al. (2003) ont montré que la biotransformation du MBTU
par le champignon Aspergillus niger s’arrétait au stade de I’hydroxylation du cycle
benzénique en position 6 (produit majoritaire) et position 5 (produit minoritaire) (Figurell.20
A). La encore les expériences de RMN 2D *H-"N HMBC ont permis de caractériser ces

produits sans ambiguité (Figure11.20 B).
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HO N
S
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U=NCH,-CO-NHCH,

Figure11.20 : A) Métabolites obtenus lors de I’incubation du MBTU avec A. niger B)
Expérience RMN 2D *H-"N HMBC.

[1.2.3 Processus combiné de photo- et biodégradation

Comme nous I’avons vu a plusieurs reprises, la photo ou la biotransformation de
dérivés du benzothiazole sont souvent difficiles et conduisent a I’accumulation de produits
intermédaires sans minéralisation totale.

De ce fait, il est intéressant de combiner ces deux processus soit de maniére
consecutive, soit simultanément. Quelques exemples existent dans la littérature (Ito et al,
1998 ; Kot-Wasik et al., 2004 ; Wang G-S et al., 2001, etc). Nous allons illustrer notre propos

avec le cas du méthabenzthiazuron traité au laboratoire.
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Comme nous I’avons décrit plus haut, la biotransformation du MBTU par une souche
pure d’Aspergillus niger conduit a la formation de dérivés hydroxylés en 6 ou en 5 du cycle
benzénique mais la dégradation biotique s’arréte a ce stade. Par ailleurs le MBTU ne se
transforme pas par photolyse directe. Malouki et al. (2003) ont montré que le dérivé 6-
hydroxyméthabenzthiazuron (60H-MBTU) pouvait se transformer sous irradiation solaire car

il peut absorber une partie des longueurs d’onde correspondantes (Figurell.21).

- 3.0x10"

[Eny
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o

o

o
I

- 2.5x10"
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/ spectrum

T ! | ! | ! |
300 350 400 450
wavelength (nm)
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0.0

Figure 11.21: Spectres UV du MBTU et du 6-hydroxyméthabenzthiazuron (60H-
MBTU) dans I’ eau neutre. Spectre d’émission solaire en éé. Insert . Sectre d’ émission des
lampes solaires Duke (SNEE, Aubervilliers, France) filtré par du Pyrex.

Une étude cinétique de la phototransformation du 60H-MBTU a été suivie par HPLC
couplée a un détecteur UV et a montré la présence de 3 photoproduits principaux (P1, P2, P3)
(Figure 11.22). Une analyse par LC-MS-MS a permis de déterminer la structure des 3

photoproduits et de proposer un méecanisme réactionnel (FigureI1.23).

60H-MBTU
P1

50OH-MBTU

P2 j P3
/

Figure I1.22 : Chromatogramme d’'un échantillon du 60H-MBTU (10* M) irradié
dans la gamme de longueurs d’ onde comprises entre 290 et 350 nm pendant 2 h.
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Figurell.23: Sructure des photoproduits P1, P2 et P3 et proposition du mécanisme
réactionnel.

Cet exemple montre clairement la complémentarité des transformations successives de

bio puis de phototransformation du MBTU.
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1.3 ROLE DU FER EN TANT QUE PHOTOINDUCTEUR ET
DANS LES PROCESSUS ENZYMATIQUES LORS DE LA
DEGRADATION DE POLLUANTS

[1.3.1 Le Fer dans!’environnement
11.3.1.1 Le fer dans les eaux naturelles

Le fer est le métal de transition le plus abondant dans I’environnement. Il est présent
dans les roches, dans les sols, dans le compartiment aquatique (complexes solubles ou bien
suspension d’oxydes insolubles) et dans I’atmosphére (nuages). Il est nécessaire a la vie de
nombreuses especes et il joue un rdle tres important dans la biosphére, en particulier dans
I’activité des protéines et des enzymes (Pehkonen et al., 1992).

Le fer en phase solide (majoritairement du fer(l11)) est essentiellement lié a I’oxygéne
pour former des hydroxydes et des oxydes de fer amorphes qui jouent un réle tres important
dans le cycle naturel du fer pour les systéemes biologiques. Il existe de nombreux oxy-
hydroxydes de fer et les plus courants sont I’hématite (a-Fe;O3), la maghémite (y-Fe,O3), la
goethite (a-FeOOH) et la I1épidocrocite (y-FeOOH). La goethite est la forme cristalline la plus
stable thermodynamiquement (Goldberg et al., 1993). Ils sont peu solubles dans I’eau mais ils
absorbent fortement la lumiere jusqu’a 700 nm et peuvent subir des réactions de
photodissolution. Parallelement, il existe de nombreuses réactions thermiques qui peuvent
réduire le fer(l11).

Dans les eaux naturelles, les ligands forts tels que les carboxylates peuvent induire la
dissolution des oxydes de Fe(lll) présents en suspension ou dans les sédiments. En effet, en
présence de composés tels que les acides mono ou dicarboxyliques, une photodissolution
réductrice des oxy-hydroxydes de fer a été observée et considérée comme une oxydation du
composé organique complexant. Pour ces raisons, les oxy-hydroxydes de fer sont parmi les
composants les plus chimiquement reactifs de la matiére en suspension dans le compartiment
aquatique (Cunnigham et al., 1988). Tous ces phénomenes ont une influence sur le cycle du
fer dans I’environnement.

Le fer peut étre complexé par différents types de ligands : carboxylates (Balzani et
Carassiti, 1970), phénolates (Dessai et Milburn, 1969), anions inorganiques tels que les ions
chlorure (Langford et Carey, 1975). Il est également impliqué dans les réactions
d’oxydoréduction avec de hombreux métaux comme le chrome (Buerge et Hug, 1997) ou le
cuivre (Stone et Hug, 1984a et b).
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Dans les compartiments aquatiques, sa concentration peut varier de 0,2 nM dans les
eaux de surface des oceéans (Martin et al., 1990) a 400 uM dans les nuages urbains pollués
(Conklin et Hoffmann, 1988). Dans certaines eaux de ruissellement particulierement acides, la
concentration peut étre plus importante si le sol considéré a une teneur en fer élevée.

Du point de vue de I’environnement, le fer reste toujours le métal de transition le plus
important en raison de sa concentration qui est en général d’un ordre de grandeur plus élevée
que celle des autres métaux de transition.

Globalement, le fer dans les milieux naturels (lacs, riviéres ...) est majoritairement
sous forme de fer(l11) plut6t que de fer(ll). La faculté du fer(Il) de s’oxyder et du fer(l11) de se
réduire de maniére cyclique est un phénomene essentiel pour la chimie et la biologie de I’eau.

Parmi les especes de fer solubles dans I’eau, on retrouve les complexes aqueux
suivants 1 [Fe(H.0)e]**,  [Fe(H.0)s(OH)]*,  [Fe(H.0)4(OH),]",  [Fe(H.0)s(OH)s]°,
[Fe(H,0),(OH)4]", éventuellement [Feo(H-0)s(OH),]** selon le pH et la concentration. Eberle
et Palmer (1986) ont mesuré les concentrations en fer et identifié les différentes especes
solubles dans le Rhin : sur 407 pg.L™ de fer(111) total, seulement 1,6 pg.L™* de fer(111) est sous
forme vraiment dissoute (aprés filtration & 0,4 um), dont 39 % de [Fe(H,0)4(OH).]", 28 % de
[Fe(H,0)3(OH)3]° et 13% de [Fe(H.0)2(OH).], le reste des espéces solubles n’a pas été
identifieé mais peut étre des colloides de fer(l1l) soluble. La grande différence entre les especes
vraiment solubles et la concentration en fer total mesurée peut étre aussi attribuée a des
oxydes, des colloides de plus grandes tailles et des complexes avec la matiére organique.

Par contre dans I’atmosphere (nuage, brouillard, pluie), le fer est trés souvent
majoritairement sous forme de fer(ll). La source du fer dans ce milieu naturel
(hydrométéores) et des métaux en général est principalement I’aérosol incorporé dans la phase
liquide soit en agissant comme noyau de condensation soit par les processus d’impaction entre
I’aérosol interstitiel et les gouttelettes de nuage. Les surfaces d’aérosols provenant de la
combustion et des émissions de certaines industries sont particuliérement enrichies en métaux
(Siefert et al., 1996), souvent trés solubles aux niveaux d’acidité typique des hydrométéores
(pH moyen = 5,2) (Weschler et al., 1986).

11.3.1.2 Les transformations du fer en solution aqueuse
Le fer est employé intensivement dans le traitement des eaux et plus particulierement
des eaux usées. Il est utilisé a la fois comme coagulant, adsorbant et catalyseur redox dans le
traitement des eaux depuis plusieurs années. Ces applications trés répandues ne posent pas de

problémes particuliers, il est cependant recommandé de ne pas dépasser 5 ppm pour ne pas
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perturber les écosystémes. Par contre, la difficulté liée a ces applications provient de la chimie
aqueuse du fer qui est tres complexe et de son interaction avec d’autres especes.

Une partie de la complexité de la chimie aqueuse du fer est schématisée dans la
Figure 11.24 dans laquelle les transformations les plus importantes du fer en solution sont
représentées. Le fer peut exister en solution tres majoritairement sous forme de fer ferreux et
fer ferrique. Cependant, il y a également des évidences pour I’existence d’autres états de
valence comme le fer(IV) (ferryl) (Pignatello, 1992) et le fer(\VI) (ferrate) (Neveux et al.,
1994).

hydrolyse
dissolution thermique
L
\ hv
_ H‘\F%III) Fe(ll1)-L =Fe(I1)(OH)
oH_——
"OH +7OH =Fe(lll)-L
RN Fe(I1)-L* eﬁ )
Ho0p— 2
H,0;
=Fe(I1l)-L"

Fe(ll).

_ +
0, + 2H" o L
2 02 L+ j

Figure I1.24 . Schéma des différentes transformations de fer(I11) et fer(l1) qui peuvent
se produire en solution aqueuse : Fe(ll)-L et Fe(ll1)-L représentent le fer ferrique et ferreux
complexés par un ligand L, =Fe(I11)(OH) et =Fe(l11)-L représentent les especes attachées a la
surface d’' (oxy)hydroxides de fer et Fe(Il) et Fe(l11) représentent les ions ferreux et ferriques
agueux.

En présence d’oxygene, le fer ferreux sera oxydé en fer ferrique a un taux qui est
fortement dépendant du pH. L augmentation de la vitesse d’oxydation du fer(ll) avec le pH a
été attribuée a une plus grande réactivité de I’oxygéne vis-a-vis des formes Fe(OH)" et
Fe(OH), que pour la forme Fe®*. Ce processus produira le radical superoxyle, qui est une
forme réduite de 1’oxygéne plus réactive. Ce radical superoxyle peut a son tour réagir avec le
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fer ferreux pour produire H,O, qui permet via la réaction de Fenton d’obtenir des radicaux

*OH plus réactifs et plus puissants en terme d’oxydation (Rose et Waite, 2002) :

Fe(ll) + Oy — > Fe(lll) + Oy @
Fe(ll) + O + 2H'——» Fe(lll) + M0, 1,210 Lmolis® ()
Fe(ll) + H0p — Fe(ll) +"OH + OH™  k,=63 L.molts? ©)
Fe(ll) + *OH —— Fe(lll) + OH~ ke=3,2x10° Lmoltst (4)
Fe(lll) + 0, —— Fe(ll) + O, ke=5x10” Lmolts®  (5)
Fe(Ill) + 30H™ —> Fe(OH)5() (6)

Le radical *OH peut réagir sur le fer(11) pour redonner du fer(lI1). Le fer ferrique produit peut
avoir plusieurs voies d’évolution, il va tout d’abord subir des mécanismes d’hydrolyse qui
peuvent le conduire jusqu’a la précipitation sous forme de trihydroxyde de fer (Fe(OH)s(s)).
Cependant il faut également noter qu’il peut étre complexé par la matiére organique (L) et
conservé sous forme soluble. Sa réduction est également un processus trés probable soit par
exemple via le radical superoxyle soit par un mécanisme de photooxydoréduction a partir des
complexes fer(ll)-L formés avec la matiére organique. Il faut aussi souligner que les
processus de photooxydoréduction généralement observés avec les complexes solubles sont
identiques et accompagneés d’un processus de photodissolution a partir des oxy-hydroxydes de
fer (Waite et Morel, 1984).

Ces processus sont généralement observés dans les systémes aquatiques naturels
(Waite et al., 1995 ; Emmenegger et al., 2001). lls ont un rdle primordial, en maintenant un
approvisionnement suffisant du fer soluble pour le phytoplancton marin, maillon essentiel de
la chaine alimentaire (Price et Morel, 1998 ; Barbeau et al., 2001).

Comme nous I’avons signalé précédemment, le fer joue également un réle important
dans I’atmosphere, a travers le méme type de cycle représenté dans la Figure I1.25 (Behra et
Sigg, 1990). A travers ce cycle, le fer peut intervenir sur tous les autres cycles des éléments

importants du compartiment atmosphérique.
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Figurell.25: Cycle du fer dans|’ eau atmosphérigque selon Behra et Sgg (1990).

11.3.1.3 Les especes de fer(I11) en solution aqueuse
Le fer dans son état d’oxydation (+3) va former des complexes de faible poids
moléculaire tels que :
- Le monomeére [Fe(H,0)e]**, correspondant au cation Fe** entouré de 6 molécules

d’eau, noté plus simplement Fe** (Figure11.26).

_ — 3+
OH,,
H20|I| IIIII . \ IIIII l"OH2
/Fe"\
H,0 ‘ OH,
OH,

Figurel1.26 : Structure octaédrique du complexe [ Fe(H,0)¢] **.

- Le monomeére [Fe(H»0)s(OH)]** ou Fe(OH)?* dans lequel une molécule d’eau a été
substituée par un groupement hydroxyde.
- Le monomeére [Fe(H,0)4(OH),]" ou Fe(OH)," dans lequel deux molécules d’eau ont

été substituées par deux groupements hydroxyde.
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- Le dimére [(Fe)»(H20)s(OH),]*" ou (Fe),(OH),*" dont la structure est décrite dans la
Figurell.27 :

4+
/OH o
Fe Fe

\OH/

FigureI1.27 : Structure proposée pour le dimere de fer(111) par Sommer et Margerum
(2970).

1E™™* tels

Le fer(111) peut aussi donner des polymeéres hydrosolubles [Fe,(OH)n(H20)y
que :

- Des complexes trimeres qui semblent exister sous deux formes possibles,
[Fes(OH)3(H20)12]%" ou [Fes(OH)s]®* et [Fes(OH)4(H20)14]°" ou [Fes(OH)4]** représentées sur

laFigurell.28:

— — 6+
— — 5+ Fe
HO OH OH/ OH
/NN | |
Fe Fe\ Fe -
Nno” Non”” N /Fe
OH

Figurell.28 : Sructures proposées pour les trimeres de fer(Ill) par Sommer et
Margerum (1970).

- Des oligoméres, des polymeres ou des agrégats de fer(l1l) solubles sont également
présents en solution mais leur structure n’a jamais été identifiée de maniere précise.

- Enfin, des oxydes de fer(lll) sont également présents sous forme de particules en
suspension comme par exemple : a et y-FeO(OH) (goethite et Iépidocrocite), a et y-Fe,O3

(hématite et magnétite) ou encore Fe(OH); (ferrihydrite).

Remarque : Dans la suite de la these, les molécules d’eau qui compléxent la coordination
autour du fer ne seront plus indiquées dans les formules chimiques pour des raisons de
simplicité.

Ces différentes espéces de fer(l1l) ont une réactivité chimique et un comportement

sous irradiation distincts en solution aqueuse. Des études antérieures ont montré que la
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spéciation du fer(l11) dépend de plusieurs facteurs dont le pH et la concentration initiale en
fer(l11).

Influence du pH

L’influence du pH est directement liée aux équilibres de dissociation qui régissent, en
partie, la distribution des différentes especes de fer(lll) en solution aqueuse. Dans des
domaines de pH < 5, plusieurs ions ferriques existent en solution aqueuse : Fe**, Fe(OH)**,
Fe(OH)," et le dimére Fe,(OH),*" & plus forte concentration en fer. La distribution de ces
especes est normalement contrélée et gouvernée par les équilibres suivants :

Fe(lll) + H,0 =——= Fe(OH)** + H"'(1)

Ky =2,7x10° mol.L™

Fe(lll) + 2H,0 ——= Fe(OH)er + 2H" (2)

K, = 1,3x10°8 (mol.L 2
2Fe(ll) + 2H,0 =——= Fe,(OH),"" + 2H"(3)

Ks=6x10" mol.L™
Les valeurs des constantes d’équilibre ont été déterminées par Faust et Hoigné (1990),
a 298 K et avec une force ionique de 0,03 M (Flynn, 1984). La proportion de chacun des
complexes monomeéres dépend du pH de la solution.

On peut ajouter une autre réaction d’équilibre du fer(I11) qui conduit au complexe
trimére.

3Fe(lll) + 4H,0 Fes(OH), >+ 4H* (4)

Ky =1,7x10° (mol.L™)?

La formation des espéces monomére Fe(OH)," et dimére Fe,(OH),*" a également été
décrite & partir de I’espéce Fe(OH)** (Murray, 1974).

Ks

Fe(H,0)s(OH)?*

Fe(H20)4(OH)J; + H' (5)

2+ k6 4+
2 Fe(H20)5(OH)™"  ——= Fey(H,0)s(OH)," + 2 H,0 (6)

En ce qui concerne les vitesses des équilibres (1) et (5), Hemmes et al., (1971) ont
montré que I’équilibre (1) était tres rapide par rapport a I’équilibre (5). Ainsi, ils proposent les
valeurs suivantes k;>3x10’ s et ks= 6,1x10* s™*. Ce comportement particulier des complexes
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aqueux de fer(111) est différent du comportement des complexes Al(H,0)¢>*, Cr(H20)s>* ou
Ir(H,0)6** pour lesquels ki est de I’ordre de 10° s (Hemmes et al., 1971). Pour ces auteurs, la
différence est liée au fait que le pK de Fe** est de Iordre de 2 alors qu’il est de I’ordre de 5
pour les autres complexes cités. Nous pouvons donc conclure qu’aprés la dissolution des
cristaux de fer(111) en milieu faiblement acide, le complexe Fe®* existera en faible quantité et
le complexe Fe(OH)** sera rapidement formé.

Sur la Figure 11.29, nous avons représenté la distribution des trois complexes aqueux
de fer(111) de bas poids moléculaires en fonction du pH. Cette distribution a été déterminée a
partir des constantes d’équilibre citées précédemment.

1,01 = Fe(OH
0,8
0,6
(Z=]
04
Fe(OH)
0,2
00 T T T T T T ' T T T T T T T T
10 15 20 25 30 35 40 45 50

pH

Figurell.29: Diagramme de distribution des complexes monomeres de fer(lll) en
fonction du pH, a 298 K et a force ionique égale a 0,03 M.

Influence de la concentration

Les especes de fer(l111) présentes dans la solution dépendent aussi de la concentration
initiale en fer(ll1). En effet, Flynn (1984) a établi des domaines de prédominance de ces

complexes en fonction a la fois du pH et de la concentration (Figure 11.30).
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Figure1.30 : Domaine de prédominance des complexes de fer(I11) en fonction a la
foisdu pH et de la concentration (d’ aprés Flynn, 1984).

D’apres la figure ci-dessus, les complexes diméres seront seulement présents dans des

solutions trés concentrées en fer(111) (>5x102 M).

11.3.1.4 Caractérisation des complexes aqueux de fer(lll) par
spectrophotométrie

Les différences structurales des espéces monomeres de fer(lll) en solution aqueuse
impliquent que leurs spectres d’absorption UV-visible soient différents (Figure 11.31). Le
spectre d’absorption d’une solution de fer dépendra donc de la présence et de la proportion de
chaque espéce en solution. Il va évoluer en méme temps que les équilibres s’instaurent.

- Le spectre d’absorption UV-visible du complexe Fe** ou Fe(H,0)s** présente un
maximum & 240 nm, avec un coefficient d’absorption molaire de 3850 & 4500 M™*.cm™
(Langford et al., 1975 ; Knight et Sylva, 1975 ; Milburn, 1956).

- Le spectre d’absorption UV-visible du complexe Fe(OH)** ou Fe(H,0)s(OH)?* est
caracterisé par un maximum & 297 nm avec un coefficient d’absorption molaire de I’ordre de
2000 M™t.cm™ (Weschler et al., 1986 ; Faust et Hoigné, 1990).

- Le maximum d’absorption du complexe Fe(OH)," ou Fe(H;0)4(OH)," se situe
également a 297 nm avec un coefficient d’absorption molaire mal défini, compris entre
1100 M .cm™ (Escot, 1973) et 1800 M™.cm™ (Knight et Sylva , 1975).
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Figurell.31: Spectres d’ absorption UV-visible des complexes aqueux de fer(111)

- Le spectre d’absorption UV-visible du dimére Fe,(OH),*" ou Fey(H20)s(OH),*" a un
maximum a 335 nm avec un coefficient d’absorption molaire variant selon les auteurs de
3500 (Milburn, 1956) & 8300 M .cm™ (Knight et Sylva , 1975).

- Les agrégats solubles de fer(ll1l) (ou colloides), espéces que I’on observe dans des
solutions vieillies de fer(l11) et de concentration inférieure & 5x102 M, présentent une
absorption continue et croissante de 500 a 200 nm. 1l n’existe cependant pas de données plus

précises sur leur caractérisation en spectrophotométrie UV-visible.

11.3.1.5 Comportement des complexes aqueux de fer(lll) sous excitation
lumineuse
En 1949, Evans et Uri (1949) ont été les premiers a montrer I’activité photochimique
des sels ferriques. lls ont mis en évidence dans une solution de FeCls, la photopolymérisation
de I’acrylonitrile et du méthacrylate de méthyle.
En 1953, Bates et Uri (1953) ont montré I’activité des ions ferriques sous la lumiére
UV. En effet I’irradiation des ions ferriques conduit a I’oxydation des composés organiques
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en solution. L’agent responsable de cette réaction est supposeé étre le radical hydroxyle formé

via la photodissociation de Fe(OH)?*.

Fe(111}-OH

T

Dans les vingt derniéres années, le comportement photochimique des différents

Fe(Il) + °OH

complexes aqueux du fer(l1l) a fait I’objet de nombreuses études. Différents auteurs se sont
attachés a déterminer I’efficacité de cette réaction en évaluant les rendements quantiques de
formation du fer(ll) et des radicaux hydroxyle. D’autre part, ils ont également prouve que
I’efficacité de formation des radicaux hydroxyle dépendait des espéces de fer(l1l) présentes en
solution aqueuse, de la longueur d’onde d’irradiation et du pH.

Lors de cette étape, les transitions de transfert de charge du ligand vers le métal
(LMCT) sont impliquées ; elles sont caractéristiques des complexes de coordination dans
lesquels on retrouve des ligands fixés sur un centre métallique. Sur la Figure 11.32 est
représenté le diagramme énergétique qualitatif des orbitales moléculaires d’un complexe de

métal de transition. Nous nous intéresserons plus particuliérement aux transitions nommées B.

A: transition d-d due au champ
des ligands

A Energie B et C: transitions de transfert de charge
entre le métal et le ligand
* D: transition intra-ligand
Oy
A
np ——— . o
C
c
ng——o- D
M €
2 Aﬂ 3 8
(n-1d —
b b, -
M DApl A 8,. .-t r
D [ .
T
B B c
(o7 L o
orbitales du métal orbitales moléculaires orbitales du ligand

Figurell.32 : Diagramme énergétique d’ un complexe de métal de transition.
Lorsque I’on irradie un complexe métallique de transition (a une longueur

suffisamment énergétique), I’énergie des photons peut étre absorbée dans la bande a caractére

de transfert de charge du ligand vers le métal et il va y avoir production d’un état excité. Dans
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cet état excité (LMCT), le ligand et le métal sont potentiellement et respectivement oxydé et
réduit. La désactivation de I’état excité peut ensuite avoir lieu soit par séparation des charges
en libérant le ligand oxydé et le métal réduit, soit par un processus de désactivation radiative
ou non, qui régénére le complexe initial.

Différents auteurs ont irradié des solutions de fer(l1l) de concentrations variant entre
10° et 10° M en présence de capteur de radicaux “OH, qui permettent de déterminer le
rendement quantique de formation du *OH. Par exemple Langford et Carey (1975) ont utilisé
I’alcool tert-butyliqgue comme capteur de radicaux *OH pour suivre la photoformation de *OH

a partir de la photolyse directe de Fe(H,0)s>* et Fe,(OH),*" . La réaction est la suivante :

OH + HOC(CH3)3—> H,0 + °CH,C(OH)(CHa),

Fe® + CH,C(OH)(CH3); + H,0 —— Fe?* + HOCH,C(OH)(CHs); + *H

Benkelberg et Warneck (1995) ont eux utilisé le 2-propanol au lieu de I’alcool tert-butylique

comme capteur de radicaux *“OH qui donne par la suite I’acétone.

OH + HOCH(CH3),—> H,0 + °C(OH)(CHa),

Fe** + C(OH)(CHy), —> Fe** + CO(CH3), + *H

En général, on peut résumer ces réactions de la maniére suivante :

OH + HS —> H,0 + °S
Fe  + °S + H,0 —> Fe® + HOS + H'

avec HS qui représente les capteurs des radicaux "OH.

11.3.1.6 Les rendements quantiques de formation de *OH et fer(ll)

Différents auteurs ont déterminé les rendements quantiques (rapport du nombre de
molécules dégradées sur le nombre de photons absorbés dans le systéeme) de formation du
fer(11) et des "OH en irradiant des solutions de fer(I1l) contenant majoritairement I’espéce
Fe(OH)*". Ces rendements quantiques sont mesurés en utilisant différents capteurs de
radicaux “OH (isopropanol, alcool tert-butylique,...) afin d’obtenir une mesure plus fiable et

plus facile a réaliser. Les résultats obtenus sont consignés dans le Tableau 11.5:
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Solution du fer(l11) Airr (NM)  deoH dreq) Réference
[Fe**1o=0,01 M 365 0,067 Bates et Uri (1953)
[Acide benzoique] =2 mM

[HCIO4] =0,02 M

[Fe*"1o=0,0346 mM 313 Baxendale et Magee
[HCIO4] = 0,010 M (1955)

en absence de benzene 0,011

En présence de benzene 0,113

[Fe*"lo= 2,07 mM 313 Baxendale et Magee
[HCIO4] = 0,010 M (1955)
[Méthanol] = 0,07 M 0,286

Fe(H,0)s"" 254 0,065 0,130 Langford et Carey
Alcool tert-butylique (1975)
[Fe**]o= 10,0 pM, pH= 4,0 313 0,14 Faust et Hoigné
[Alcool tert-butylique] = 200 360 0,017 (1990)

MM

[Fe**]o=0,2 mM 370 0,07 Benkelberg et
[Isopropanol] = 2mM, 280 0,31 Warneck (1995)
pH =2~3

Tableau I1.5 : Rendements quantiques de formation du fer(ll) et des ‘OH dans
différentes conditions.

Dans ce tableau, nous pouvons voir que le rendement quantique de formation de
radicaux hydroxyle produits par photolyse de Fe(OH)?*, est dépendant de la longueur d’onde
d’irradiation. Les radicaux "OH sont formés d’une facon plus efficace lorsque la longueur
d’onde d’irradiation est plus courte, c’est-a-dire lorsque I’énergie des photons est plus grande.
Ceci est en accord avec le fait que I’éjection des radicaux hydroxyle de la cage de solvant
nécessite de I’énergie cinetique en plus de I’énergie demandée pour la transition électronique.
Cet exces d’énergie va augmenter avec la diminution de la longueur d’onde d’excitation, ce
qui a pour effet d’augmenter la production des radicaux hydroxyle (Faust et Hoigne, 1990 ;
Benkelberg et Warneck, 1995). De la méme maniere, nous pouvons remarquer que les
rendements quantiques de formation du fer(ll) sont également dépendants de la longueur
d’onde d’excitation. Ils sont plus importants lorsque la longueur d’onde d’irradiation est plus

courte.
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Comme nous I’avons déja mentionne, I’efficacité de la formation des radicaux
hydroxyle est fortement dépendante des especes de fer(lll) et de la longueur d’onde
d’irradiation. Dans le Tableau 1.6, nous avons répertorié quelques résultats d’études menées

sur la formation de *OH lors de I’irradiation de solutions aqueuses de fer(l11).

Solutions A irradiation(NM)  PHos Référence
Fe** 254 0,065 Langford et Carey (1975)
<300 ~0,05 Benkelberg et Warneck, (1995)
Fe(OH)* 280 0,31 Benkelberg et Warneck, (1995)
300 0,19
313 0,14
370 0,065
Fe(OH)," 280 0,30 Benkelberg et al., (1991)
360 0,071
Fe,(OH),* 350 0,007 Langford et Carey (1975)

Tableau I1.6 : Rendements quantiques de formation des radicaux hydroxyle ‘OH pour
différentes especes de fer(I11).

Dans ce tableau, nous pouvons voir que les complexes monoméres Fe(OH)** et
Fe(OH)," sont les espéces les plus photoactives pour la formation des radicaux hydroxyle. Les
deux autres espéces de fer(111) (Fe**, Feo(OH),*") sont également des sources sous irradiation
de radicaux hydroxyle mais ont des rendements quantiques beaucoup moins élevés pour une
méme longueur d’onde. Nous retrouvons I’effet de la longueur d’onde sur la formation des
radicaux hydroxyle déja mis en évidence d’apres les résultats du Tableau 11.5.

Dans le Tableau I1.7, sont répertoriés quelques résultats d’études menées sur la
mesure du rendement quantique de formation du fer(ll) lors de I’irradiation de solutions

aqueuses de fer(l11).
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A irradiation(nm) (I)Fe(ll) Référence

Fes(H20)s(OH),** 350 0,010 Knight et Sylva (1975)
Fe(OH)? 313 0,14° Faust et Hoigné (1990)

360 0,017
[Fe*o=1,0x10"M 313 0,08 Mazellier et al. (1997a)
92% Fe(OH)** 365 0,055°
[Fe**]o = 1,0x10*M 313 0,02° Mazellier et al. (1997a)
10% Fe(OH)** 365 0,008°

% en absence d’un piége a radicaux hydroxyle.

® en présence d’un piége a radicaux hydroxyle (t-BuOH).

Tableau 11.7 : Rendements quantiques de formation du fer(Il) dans différentes
conditions.

Nous pouvons voir que les rendements quantiques de formation du fer(ll) sont de la
méme fagon que pour ceux de production des radicaux hydroxyle, dépendant de la longueur
d’onde d’irradiation et de la nature de I’espéce monomeére de fer(lll) présente en solution.
L’espéce monomeére Fe(OH)** est également I’espéce la plus photoactive en terme de
formation du fer(ll). En effet, sous irradiation a 313 nm, lorsque le pourcentage d’especes
monoméres Fe(OH)?*, défini comme la concentration d’espéces monomeéres de fer divisée par
la concentration de fer total en solution, diminue de 92 a 10%, le rendement quantique de
formation de fer(ll) diminue aussi de 0,08 a 0,02 (Mazellier et al., 1997a).

[Fe(OH)™]
[Fetotal ]

% d'espece monomére = x100

Lors de I’irradiation & 313 nm des espéces monoméres de Fe(OH)?*, Kawaguchi et
Inagaki (1993) ont montré qu’en absence de piéges a radicaux hydroxyle, la vitesse de
formation de fer(ll) est constante puis diminue au bout d’une heure. Cette diminution a été
attribuée a un processus de réoxydation thermique du fer(ll) en fer(lll) mettant en jeu

I’oxygene dissous dans la solution selon I’équation globale suivante (Weiss, 1935):
4Fe?*+ 0, + 4H — 4Fe® + 2H,0

Ce résultat peut étre explique également par I’oxydation du fer(Il) par les radicaux hydroxyle.
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Fe®* + HO* —> Fe®" + OH’
A travers ces résultats, nous constatons qu’en solution aqueuse, dans un domaine de pH

compris entre 2,5 et 5,0, I’espéce majoritaire Fe(OH)?* est également la plus photoactive. Par
contre, pour des pH supérieurs a 5,0, la concentration de I’espéce Fe(OH)," devient
importante et nous observons la précipitation du fer plus ou moins rapidement suivant le pH,
sous forme de trihydroxyde de fer (Fe(OH)s). Ce phénomeéne va ralentir fortement la

production de radicaux hydroxyle.

[1.3.2 Réledu fer comme photoinducteur dela dégradation de polluants

De nombreuses études sur la dégradation photoinduite par des complexes aqueux de
fer(111), de composes organiques n’absorbant pas ou peu la lumiere solaire (Azs < 300 nm) ont
été développées.

Dans les années 1950, la capacite qu’ont les especes monomeres de fer(lll) et plus
particuliérement I’espéce Fe(OH)?*, & produire des radicaux trés oxydants *OH (Eo = 2,80 eV)
et non sélectifs, a été mise en évidence par Bates et Uri (1953) ainsi que par Baxendale et
Magee (1955).

Cependant, le développement de cette approche a surtout connu son essor au cours des
années 90, avec la mise au point des processus d’oxydation avancée (AOP’s). De nombreux
groupes de recherche ont mis I’accent sur la dégradation photochimique de systémes
contenant des complexes aqueux de fer(Ill). Ainsi, la dégradation en solution aqueuse sous
irradiation artificielle (UV-visible), photoinduite par le fer ferrique, de tres nombreux
polluants organiques a été étudiée. On peut citer par exemple : le 2-chlorophénol (Kawaguchi
et Inagaki, 1994), le 3-chlorophénol (Mazellier et Bolte, 2001), le 4-chlorophénol (Mazellier
et al., 1999) et le 2,6-diméthylphénol (DMP) (Mazellier et al., 1997a) ; des herbicides de la
famille des phénylurées, le diuron (3-(3,4-dichlorophényl)-1,1-diméthylurée) (Mazellier et al.,
1997b), I’asulam (4-amino-benzosulfonyl-méthylcarbamate) (Catastini et al., 2002) et le
monuron (Mestankova et al., 2004) ; un plastifiant, le dibutylphtalate (DBP) (Bajt et al.,
2001) ; des agents tensioactifs, alkylphénols polyéthoxylés (Brand et al., 1998) et I’acide
benzoique (Andreozzi et Marotta, 2004). Dans tous les cas cités ci-dessus, il faut noter que les
molécules n’absorbent pas ou peu la lumiére solaire (A > 300 nm) et donc ne subissent pas de
photolyse directe. De plus, ces composés organiques n’ont pas d’interactions avec le fer

ferrique a I’état fondamental.
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Si I’on regarde de plus pres le mécanisme de dégradation, on peut dire que seule
I’étape primaire est identique pour I’ensemble des composés etudiés, étape correspondant a la
formation du radical hydroxyle a partir du complexe aqueux de fer(l1l).

Par contre, la réaction de ce radical hydroxyle sur les composés organiques étudiés est
fortement dépendante de leur structure chimique. En effet, une des conclusions importante
tiree des nombreuses études réalisees au laboratoire de Photochimie Moléculaire et
Macromoléculaire est de dire qu’il est tres difficile de prévoir le devenir d’une famille de
polluants subissant I’interaction «fer(l11)-lumiére solaire».

Pour illustrer ce phénomene, nous allons détailler un peu plus trois études
particuliéres. Dans le cas du dibutylphtalate (DBP) (Bajt et al., 2001), les auteurs ont mis en
évidence une attaque du radical hydroxyle majoritairement sur la chaine aliphatique. En effet,
dans ce cas, les deux chaines aliphatiques sont particulierement sensibles a I’attaque par des
radicaux hydroxyle, car premierement elles possedent chacune 9 atomes d’hydrogene
susceptibles d’étre arrachés par HO®, et deuxiement, deux de ces atomes d’hydrogene sont

beaucoup plus labiles car en position o de la fonction ester (Figurel1.33) :

COO—CH;—CHy;—CH;—CH3

COO—CH;—CHy—CHy—CH3
Figurell.33: Sructure du dibutylphtalate (DBP)

La degradation initiée par I’attaque de radicaux hydroxyle formés par irradiation des
complexes aqueux de fer(l11) est schématisée de la maniere suivante :

- Le radical R® formé peut alors soit réagir avec I’oxygene et former un radical RO,*
instable, soit avec le fer(111) pour donner un produit hydroxylé.

- Le radical RO, conduira a son tour a la formation du méme produit hydroxylé,
produit instable qui va rapidement se décomposer en derive carboxyligue.

La Figure 11.34 représente la dégradation de DBP photoinduite par les sels ferriques
en solution aqueuse. Il faut également souligner que pour des temps d’irradiation plus longs
on arrive a la complete minéralisation du DBP de départ.
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COO—CH,—CH,—CH>—CHs
: :COO—CHZ—CHZ—CHZ—CHg
l *OH
COO—CH—CH,—CH,—CH3;
COO—CH,— CHoy—CH,—CHs
07 \Fe3+

ROS lOH

lxz : .,COO—CH—CHz—CHz—CHg
ROOOOR COO—CHy—CH,—CH,—CHjs

(ROH)

l o
2RO" + O,

lFea

OH
COO—CliH—CHz—CHz—CHg
E@[ + Fe

COO—CH,—CH,—CH,—CHjs

(ROH)

Figure 11.34 : Mécanisme de dégradation du dibutylphtalate (DBP) par les radicaux “OH.

Les radicaux hydroxyle peuvent également réagir de maniére importante directement
sur les noyaux aromatiques. Pour illustrer ce cas, nous présentons comme exemple la
dégradation du 3-chlorophénol (3-CP) photoinduite par le fer ferrique (Mazellier et Bolte,
2001). En effet, les radicaux hydroxyle produits & partir de la photolyse de Fe(OH)*,
réagissent rapidement avec le 3-CP en formant un adduit radicalaire avec le cycle aromatique
du 3-CP, le radical dihydroxychlorocyclohexadiényle (Stafford et al., 1994). L’adduit
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radicalaire évolue en présence de fer(l11) et d’oxygéne en conduisant a la formation de dérivés
hydroxylés (chlorohydroquinone (1), 3-chlorocatéchol (I11), 4-chlorocatéchol (1V), et
chlorobenzoquinone (I1)) (Figurell.35) :

Fe(OH)? V5 Fe?* 4 *OH

H + *OH
Cl
. \\\\ OH
OH / o&*
Fe louoz
| al HO Cl

. oo

Figure1.35 : Mécanisme de dégradation du 3-chlorophénol par les radicaux ‘OH.

Le dernier exemple montre I’intervention des radicaux hydroxyle a la fois sur la
chaine latérale branchée et sur le noyau aromatique. C’est le cas du diuron (Mazellier et al.,
1997b), ou les produits identifiés montrent qu’il existe deux sites d’attaque préférentiels des

radicaux *OH sur cette molécule. Ce sont les groupes méthyle de la fonction urée et le cycle
aromatique (Figurell.36).
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Figure11.36 : Mécanisme de dégradation du diuron par les radicaux ‘OH.

Cependant gréace a la quantification des photoproduits identifiés, il est possible de dire
que I’attaque des radicaux *OH a principalement lieu par arrachement d’un proton sur I’un des
groupes méthyle de la fonction urée (Voie A). Le radical alkyle formé par I’arrachement
d’hydrogéne peut réagir avec I’oxygene pour former un radical peroxyle ROO®, et apres
réarrangement conduire a la formation des deux photoproduits primaires 6 et 4. Par la suite,
une nouvelle attaque des radicaux *OH sur les deux composés précédents (6 et 4) peut
expliquer la formation des photoproduits secondaires (5 et 3).

La seconde voie (Voie B) de réaction des radicaux *OH passe par la formation d’un
adduit radicalaire avec le cycle aromatique du diuron. Cet adduit conduit a la formation des

dérivés hydroxylés sur le noyau aromatique (1 et 2).
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[1.3.3 Réledu fer dansles processus enzymatiques de biodégradation :
monooxygénases et dioxygénases
Une étude bibliographique sur la biodégradation de xénobiotiques permet de constater
que la stratégie communément employée par les bactéries aérobies consiste en des réactions
d’oxydation qui ont pour effet d’accroitre le caractére hydrophile du polluant et de faciliter
leur excrétion ultérieure. Parmi ces transformations, on trouve notamment des réactions
d’hydroxylation, dans lesquelles un ou deux atomes d’oxygéne sont introduits dans le substrat
a partir de I’oxygéne moléculaire de I’air. Ce type de réactions est catalysé soit par des
monooxygenases, soit par différents types de dioxygénase (Pelmont, 1993 ; Nozaki, 1979 ;
Bertini etal., 1996). Ces enzymes sont d’un intérét trés particulier pour nos études car,
comme nous I’avons décrit plus haut, elles sont impliquées dans la biodégradation des dérivés

du benzothiazole.

Le point commun a toutes les réactions catalysées par ces systemes enzymatiques
complexes est la présence de fer au sein de ces protéines, qui joue alors un rdle majeur,
comme dans le cas des processus photochimiques, dans la génération d’especes radicalaires et

oxydantes.

Globalement le Fer est coordiné selon trois modes majeurs :
» Dansdes structures hémiques
Un exemple de structure hémique est présenté dans la Figure 11.37 : le fer est coordiné aux

quatre atomes d’azote du cycle porphyrique.

CHa

HOOGC COOH

Figurell. 37 : Sructure hémique de type B
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Selon la nature des chaines latérales de ce cycle permettant la liaison du fer au reste de
la protéine, les groupements Hemes sont appelés Heme A, B, C, etc. Le groupe Heme B est le

plus fréquent.

» Dansdesclusters[2Fe-25
Les deux atomes de fer sont coordinés aux deux atomes de soufre au sein du cluster. Le
cluster est relié au reste de la protéine via les coordinations d’un atome de fer avec deux
atomes de soufre de deux cystéines et de I’autre avec deux atomes d’azote de deux histidines.
Un type particulier de cluster, noté [2Fe-2S]r est appelé centre Fer-Soufre de Rieske (Figure
[1.38). Les ligands coordinant le cluster viennent de deux boucles, chaque boucle contenant
une cystéine et une histidine, les séquences d’acides aminés consensus de ces boucles sont du

type Cys-Xaa-His-(Xaa)s.17-Cys-Xaa-His.

His

Cys -
\ NH
S S N>~
N N =/
/'_ s /‘[—O
s” 'sT N\
NH
=
Cys

His

Figurell.38: Centre Fer-Soufre de Rieske (cluster [2Fe-29R)

» Entant que Fe(l1) ou Fe(l11)
Dans certains cas, le Fer n’est pas engagé dans des structures de type hémique ou cluster
[2Fe-2S] mais intervient sous forme de Fe (1) ou Fe (I11) coordiné a des acides aminés de la
protéine (par exemple quatre histidines, ou Histidine/Tyrosine). Certaines dioxygénases
contiennent a la fois un cluster [2Fe-2S] et un Fe (Il) sur un autre site, d’autres possedent

seulement du Fe(l11) ou du Fe(ll) sans autres structures.

Dans la suite du document, nous allons détailler les mécanismes d’action des mono- et

dioxygénases contenant ces différentes formes du fer.
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11.3.3.1 Les monooxygénases

La réaction catalysée par une monooxygénase est la suivante :
S-H+ 0O, + (2H" + 2¢) —> S-OH + H,0 (S : substrat)

L’unique atome d’oxygéne introduit sur le substrat apparait sous la forme d’un
hydroxyle. Cette réaction nécessite toujours une source d’électrons qui est constituée
géneralement par le NADH ou NADPH.

L’oxygene diatomique étant une molécule stable assez peu réactive, s’en servir
comme donneur d’un atome d’oxygéne pour venir I’insérer dans une molécule organique
nécessite I’intervention d’un mécanisme enzymatique approprié. De maniére generale, la
molécule de O; est réduite en se fixant a I’enzyme sous la forme d’un peroxyde. Sa rupture
hétérolytique engendre une molécule d’eau et un dérivé oxygéné tres réactif de I’enzyme qui a
pour effet d’apporter un atome d’oxygéne sur le substrat. Les enzymes qui catalysent ce type
de transformations sont les cytochromes P450 et les monooxygénases flaviniques.

Les cytochromes P450

Les cytochromes P450 sont des monooxygénases héminiques. Ils sont répartis en
quatre classes (Roberts et al., 2002) selon la nature des protéines auxiliaires (transporteurs
d’électrons) qui leur permettent de fonctionner (Figurel1.39) :

1
Class 1 Class I1

NADPH NADP'

D(P)H NAD(P)

o

Class III Class IV

Heme

ENDOPLASMIC
RETICULUM

Figurel1.39 : Classification des cytochromes P450 (d’ aprés Roberts et al., 2002).

57



ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE

Les cytochromes P450 de classe I, qui ont été identifiés dans les membranes de
mitochondries et dans les bactéries, sont constitués de 3 composantes comprenant une flavine-
réductase, une ferrédoxine contenant un centre Fer-Soufre et la protéine héminique du P450.
Les cytochromes P450 de classe Il sont constitués de deux composantes: une réductase
diflavinique a FAD et a FMN fonctionnant avec du NADPH et une protéine héminique. Ces
systemes sont typiques des enzymes microsomales des cellules de mammiféeres impliquées
dans le métabolisme des stéroides et dans les voies de détoxification. Parmi les cytochromes
P450 d’origine bactérienne, une w-hydroxylase a été découverte chez Bacillus megaterium, et
nommée P450g\ms. Sa structure ne differe des cytochromes eucaryotes de classe 1l que par la
présence d’un lien peptidique qui unit les deux composantes, conduisant a un polypeptide
unique. En raison d’une structure primaire différente de celle des cytochromes de classe I,
elle a été considérée comme le premier exemple de cytochrome P450 de classe Ill. Par la
suite, d’autres enzymes sont venues compléter cette liste (CYP 102 A2 et CYP 102 A3 de
Bacillus subtilis). Plus récemment, Roberts et al. (2002) ont isolé un nouveau type de
cytochrome P450 chez Rhodococcus sp. NCIMB 9784, le PA50RhF qui est constitué d’un
P450 fusionné a une dioxygénase a activité réductase. Douée d’une organisation structurale
particuliere, cette enzyme a été considérée comme appartenant & une nouvelle classe de
cytochrome P450, la classe IV. Dans cette nouvelle classe d’enzyme, les électrons sont
acheminés vers le site actif du P450 par un centre FMN et un composant de type ferrédoxine
[2Fe-2S].

Le cytochrome P450 le plus connu est le P450.y (classe 1) isolé de la souche
Pseudomonas putida qui catalyse I’hydroxylation du (+)-(1R)-camphre en 5-exo-hydroxy-
camphre de maniere stéreo et régiospécifique. Sa structure tridimensionnelle a été la premiére
a étre déterminée par diffraction des rayons X dans sa forme libre et liée avec le substrat
(Poulos etal., 1987). La Figure 11.40 présente la modélisation de la strucure 3D du
cytochrome P450.,m de Pseudomonas putida complexé au (1S)-camphre (Schlichting et al.,

1997). L atome de fer est bien visible (en gris) au centre de la structure.
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Figure 11.40: Sructure 3D du cytochrome P450cam de Pseudomonas putida
complexé au (1S)-camphre (d’ aprés Schlichting et al., 1997).

Le fonctionnement de ce cytochrome nécessite une source d’électrons qui est le
NADH. Etant incapable d’utiliser ce cofacteur par lui-méme, il recoit les électrons du NADH
par I’intermédiaire d’une mini-chaine de transporteurs d’électrons constituée de deux
protéines (une putidarédoxine et une enzyme flavinique fonctionnant a la maniére d’une
déshydrogénase) appelée putidarédoxine-réductase. L’organisation du complexe protéinique

est représentée de la maniere suivante (Figurell.41) :

[2Fe-2S] H,O
[2Fe-2S] ROH

NADH, H” Fp Putidarédoxine
réduite

Réductase

NAD FpH, Putidarédoxine RH

[2Fe-28]>

i 1

[2Fe-25] %2 Substrat

Figure 11.41: Chaine de transfert des électrons dans le cas du P450.m de
Pseudomonas putida (d’ apres Pelmont, 1993).

Cette ferrédoxine récupere les deux électrons du NADH séparément sur chacun de ses
deux centres [2Fe-2S]. Ces électrons sont ensuite livrés 1’un apres I’autre au P450 comme

indiqué dans la Figure | .42 qui décrit le cycle catalytique de cette enzyme.
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Le substrat s'installe
"1.--""en premier

€——— Heme coordinance

N % ke
S| & EEEENEs-------- , HAUT-SPIN

L'oxygéne se lie au fer
apres réduction et
contribue a rétablir la
symétrie

Etat 1 Etat 2

[PRODUIT] HOS e3* sH [SUBSTRAT
(18r électron)
entité 02

réactive HS e3+

@0 P-450
H . : U 0
2 H* XS H
HS-[c 3+ Fe3*|
99 \D—Ue
0-0

(2 &me électron)

Figurell.42 : Cycle catalytique du cytochrome P450 (d apres Pelmont, 1993).

Avant I’arrivée du substrat, le fer contracte six coordinences dont quatre avec les
groupes donneurs de la porphyrine et deux dans une direction perpendiculaire, I’une avec la
fonction thiol d’un résidu cystéine du site actif, I’autre avec une molécule d’eau (état 1). La
géométrie de coordinence est alors parfaite autour du fer qui se trouve dans un état de bas spin
(S =1/2) et posséde un potentiel d’oxydoréduction de —300 mV. L’arrivée du substrat (SH)
vient rompre cet équilibre en chassant la molécule d’eau sans la remplacer, ce qui entraine
une délocalisation du fer par rapport au plan de la porphyrine et laisse un vide qu’une
molécule d’oxygene viendra occuper (état 2). Ce déséquilibre place le fer dans un état de haut
spin (S = 5/2) et fait remonter son potentiel a — 173 mV, favorable a la réduction de I’enzyme
par la putidaredoxine, dont le potentiel est de — 196 mV. La reduction du fer permet alors la
liaison de I’oxygene qui vient s’installer en sixiéme position (états n°2, n°3 du cycle

catalytique). Si I’on considére que I’entité (FeO2)** est un oxydant faible, I’arrivée du
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deuxieme électron pour former I’entité 4 est indispensable afin que la scission de la liaison
0O-0 puisse se réaliser et conduire a I’entité reactive 5 (oxygeéne active). Le stade réactif n° 5
ainsi que I’étape de sa genese (coupure de la liaison O-O) sont mal connus. Cette derniére
peut s’effectuer par scission homo- ou hétérolytique.

Une coupure homolytique générerait I’espéce (FeO)** et le radical OH®. Celui-ci
arracherait un atome d’hydrogéne du substrat pour former une molécule d’eau et un radical R*
qui réagirait avec (FeO)?* pour étre hydroxylé, aprés neutralisation des charges intermédiaires
par un proton.

Une coupure hétérolytique conduirait & la formation de (FeO)** et d’un ion OH™ qui se
recombinerait avec un proton pour donner une molécule d’eau (Figure 11.42). Le complexe
(FeO)** arracherait ensuite un atome d’hydrogéne du substrat pour former un radical R® et
Ientité (FeOH)*. Ces deux entités réagissent alors entre elles pour donner le produit oxydé
(Koymans et al., 1993).

Un exemple de structure 3D de ferrédoxine contenant un cluster [2Fe-2S] (au centre)
est présenté dans la Figure11.43 (Binda et al., 1998).

Figure 11.43: Srucure 3D d'une ferrédoxine d épinard contenant un cluster [2Fe-
29 (d'aprésBinda et al., 1998).

Les monooxyagénases flavinigues

Bien que cette classe d’enzyme ne contienne pas d’atome de fer, nous avons souhaité
décrire ces systémes qui conduisent aux mémes métabolites que les autres monooxygénases.

Contrairement aux cytochromes P450, ces monooxygénases a FAD fonctionnent sans
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I’intervention d’autres protéines et utilisent directement la source d’électrons qui est toujours
le NADH ou le NADPH. Les représentants les mieux connus du groupe sont la
p-hydroxybenzoate hydroxylase et la salicylate hydroxylase observées chez plusieurs genres
bactériens comme Pseudomonas, Azotobacter et Acinetobacter. Ces enzymes catalysent
respectivement, la conversion du p-hydroxybenzoate en protocatéchuate (acide
3,4-dihydroxybenzoique) et du salicylate (o-hydroxybenzoate) en catéchol (Pelmont, 1993).
Ces enzymes ont fait I’objet de nombreuses études chez les mammiferes. Elles sont
présentes dans de nombreux tissus et existent sous de multiples isoformes. Spécialisées dans
I’oxydation de xénobiotiques notamment soufrés ou azotés, elles se caractérisent par une
specificité de substrats exceptionnellement large, propriété qui est due a leur cycle catalytique

particulier (Figurel1.44).

S SO
(1)
FAD-OOH FAD-OH
(NADP+) (NADP+)
Oz (5) 2) H,O
FADH, FAD
(NADP+) (NADP+)
(4) (3)
H+ + NADPH NADP+
T FAD

Figure 11.44: Cycle catalytique des monooxygénases flaviniques (d apres Ziegler,
1993).

Dans la cellule, cette protéine est apparemment présente sous une forme
hydroperoxyde (hydroxyperoxyflavine FAD-OOH) tres réactive, formée par une liaison
covalente entre la flavine et I’oxygéne susceptible d’oxyder n’importe quel composé qui entre
en contact avec elle (étape n° 1). Le produit (SO) formé par le transfert de I’oxygéne de
I’hydroperoxyflavine au substrat, est relargué immédiatement. L’oxygene résiduel généré par
la scission du peroxyde est libéré sous forme d’une molécule d’eau (étape n° 2), puis
I’enzyme se détache du NADP (étape n° 3) afin de pouvoir accueillir un nouveau cofacteur
chargé en électrons (étape n° 4). Une nouvelle molécule d’oxygéne va ainsi étre activée

(réduction par le NADPH) sous forme d’un nouvel hydroperoxyde (étape n° 5). Le substrat
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n’est pas requis pour que les étapes 2 a 5 se réalisent. Un seul point de contact est nécessaire

pour la formation du produit, propriété qui est a I’origine de leur large spécificité de substrats.

11.3.3.2 Les dioxygénases
Les dioxygénases sont classées en deux catégories en fonction du type de réaction
qu'elles catalysent (Bertini et al., 1996). La premiere catégorie de dioxygénases (type I)
incorpore deux groupements hydroxyle en position ortho I'un de l'autre dans le cycle
aromatique du substrat en utilisant le NAD(P)H comme donneur d'électrons, c’est le cas de la
benzene dioxygénase (Figurell.45).

H
e — Céﬁ" + NAD*
OH

Figurell.45 : Réaction catalysée par une dioxygénase de typel.

Le cis-dihydrodiol obtenu est ensuite converti en catéchol par une déshydrogénase.
Cet intermédiaire est alors pris en charge par une deuxieme catégorie de dioxygénases (type
I1) qui ouvrent les cycles aromatiques en incorporant deux atomes d'oxygéne a des endroits
bien spécifiques du substrat, les catéchol 1,2-dioxygénases (coupure intradiol) et les catéchol
2,3-dioxygeénases (coupure extradiol) (Figurell.46) :

oH COOH
+0p —— U intradiol cleavage

OH OH
OH =
COOH
+0p ——— ¢ cHo extradiol cleavage

Figure 11.46 : Réactions catalysées par les dioxygénases de type Il ; Catéchol 1,2-
dioxygénase (en haut) et catéchol 2,3-dioxygénase (en bas).

OH

Dioxygénases de type |

Appelées aussi dioxygénases hydroxylantes, elles font partie d'un consortium de deux
ou trois protéines pour former une chaine de transporteurs d'électrons, qui transfére les
électrons du NADH a une dioxygénase terminale. Les dioxygénases hydroxylantes sont

réparties en trois grandes classes (Figure11.47).
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CLASS |
1A
Phthalate dioxygenase
4-chiorophenylacetate 3.4-giuxygenase
4-sulfobenzoate 3.4 dioxygenase
Benzoate dioxygenase
4-methoxybenzoate O-damethylase
CLASS Il
«Q}. RS R +
Q § Fe'
nA \ g \ [2Fe-25]
Pyrazon dioxygenase e ~
S 0 ‘
o FAD e
(] [2Fe-25),
ey Ry

Benzane 1,2 dioxygenase

Toluene dioxygenase
CLASS Il
Naphthalene dloxygenase Fez*

N\ [2Fe-28],

0o o O

Reductase Ferredoxin Dioxygenase

Figure|1.47 : Classification des dioxygénases de type |. [2Fe-29 r indique que le fer
est complexé selon le type "Rieske" (d’ apres Bertini et al., 1996).
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Dans la premiére classe, la chaine de transporteurs d'électrons est constituée de deux
protéines, une réductase a flavine (FAD ou FMN) contenant un groupe [2Fe-2S]g, et une
oxygénase.

La deuxiéme classe comporte trois protéines : une réductase uniquement a flavine, une
ferrédoxine qui posséde un centre [2Fe-2S], et une oxygénase terminale. Les dioxygénases de
classe 11 sont réparties en deux catégories selon que le centre [2Fe-2S] est de type "Rieske™ ou
non.

La classe Ill est également formée de trois protéines : une réductase a flavine, une
ferrédoxine et une oxygénase terminale possédant un centre [2Fe-2S]r.

L’exemple de la chaine de transporteurs d'électrons de la benzéne 1,2-dioxygénase

(classe 11B) est représentée Figure11.48.

NADH+H @
benzene
NAD d""
OH
H
cis-dihydrodiol

REDUCTASE FERREDOXIN DIOXYGENASE

Figure11.48 : Chaine de transfert d’ électrons pour la benzéne 1,2-dioxygénase. [ 2Fe-
29 r indique que le fer est complexé selon le type "Rieske" (d' aprés Bertini et al., 1996).

La premiére étape dans la chaine de transporteurs d'électrons est une réduction du
cofacteur FAD ou FMN de la réductase grace au NAD(P)H. Les flavoprotéines des
oxygénases de classes | et les ferrédoxines des oxygénases de classes Il et Il assurent le
transfert d'électrons vers I'oxygénase terminale. Cette derniére est responsable de l'insertion
des deux atomes d’oxygene sur les substrats aromatiques.

Ces dioxygénases sont de grosses protéines de poids moléculaire allant de 150 a
200 kDa, formées par l'assemblage de 2 a 6 sous-unités de type a et B. Ces sous-unités
s'organisent soit de maniére homotypique pour former des dimeres ay, des triméres az ou des
tétrameres o4, SOit de maniéere hétérotypique pour former des tétraméres apB, ou des
hexameres o;3ps.

Les sous-unités o contiennent le centre [2Fe-2S] qui accepte les électrons de la

ferrédoxine et assure l'activité catalytique de I'enzyme, alors que la sous-unité B semble
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impliquée dans la reconnaissance du substrat, qui confére ainsi la spécificité de I'enzyme. La
présence de l'ion fer est essentielle pour l'activité catalytique. La comparaison des séquences
d'acides aminés de différentes oxygénases montre que deux résidus histidine et deux résidus
tyrosine sont conservés et seraient donc impliqués comme ligands du fer au sein du site actif,
ol l'oxygéne viendrait réagir. Le complexe fer**-peroxo ainsi formé réagirait ensuite avec le
substrat (Bertini et al., 1996).

Le dihydrodiol formé est ensuite réaromatisé par une déshydrogénase pour conduire
au catéchol. Le cycle aromatique de ce composé est alors clivé par les dioxygénases de type
.

Dioxygénases de type I

Comme nous I’avons vu précédemment, les catéchol 1,2-dioxygénases et les catéchol
2,3-dioxygeénases sont des protéines qui catalysent I’addition des deux atomes de I’oxygéne
moléculaire sur un catéchol avec clivage du cycle aromatique. Ces enzymes contiennent du
fer non héminique dans un état d'oxydation bien particulier, ce qui fait que leur structure et
leur fonctionnement sont assez différents.

Par ailleurs, le mécanisme d’action des catéchol dioxygénases est différent de celui des
monooxygeénases. Au lieu d’augmenter la réactivité de I’oxygene diatomique de I’air, ces

enzymes déstabilisent le substrat de facon a le rendre tres susceptible vis-a-vis de I’oxygene.

Fonctionnement des catéchol 1,2-dioxygénases

Les catéchol 1,2-dioxygénases qui catalysent I'ouverture des cycles aromatiques sont
des protéines dimériques constituées de sous-unités o et/ou B de masse moléculaire de 30,5 a
34 kDa, contenant un nombre varié d’atomes de fer par mole d’enzyme. Il semble que ces
protéines soient des isozymes, c’est-a-dire des enzymes qui coexistent a la fois sous forme
homodimériques (aa, PP) et hétérodimériques (af) et qui possedent la méme activité
catalytique vis-a-vis d'un substrat. Ces protéines résulteraient des trois combinaisons possibles
des sous-unités a et  en dimére pour former des homodimeres ao, B et des héterodimeres aff
(Stratchan et al., 1998).

Les catéchol 1,2-dioxygénases ont été classées en trois familles principales selon leur
spécificité de substrat : les catéchol 1,2-dioxygénases, les chlorocatéchol 1,2-dioxygénases et
les protocatéchuate 3,4-dioxygénases. Les deux premiéres catalysent I’oxygénation 1,2 des
catéchols et de certains de leurs dérivés mais ne transforment pas le protocatéchuate (3,4-
dihydroxybenzoate), alors que la protocatéchuate 3,4-dioxygénase transforme le
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protocatéchuate mais n’admet pas les catéchols. Les catéchol 1,2-dioxygénases peuvent aussi
catalyser le clivage 2,3 de substrats substitués en position méta tels que le 3-méthylcatéchol
ou le 3-méthoxycatéchol. En revanche, les chlorocatéchol 1,2-dioxygénases n’en sont pas
capables (Nakai et al., 1990).

Dans chaque paire af, le fer 11l est coordiné par deux tyrosines et deux histidines
appartenant aux chaines . Une cinquieme liaison est formée avec une molécule d’eau. Il en
résulte une géomeétrie de type bipyramide trigonale autour du fer. Cependant, celui-ci cherche
a capter absolument un sixiéme ligand pour acquérir son état de coordination le plus
favorable, (hexacoordiné pour former une géométrie octaédrique). L’arrivée du substrat
expulse la molécule d’eau et implique la rupture de la liaison axiale avec I’histidine (Figure
11.49).

Figure 11.49 : Fixation du substrat dans le site actif de la catéchol 1,2-dioxygénase
(d’apres Pelmont, 1993).
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Figure 11.50 : Mécanisme d ouverture de cycle par une catéchol 1,2-dioxygénase
(d'apres Pelmont, 1993).

Une fois le substrat doublement lié au fer, I’oxygéne s’installe dans le site actif en se

liant au fer pour former un peroxyde (état n° = 2, Figure 11.50). Le substrat subit ensuite une
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cétonisation pour former une structure qui le rend tres oxydable. L’attaque par I’oxygene qui

s’ensuit entraine la rupture du cycle (états n° = 3 et 4) (Pelmont, 1993).

Dorn et Knackmuss (1978) ont étudié I’influence de la présence d’un substituant
halogéné (chlore) et méthylé en position 3 et 4 sur la 1,2-dioxygénation de catéchols par
différentes catéchol 1,2-dioxygénases :

- les pyrocatéchases | et Il de Pseudomonas sp. B13 induites par les halogénures

aromatiques,

- la pyrocatéchase d’Alcaligenes eutrophus B9 induite par les benzoates.

Les valeurs des constantes d'affinitée, Km, et des constantes d'inhibition, Ki, de ces
enzymes pour les catéchols diversement substitués ont été calculées a partir de I'équation de
Michaelis et Menten. Les résultats montrent que le substituant électroattracteur (Cl) en
position 3 confere une meilleure affinité (Km plus petit) ainsi qu’une meilleure inhibition
pour le substrat selon un mécanisme de type compétitif.

Ces auteurs ont essayé d’expliquer I’origine de cette inhibition en s’appuyant sur le

mécanisme d’attaque de I’oxygene sur le catéchol (FigureI1.51).

Figure 11.51 : Mécanisme impliqué lors de I'attaque de I’ oxygene sur le catéchol
(d’apres Dorn et Knackmuss, 1978).

L’ attaque de I’oxygéne sur le cycle aromatique est une réaction électrophile. Par
consequent, I’effet inductif attractif d’un halogéne va diminuer le caractére nucléophile élevé
du diphénol et défavoriser I’attaque électrophile par une dioxygénase. Les auteurs suggerent
que I’halogéne en positon ortho aura un effet électroattracteur plus important qu’en position
méta.

Un exemple de structure 3D d’une catéchol 1,2-dioxygénase est présenté sur la Figure

[1.52. Cette enzyme provient d’une souche de Rhodococcus et contient un cluster [2Fe-2S] et

un Fe(ll) (Furusawa et al., 2004). Les atomes de Fer sont en gris.
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Figure 11.52 : Sructure 3D de la biphényl dioxygénase de Rhodococcus sp. RHAL
(d'aprés Furusawa et al., 2004)

Fonctionnement des catéchol 2,3-dioxygénases

Contrairement aux catéchol 1,2-dioxygénases, les catéchol 2,3-dioxygénases sont le
plus souvent des multiméres d’un méme type de sous-unités, chacune contenant un atome de
fer (Eltis et Bolin, 1996). Elles ont une spécificité de substrats plus large que les catéchol
1,2-dioxygénases. Elles fonctionnent toutes avec du fer sous forme réduite Fe(ll). Cet état
d’oxydation du fer confére a I’enzyme la propriété de présenter un site pour lier
spécifiqguement I’oxygene et d’étre en permanence coordiné selon une géométrie octaédrique.
La suite du mécanisme réactionnel est alors similaire a celui des catéchol 1,2-dioxygénases.
Cependant, dans le fonctionnement de cette enzyme, le substrat n’a pas besoin de subir un
changement d’orientation aussi important que celui réalisé avec les catéchol 1,2-dioxygénases
pour permettre a I’oxygene de se fixer. En 1989, Harayama et Rekik suggérent de classer les
catéchol 2,3-dioxygénases en deux familles selon leur affinité pour les substrats bicycliques et
les substrats monocycligues.

L’inhibition de la catéchol 2,3-dioxygénase de Pseudomonas putida mt-2 par le Tiron
(agent de chélation du fer : catéchol-3,5-disulfonate), le 3-chlorocatéchol, le 4-chlorocatéchol
et le 3-fluorocatéchol a fait I'objet d'une étude par Bartels et al. (1984). Il semble que les

catéchols halogéenés soient des inhibiteurs compétitifs des catéchol 2,3-dioxygénases.

69



ETUDE BIBLIOGRAPHIQUE

Dioxygénases contenant seulement du Fe(111) ou du Fe(l1)

Comme nous I’avons déja preécise, il existe également des dioxygenases contenant
seulement du Fe(lll) ou du Fe(ll) sans la présence de cluster [2Fe-2S], qui catalysent
directement les réactions d’oxydation du substrat. Ce type de structure a été rapporté
récemment et ne figurait donc pas dans la revue de Bertini et al. (1996). Les exemples cités
ci-apres ont été recensés dans la banque de donnees des structures de protéines disponibles sur

le site Web: RCSB PDB (www.rcsb.org). Le cas le plus général corespond a des

dioxygénases contenant du Fe(lll), la présence de Fe(ll) étant trés rare, citons le cas d’une
dioxygénase d’origine humaine (Titus et al., 2000).

A titre d’exemple, la structure 3D de la 2,3-dihydroxybiphényl-1,2-dioxygénase d’une
souche de Pseudomonas sp. (Uragami et al., 2001) est présentée dans la Figure I1.53. Le
Fe(lll) (en gris) est présent dans chacune des sous-unités (Figure I1.53A) qui s’assemblent
dans un complexe protéique multimérique (Figure I1.53B).

Figure I1.53 : Sructure 3D de la 2,3-dihydroxybiphényl-1,2 dioxygénase isolée d’'une
souche de Pseudomonas sp. (d’apres Uragami et al., 2001) A) Monomere, B) Assemblage
multimérigue.

Un autre exemple de dioxygénase contenant uniquement du Fe (111) est celui de la 4-
chlorocatéchol 1,2-dioxygénase de Rhodococcus opacus 1CP (Ferranoni et al., 2004). Comme

précédemment, on observe un complexe multimérique (Figurel1.54).
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Figure 11.54 : Sructure 3D de la 4-chlorocatéchol 1,2-dioxygénase de Rhodococcus
opacus 1CP (d'apres Ferranoni et al., 2004). A) Monomere, B) Complexe multimérique.

D’autres dioxygenases ont été décrites contenant du Fe(lll) (Sugiyama et al., 1995,
Vetting et Ohlendorf, 2000, Earhart et al., 2005, Ferraroni et al., 2005),

11.3.3.3 Effet du fer sur la biodégradation de composés xénobiotiques

Peu d’études sont rapportées dans la littérature quant a I’effet du fer sur la dégradation
de xénobiotiques.

Un premier type d’effet a été observé directement sur des enzymes purifiées,
classiquement des dioxygénases contenant du Fe(ll) en plus d’un cluster [2Fe-2S]. Il semble
que lors de la purification de ce type d’enzyme en conditions aérobies, le Fe(ll) puisse
s’oxyder facilement en Fe(l1l) rendant alors I’enzyme inactive. L’ajout de Fe(ll) a la solution
contenant I’enzyme purifiée, réactive alors I’enzyme, le Fe(ll) se plagant dans le site libéré ou
le site complexant beaucoup moins fortement le Fe(l11). Ainsi par exemple, I’ajout de Fe(ll)
et/ou d’un agent réducteur permet d’augmenter I’activité de la catéchol 2,3-dioxygénase
isolée de Rhodococcus rhodochrous CTM d’un facteur allant jusqu’a 7 fois (Candidus et al.,
1994). De méme, Schach et al. (1995) rapportent que [I’activité de la 2-oxo-1,2-
dihydroquinoline 5,6-dioxygénase de Comamonas testosteroni 63 est augmentée par un
facteur 1,5 si on rajoute du Fe(ll), alors qu’elle est inhibée en présence d’agent chélatant de
métal. En absence de Fe(ll), la quantité de métabolite formé par la toluéne dioxygénase de
Pseudomonas putida est diminuée de 80% (Wackett et al., 1988).

Un seul article relate I’effet direct de I’ajout de fer sur une dégradation de polluant

organique en conditions aérobies, donc impliquant des mono- ou dioxygénases, par des
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cellules entieres. Dinkla et al. (2001) ont étudié dans le détail I’effet d’une limitation en fer
sur la degradation du toluéne par deux souches de Pseudomonas putida comportant le
plasmide TOL. Les activités des enzymes impliquées dans la voie « haute » et la voie
« méta » de la dégradation du toluéne ont été dosées plus ou moins directement (dans certains
cas juste par consommation d’oxygéne) dans des cultures de P. putida contenant des

concentrations croissantes de fer (FeCls) dans le milieu de culture.

Figure 11.55: Activités des enzymes impliquées dans la biodégradation TOL lors de
cultures continues de P. putida mt2 (@) et de P. putida WCS358(pWWWO) () sur toluene. Les
activités de la toluéne monooxygénase (TMO) (A) et de la benzoate-1,2-dioxygénase (B120)
(C) sont décrites par la vitesse de consommation d' oxygéne (micromoles par minute par
gramme [poids sec] de cellules, (équivalant a des unités par gramme [poids sec] de cellule).
Les activités de la benzyl alcool déshydrogénase (BADH) (B), de la catéchol-2,3-dioxygénase
(C230) (D), et de la HMSH (E) sont décrites par la vitesse de transformation du substrat
(micromoles par minute par gramme de protéines dans I’extrait cellulaire, égquivalent aux
unités par gramme de protéines dans les extraits cellulaires). cdw, poids sec cellulaire
(d'aprés Dinkla et al., 2001).
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La Figure I11.55 présente la variation de chacune des activités enzymatiques en
fonction des rapports [Fe]/[toluene]. Ces résultats montrent que la toluéne monooxygénase
(TMO) intervenant dans la voie haute a une activité diminuée en présence de faibles
concentrations de fer alors que la benzyl-alcool déshydrogénase (BADH) n’est pas affectee.
En ce qui concerne les enzymes de la voie « méta », toutes les activités enzymatiques sont
affectées par une limitation en fer, a savoir la benzoate-1,2-dioxygénase (B120) et la catéchol-
2,3-dioxygenase (C230) ainsi que I’hydroxy muconique semialdéhyde hydrolase (HMSH)
bien que cette derniére enzyme ne contienne pas de fer. D’autres expériences ont montré que
I’induction des génes TOL augmentait la demande en fer pour chaque souche. Ces
expériences montrent clairement la modulation des chemins métaboliques oxydatifs
impliqués dans la dégradation de composés aromatiques impliquant mono et dioxygénases par
la concentration en fer dans le milieu.

Par ailleurs, Andrews et Novak (2001) rapportent I’activation trés nette par les ions
Fe?* de la dégradation du chloroforme (CF) produit lors de la dégradation du tétrachlorure de
carbone (CT) en anaérobiose par la bactérie Methanosarcina thermophila. Environ 60% de
moins de CF est produit et disparait tres rapidement. L’hypothése donnée par les auteurs est
que la présence de Fe®* augmenterait la quantité de Fe?* -porphyrine dans les cellules, qui
peut catalyser la déchloration de CT en CF (Kleckla et Gonsior, 1984).

Les effets du fer ont également été suivis sur des boues activées de traitement
d’effluents d’industrie papetiere. En effet, ces effluents contiennent classiqguement de
I’EDTA, agent complexant des métaux, qui inhibe fortement I’activité des microorganismes
sans doute en complexant les ions divalents de type Ca®* ou les contre-ions présents au niveau
des membranes. L’ajout de fer sous la forme de Fe-EDTA rétablit une activité des boues
(Diez et al., 2005) en empéchant I’effet nocif de ’EDTA.
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1.4 LES COMPLEXES DE FER (APCAs) ET PLUS PARTICULIERMENT LE
FENTA : PROCESSUS PHOTOCHIMIQUES ET METABOLISATION PAR

LESMICROORGANISMES

[1.4.1 L es agents complexants

Les acides amino-polycarboxyliques (APCAS) sont des composés qui contiennent

plusieurs groupes carboxylate liés a un ou plusieurs atomes d’azote (Figure I1.56A et B).
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Figure 11.56: Formules chimiques des APCAs synthétiques (A) et naturels (B) les
plus importants (d’ aprés Bucheli-Witschel et Egli, 2001).

Ces acides aminopolycarboxyliques ont la capacité de former des complexes solubles
dans I’eau avec de nombreux ions métalliques di- ou trivalents. Les APCAs forment des
complexes trés stables du fait de la formation a partir de I’azote d’une ou plusieurs spheres de

coordination autour du metal (FigureI1.57).
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MeNTA™ MeEDTAZ

Figurell.57 : Sructures octaédriques des complexes métal-NTA et métal-EDTA.

Pour décrire la stabilité de ce type de complexes métal-ligand une constante

d’équilibre K est utilisée. Elle est définie comme

_ [MeL]
~ [Me]x[L]

K

ou [Me] est la concentration en ion métallique, [L] est la concentration en ligand et [MeL] est
la concentration en complexe a I’équilibre. Les constantes de stabilité des complexes 1:1 entre
le NTA, EDTA ou EDDS et différents ions métalliques di- ou trivalents sont données dans le
tableau suivant (Tableau 11.8) :

métlacJJIr;zues log Kmenta log Kmeepta log Kwvieepps
Mg** 5,47 8,83 5,82
ca® 6,39 10,61 4,23
Mn?* 7,46 13,81 8,95 (+)
zZn* 10,66 16,44 13,49 (+)
Co* 10,38 16,26 14,06
cu* 12,94 18,7 18,36
Pb?* 11,34 17,88 12,7 (+)
cd* 9,78 16,36 10,8 (+)
AP 11,4 16,5

Fe? 8,33 (+) 14,27

Fe* 15,9 25,0 22,0 (+)
Ni%* 11,5 18,52 16,79

Tableau 11.8 : Constantes de stabilité de différents complexes pour une force ionique
égale a 0,1 M et une température de 25°C ou (+) 20°C (d'aprés Bucheli-Witschel et Egli,
2001).
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Du fait que les constantes de stabilité sont élevées pour de nombreux ions métalliques,
les APCAs synthétiques sont présents dans de nombreux produits utilisés pour des
applications domestique ou industrielle variées afin de controler la solubilité et la
précipitation des ions métalliques. Les principaux APCAs synthétiques sont présentés Figure
I1.56A. Les deux principaux APCAs synthétiques utilisés a travers le monde sont I’acide
éthylenediaminotétraacétique (EDTA) et I’acide nitrilotriacétique (NTA) (Tableau 11.9).

USA Europe de I’Ouest
EDTA 42 13,6
NTA 32 8,3
DTPA 4 0,5
HEDTA 18 2,0
Autres APCAs 2,5 2,0
Sodium polyphosphates 586 1111
Organophosphonates 10 10
Acides 110 15

hydroxycarboxyliques

Tableau 1.9 : Estimation de la quantité des APCAs utilisés aux USA et en Europe en
1981 (10° tonnes). Pour comparaison sont également donnés les autres agents complexants
synthétiques (d’ apres Bucheli-Witschel et Egli, 2001).

Du fait de I’utilisation majoritairement dans des milieux aqueux de ces agents
complexants synthétiques comme le NTA et ’EDTA, ils vont se retrouver dans les eaux usées
et donc atteindre les stations de traitement des eaux et les milieux aquatiques naturels. Ils vont
donc subir des processus de dégradation biotique ou abiotique dans I’environnement. Nous
présentons dans les paragraphes suivants une synthese bibliographique des processus de
photo- et biodégradation que peuvent subir ces agents complexants (APCAs) lorsqu’ils ont
complexé le fer.

Plus récemment, il a été mis en évidence que des agents complexants de type APCAs
sont naturellement produits dans I’environnement par des plantes ou des microorganismes. Ils
sont directement impliqués dans les processus de consommation de métaux par ces
organismes. Le premier et le plus étudié des APCAs produits naturellement et
I’éthyléenediaminedisuccinate (EDDS) qui a été isolé a partir d’une culture d’actinomycétes

(Amycolatopsis orientalis).

I1.4.2 Photodégradation des complexes de fer-APCAs
Les acides amino(poly)carboxyliques n’absorbent pas la lumiéere solaire et par
conséquent ne sont pas photodégradables dans I’environnement naturel. Cependant, comme

nous I’avons indiqué précédemment, ces acides amino(poly)carboxyliques sont tres largement
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utilisés dans I’industrie des détergents, la photographie, I’industrie pharmaceutique,
I’industrie du textile. Par conséquent, plusieurs auteurs ont montré la présence de ces acides
amino(poly)carboxyliqgues comme [I’acide éthylénediaminotétraacétique EDTA, I’acide
cyclohexanediaminotétraacétigue CDTA, [I’acide N-hydroxyéthylénediaminotriacétique
HEDTA, I’acide iminodiacétique IDA et I’acide nitrilotriacétique NTA dans les effluents
domestiques ou industriels. Cette famille de composés chimiques constitue une source de
pollution dont les effets sur le compartiment aquatique peuvent étre trés dommageables
(Andrianirinaharivelo, 1992).

Cependant, une des voies d’élimination ou de dégradation de ces acides
amino(poly)carboxyliques réside dans leur propriété d’agent complexant. En effet, le
processus de complexation entre ces acides et les métaux de transition comme le fer, entraine
la formation d’un complexe qui a une bande d’absorption s’étendant jusque dans le domaine
du visible. Ces complexes vont donc pouvoir absorber la lumiere solaire et subir des
mécanismes de photooxydoréduction.

Ainsi, dans la littérature, de nombreuses études ont été rapportées concernant la
formation des complexes métal-acide amino(poly)carboxylique (Karadakov et Venkova,
1970 ; Lati et Meyerstein, 1978) et plus particulierement avec le fer (Ogino et al., 1989 ;
Gustavson et Martell, 1963).

Les processus photochimiques observés lors de la dégradation des complexes acide
amino(poly)carboxylique-fer(I11) ont été décrits dans la littérature. Dans le cas de ’'EDTA,
employé comme agent chélatant dans les détergents, le complexe fer(ll1l)-EDTA est de
steechiométrie 1-1 (Nuttal et Stalkir, 1977); sa structure et celle de ’EDTA ont été présentées
précedemment.

Le rendement quantique de phototransformation de ce complexe a été évalué a 0,018 a
405 nm, et il augmente lorsque la longueur d’onde d’excitation diminue (Kari et al., 1995).
Cette transformation conduit a la formation de fer(ll), de dioxyde de carbone, de
formaldéhyde, d’acide éthylene diaminotriacétique (ED3A) et de complexe fer(I11)-EDTA, le
fer(1l) pouvant étre complexé par ’'EDTA (Carey et Langford, 1973). L’efficacité de ce
processus est cependant dépendant de la forme hydrolytique du complexe. Les différentes
espéces du complexe de fer(l11)-EDTA dépendent du pH (Stafford et al., 1994). Dans le
domaine de pH compris entre 4,0 et 8,0, FEEDTA et Fe(OH)EDTA? représentent 100% de
I’EDTA mis en solution (Figure11.58).
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Figurell.58 : Distribution des complexes fer(l11)-EDTA dans une solution agqueuse en
fonction du pH (d'apresKari et al., 1995).

Dans le tableau suivant, nous avons répertorié quelques résultats d’études menées sur
les rapports des rendements quantiques de formation entre Oncro, dcoz ,» Ore’  lors de
I’irradiation du complexe fer(111)-EDTA. HCHO est un photoproduit de dégradation que I’on

retrouve systématiquement avec ce type de complexe :

Fe-EDTA hexc(MM)  PH  or Doz Ores [OHCHO Référence

2x10° mol.L™ 254  Neutre 1,71 Natarajan et Endicott, 1973
5x10% mol.L™* 254 Neutre 2,23 Natarajan et Endicott, 1973
3x10° mol.L™ 254  Neutre 2,00 Natarajan et Endicott, 1973
8x107° mol.L* 350 9,0 1,7 Carey et Langford, 1975

Tableau 11.10 : Rapports des rendements quantiques de formation de fer(I1), HCHO
et CO; lorsdel’irradiation de complexes fer(I11)-EDTA.

La phototransformation du complexe fer(111)-EDTA dépend également du pH et de la
longueur d’onde d’irradiation. Dans la figure suivante, la photoréactivité du complexe est
exprimée par les rendements quantiques de formation de fer(Il) en fonction du pH et de la

longueur d’onde d’irradiation (Figure 11.59).
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Figurell.59 : Rendements quantiques de formation du fer(Il) lors de I’irradiation du
complexe fer(111)-EDTA en fonction du pH et de la longueur d’ onde d'irradiation (d’ apres

Kari et al., 1995).

Nous retrouvons I’effet classique de la longueur d’onde d’irradiation avec une plus
grande efficacité a courte longueur d’onde. L’effet du pH est beaucoup moins marqué et ne

semble pas suivre une régle générale.
Le mécanisme primaire de dégradation du complexe fer(l1l)-EDTA peut se

schématiser ainsi selon Carey et Langford (1973) :

o.__0 o)
r C7 20 7O CH,
N I hv Fe\ | 2+ @/ +  CO
~ CHy —>LMCT L CHy — > Fe— 2
N N
/ N\ / \
Fe(ll1)-EDTA
Fe(I1)-ED3A
cé\ Fe(lI)-EDTA CH,
24 @ H,0 HCHO
”‘N > &+ Oy + Fe(I)-EDTA ——>
/N 7\ H
Fe(I)-EDTA
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La dégradation se poursuit par des ruptures successives des liaisons C-N du complexe

fer(11)-ED3A et donne lieu a la formation des photoproduits suivants :

H, _CH,—COOH _CH,—COOH
N—CH;—CH,—N_ HN. H,N—CH,—COOH
HOOC—CHy H CH,—COOH
H_ _CH,—COOH H, _CH,—COOH
“N—CH;—CH—N "N—CH;—CH,—N

H H H “CH,—COOH

Le second acide amino(poly)carboxylique qui a été le sujet de nombreuses études est
I’acide nitrilotriacétiqgue (NTA). NTA est utilise comme substitut des phosphates dans les
détergents. Dans le cas du complexe fer(I1l)-NTA, I’étude de la photodégradation a été
effectuée au sein du Laboratoire de Photochimie Moléculaire et Macromoléculaire. Le
complexe fer(111)-NTA est principalement de stoechiométrie 1/1 (Andrianirinaharivelo et al.,
1993 ; Nuttal et Stalkir, 1977). Le complexe fer(I111)-NTA existe sous deux formes différentes
en fonction du pH : il y a un équilibre protolytique entre les deux formes, I’une neutre et

I’autre anionique avec un pK, égal a 5,5.

o]
0 _
1 Il
o) c
o \\c /C\CH 0 \\C e 2
2 H,C
\ H C\I B \ \l!l
H ~ pKa=5,5 Fe"u/ \CH
__-Fe CH, =—= ! H,0— L+ HY
H20 \ / ’ |\ c/
| o—°N 077

En milieu neutre, la forme monohydroxylée du complexe est présente dans la solution.
L’irradiation du complexe fer(111)-NTA dans ces conditions (milieu neutre) a 365 nm conduit
au phénomeéne de photodécomplexation. Par contre sous irradiation a plus courtes longueurs
d’onde (313 nm) la photodécomplexation est accompagnée d’un processus photorédox
intramoléculaire entre le fer(lll) et le groupement carboxylate (Faust et Zepp, 1993;
Andrianirinaharivelo et al., 1993) conduisant a la formation de fer(ll) et a une
décarboxylation de I’acide nitrilotriacétique.

En milieu acide, Andrianirinaharivelo et al. (1993) ont montré que la forme protonée
de fer(I11)-NTA subit un processus de photooxydoréduction qui varie suivant la longueur
d’onde d’irradiation. En effet, I’irradiation a 365 nm de la forme neutre du complexe conduit
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a un processus de photooxydoréduction entre fer(l11) et NTA. Par contre, sous irradiation a
plus courtes longueurs d’onde, la réaction de photooxydoreduction implique un phénomeéne
de transfert de charge entre le fer(Ill) et un oxygéne d’une molécule d’eau complétant
I’édifice du complexe fer(I11)-NTA. Ces deux processus dépendant du pH de la solution
conduisent néanmoins a la formation des mémes photoproduits qui sont : le fer(ll), I’acide
iminodiacétique (IDA), le formaldéhyde et le dioxyde de carbone. L’IDA est le produit de
dégradation qui pose probleme car il est connu comme un composé cancérigene sous certaines
formes (dérivés nitrosés), donc potentiellement dangereux pour la santé humaine. Pour cette
raison mais aussi dans le but d’aller jusqu’a la minéralisation compléte du NTA, des études
ont été réalisées a partir de IDA (Mailhot et al., 1995).

D’autre part, Andrianirinaharivelo et al. (1993) ont montré que les rendements
quantiques de disparition de fer(lll)-NTA sont dépendants de la longueur d’onde
d’irradiation, ainsi que du pH. En effet comme le montre le Tableau 11.11, les rendements
quantiques de disparition de fer(Il1)-NTA augmentent lorsque la longueur d’onde

d’irradiation est plus courte et diminuent fortement quand le pH varie de 4,0 a 7,0.

Aexc (NM) ddis (@ pH= 4,0) dgis (2 pH=7,0)
254 0,50 0,19

296 0,40 0,18

313 0,30 0,08

334 0,22

365 0,18 0,09

Tableau 11.11 : Rendements quantiques de disparition de fer(l11)-NTA en fonction de
la longueur d’ onde d’ excitation et du pH.

Des études similaires ont été effectuees avec le complexe fer(l11)-EDTMP (acide
éthylenediaminotétraméthylénephosphonique). Un processus photorédox intramoléculaire du
méme type que pour les complexants carboxylés a lieu entre le fer(lll) et un groupement
phosphonate (Matthijs et al., 1989). Des ruptures successives de liaisons C-N conduisent & la
formation de groupements orthophosphates PO, de fer(l1) et d’un composé final incapable
de donner lieu a une complexation avec le fer(lll): I’acide N-méthylaminométhyléne

phosphonique.

Remarque: Dans toutes ces études sur les agents complexant du fer, I’avancement de la
dégradation (éventuellement la minéralisation) dépend de la capacité des photoproduits a
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complexer le fer(ll1). Par exemple, dans le cas du NTA en présence de fer, I’acide
iminodiacétique est complexé par le fer uniguement dans des solutions de pH < 3,5. Donc
dans de nombreux milieux naturels, la dégradation sarréte a I'IDA qui est un produit
potentiellement dangereux dans certaines conditions. L’efficacité des processus de
phototransformation des complexes dépend donc fortement de I’ agent complexant considérée.

11.4.3 M étabolisation des complexes de fer par des microor ganismes

L utilisation intensive des APCAs pour de nombreuses applications industrielles et
domestiques a poussé a I’étude de la biodégradabilité de ces composés soit dans des milieux
environnementaux complexes (stations d’épuration, eaux de surface, nappes phréatigques, sols
et sédiments) soit par des souches pures isolées de ces milieux. Les composés les plus étudiés
ont été le NTA et "EDTA, mais aussi le DTPA et le [S, S]-EDDS. Comme nous le verrons, le
NTA est relativement biodégradable alors que I’EDTA est beaucoup plus récalcitrant, sa
dégradation dans I’environnement étant surtout abiotique (photochimique). C’est pourquoi la
quantité de NTA retrouvé dans les stations d’épuration, les eaux, les sols et les sediments est
faible alors que ’EDTA y est dosé toujours de maniere beaucoup plus importante.

Les données présentées dans ce chapitre sont tirées de deux revues tres exhaustives du
groupe de Thomas Egli (Bucheli-Witsechel et Egli, 2001; Egli, 2001).

11.4.3.1 Souches microbiennes pures dégradant les APCAs

Les isolats identifiés concernent principalement I’utilisation du NTA et de ’EDTA,
quelques cas seulement ayant été décrits pour les autres composés. La plupart des
microorganismes pouvant dégrader le NTA et ’EDTA sont des bactéries Gram négatif
appartenant au groupe o2 des Protéobactéries. Il existe une exception : il s’agit d’une bactérie
capable de croitre sur APCAs en condition anaérobie (bactérie dénitrifiante) et appartenant au
groupe y-des Protéobactéries. Une souche Gram positive (Corynebacterium) a également été
décrite comme capable de se développer tres lentement en utilisant ce type de substrat. Le
Tableau |1 .12 récapitule les caractéristiques des souches les plus étudiées pour la dégradation
du NTA et de ’EDTA.
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Tableau 11.12: Quelques propriétés des souches bactériennes les plus étudiées,
capables d' utiliser les APCAs comme seule source de carbone, d énergie et d’ azote (d’ aprées
Bucheli-Witsechel et Egli, 2001).

11.4.3.2 Voies métaboliques impliquées dans la dégradation des APCAs
Les informations les plus importantes concernent la biodégradation du NTA. Elles ont

été obtenues a partir des souches décrites dans le Tableau 11.12.

Biodégradation du NTA

La Figure 11.60 résume les voies métaboliques impliquées dans la dégradation du

NTA, par les souches C. heintzi et C. asaccharovorans.

La premiére étape correspond a I’entrée du NTA dans la cellule bactérienne. Bien que
I’on pense que ce transport soit actif, les données concernant ce transport manquent
cruellement. Une fois dans la cellule, le NTA est transformé en IDA (iminodiacétate) et
glyoxylate soit via une NTA-monooxygénase (NTA-MO) utilisant I’oxygene de I’air, enzyme
qui est couplée a une NADH :FMN oxydoréductase qui assure le transfert d’électrons, soit via
une NTA-déshydrogénase (NTA-DH) ou encore via une nitrate réductase (NTA-NtrR). La
NTA-MO et la NTA-DH sont cytoplasmiques alors que la NTA-NtrR est membranaire et
utilise la transformation nitrate /nitrite comme chaine de transfert d’électrons. Ces deux
enzymes ont été identifiées au départ dans des conditions anaérobies. Plus récemment, une
levure Kluyveromyces marxianus IMB3 a eté décrite comme capable d’utiliser le NTA ou
I’IDA comme seule source d’azote pour sa croissance (Ternan et McMullan, 2002). Les

activitéts NTA-MO et IDA-DH ont notamment été mises en évidence sur des extraits
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cellulaires, suggerant des voies métaboliques similaires chez la levure. Ces activités n’ont pas
été détectées dans un milieu de croissance complet, ni dans un milieu carencé en azote. Il
semblerait donc que ces enzymes soient inductibles. L’IDA peut a son tour étre transformé en
glyoxylate et en glycine par une iminodiacetate déshydrogénase. La dégradation d’une
molécule de NTA conduit donc a deux molécules de glyoxylate et une molécule de glycine

qui peuvent entrer ensuite dans le métabolisme central.

Figure 11.60 : Métabolisme du NTA par C. heintzii et C. asaccharovorans (d apres
Egli, 2001).

Biodégradation de ’EDTA
Le métabolisme de ’EDTA établi pour les souches d’Agrobacterium DSM 9103 et

DSM6780 est présenté dans la Figure11.62. Il est moins bien connu que celui du NTA.

Le transport de I’EDTA est également inconnu : il s’agirait comme pour le NTA d’un
transport actif, inductible. Les especes EDTA-libre et MgEDTA, CaEDTA, MnEDTA sont
transportées dans la cellule. 1l faut noter que le DTPA (diéthylénetriamine-pentaacétate) peut
utiliser le méme transporteur : ¢’est un inhibiteur compétitif de ’EDTA.

L’EDTA-monooxygénase (EDTA-MO) fonctionne comme la NTA-MO et est couplée
a une NADH :FMN oxydoréductase. Elle transforme dans un premier temps I’EDTA en

ED3A (éthylénediaminetriacétate) et en glyoxylate, puis ’ED3A est a nouveau transformé en
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N,N’-EDDA (éthylénediaminediacétate) et glyoxylate. A noter que I’'EDTA-MO accepte
aussi d’autres APCAs comme substrats : le NTA, le DTPA, le HEDPTA ; dans chaque cas, un
groupe acétyle est éliminé et un glyoxylate généré. L’EDDA est ensuite transformé en
glyoxylate et EDMA par une IDA oxydase, qui transforme encore I'EDMA en
éthylénediamine et en glyoxylate. Au final, une molécule d’EDTA donne quatre molécules de

glyoxylate et une molécule d’éthylenediamine qui peuvent rejoindre le métabolisme central.

Figure 11.61: Métabolisme de I'EDTA et du [SS-EDDS chez Agrobacterium DSV
9103 et DSM6780 (d' apres Egli, 2001).

Biodégradation du [S,S]-EDDS

Bien que le [S,S]-EDDS soit un isomére de ’EDTA, son métabolisme est totalement

différent (Figure 11.61). Son mode de transport n’est pas connu mais il n’emprunte pas le
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transporteur de I’EDTA. D’autre part dans la souche étudiee (Agrobacterium), ni
monooxygeénase, ni déshydrogénase n’ont pu étre mises en évidence, mais on a identifié une
lyase qui coupe la liaison C-N entre la partie éthylenediamine et la partie succinyle du [S,S]-
EDDS, sans co-facteur. Cette réaction conduit a la formation de fumarate directement intégré
dans le métabolisme central et d’acide N-(2-aminoéthyl)aspartique dont on ne connait pas le

devenir.

11.4.3.3 Influence de la spéciation des complexes sur la métabolisation des
APCAs

La spéciation des complexes est extrémement importante et peut totalement modifier
la métabolisation de ces composés. Elle joue a deux niveaux, d’une part pour le transport dans
la cellule, et d’autre part pour certaines activités enzymatiques. En réalité il manque encore
beaucoup d’informations concernant cette spéciation.

Il n’est pas clair si les APCAs sont transportés sous forme libre ou sous forme de
complexe métallique. Au départ, si I’on considere que dans I’environnement les APCAs sont
forcément sous forme de complexes, la cellule doit gérer la présence de métaux. Si le
complexe métallique entre dans la cellule alors elle doit soit excréter I’excés de métal, soit le
précipiter a I’intérieur de la cellule & I’aide d’autres ligands, par exemple des polyphosphates.
Si au contraire elle transporte les APCAs sous forme libre, la bactérie doit alors dissocier le
complexe avant son entrée dans la cellule ou bien jouer sur I’équilibre complexe-forme libre a
I’extérieur de la cellule. Beaucoup de difficultés sont rencontrées pour aborder I’étude de la
spéciation des APCAs, en particulier avec des cellules entiéres: 1) se pose d’abord le
probléme de la toxicité du métal, 2) ensuite la présence de divers ions métalliques dans le
milieu et la présence de ligands a la surface de la cellule doivent étre prises en compte
puisqu’ils peuvent affecter totalement la spéeciation des APCAs, 3) enfin si I’on arrive a
caractériser la spéciation du complexe au départ, son suivi est ensuite trés difficile.

Les études menées avec des cellules entieres conduisent a des résultats trées
contradictoires, ceci vaut aussi bien pour le NTA que I’EDTA. Une étude chez C. heintzi
montre par exemple que tous les complexes de NTA avec Ca?*, Mn**, Mg?*, Cu®*, Zn?*, Cd*,
Fe** et le NTA libre sont dégradés & I’exception du complexe avec Ni%".

Des études sur les enzymes purifiées ont permis de dégager certaines spécificités des
enzymes du métabolisme des APCAs. Pour le NTA, le lecteur peut se référer a la Figure
[1.60 (Egli, 2001). La NTA-monooxygénase accepte comme substrat le MgNTA, CoNTA,
ZnNTA, MnNTA, NIiNTA et Fe(Ill)NTA ; le meilleur substrat est le MgNTA. Par contre la
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NTA-déshydrogénase ne peut utiliser que le NTA sous forme libre. Enfin la nitrate-réductase
accepte le NTA libre et les complexes de Mg?* et de Ca**. Pour I’'EDTA (Figure 11.61) la
monooxygénase accepte du MgEDTA, ZnEDTA, MnEDTA, CoEDTA mais pas le CaEDTA
ni ’EDTA libre. Enfin ’EDDS lyase (Figure I1.61) accepte soit I’'EDDS libre, soit certains
complexes de Mg?*, Ca?*, Ba®* et Mn?*. D’une maniére générale on a pu noter I’acceptation
comme bons substrats des complexes Mg/APCA ce qui serait compatible avec la présence
majoritaire de Mg®" & Iintérieur de la cellule. Une étude récente a montré la potentialité de
granules microbiens aérobies (agrégats microbiens auto-immobilisés issus d’une culture
mixte, qui se forment sans matériau support) dans le traitement d’eaux chargées en NTA et en
fer(111) (Nancharaiah et al., 2006). Ces granules ont permis la dégradation complete de 2 mM
de NTA et de Fe(NTA) en 14 et 40h respectivement a I’échelle d’un réacteur de laboratoire
(3L). Le NTA libre est dégradé a une vitesse spécifique de 0,7 mM h™* tandis que Fe(NTA) est
dégradé & 0,37 mM h™. Il semble que les cinétiques de disparition moins rapides du Fe(NTA)
observées soient le résultat de la superposition des processus d’adsorption et de
biodégradation, les granules adsorbant le FeENTA jusqu’a saturation pendant la mise en place
du systeme enzymatique inductible pour la dégradation. Les granules peuvent étre utilisés
jusgu’a 4 fois consécutivement sans perte de leur capacité dégradante du NTA. Il est a noter
que dans ces réacteurs, NTA constitue la seule source de carbone et que cet agent complexant
ne semble pas avoir d’effet sur le mécanisme de co-aggrégation et la formation des granules.

Il est bien évident que le probleme de la spéciation des complexes est d’autant plus
compliqué que I’on se situe dans un réel contexte environnemental et non pas en laboratoire.
Beaucoup de progrés restent a faire pour la compréhension du lien entre spéciation et
biodégradabilité des APCAs.

I1.4.4 Dégradation des APCAS: processus abiotiques vs processus biotiques
Pour conclure ce chapitre sur les APCAs, et plus particulierement les complexes de
fer, la Figure I1.62 résume I’ensemble des processus biotiques et abiotiques impliqués dans la
dégradation des complexes de I’EDTA, du NTA et du[S,S]-EDDS.
Les voies métaboliques que nous avons vues dans les sections précédentes permettent
d’envisager une minéralisation compléte de ces complexes métalliques, notamment ceux du
Fer (voie 2 de la Figure 11.62). En fait les données expérimentales montrent que ceci est

surtout vrai pour le NTA que I’on ne retrouve pratiquement pas.
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Figure 11.62 : Processus biotiques et abiotiques déterminant le devenir des APCAs
dans les stations d'épuration et dans I’environnement (d’'aprés Bucheli-Witsechel et Egli,
2001).

Les complexes de Fe(lll) du NTA, de ’EDTA et du DTPA sont facilement photolysés
comme nous I’avons vu précédemment. Ceci est également vrai pour I’lEDTA adsorbé sur des
oxydes de fer (voie 3 de la Figure 11.62). Cependant ces réactions photochimiques ne
conduisent pas a une totale minéralisation de ces complexes. Les photoproduits formés
peuvent éventuellement étre ensuite biodégradés par des microorganismes. Citons par
exemple I’IDA, la glycine, le formaldehyde et le formiate formés lors de la photodégradation
du FeNTA, tous pouvant étre utilisés par certains microorganismes et conduire a une
minéralisation.

D’autres processus peuvent encore intervenir. Par exemple les APCAs, en particulier
I’EDTA, peuvent s’adsorber sur des minéraux chargés positivement comme des oxydes de fer
ou d’aluminium. Ces particules peuvent alors sédimenter et contribuer au devenir de ces
composés dans les lacs (voie 1 de la Figure 11.62). Un autre processus est décrit dans la voie
4 de la Figure 11.62: ’EDTA ou le NTA peuvent étre oxydés de maniere abiotique par des
oxydes de manganése conduisant a des déacylations comme dans le cas de la

photodégradation. Les produits d’oxydation peuvent alors étre minéralisés par les
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microorganismes. Cependant I’importance de ce type de processus dans I’environnement est

encore inconnue.

[1.4.5 Photodégradation de composes or ganiques induite par des complexes
APCAsdefer(l11) en solution aqueuse
Comme nous I’avons mentionné précédemment, la photolyse directe des complexes

polycarboxylate de fer(ll1) ou aminopolycarboxylates de fer(I1l) conduit sous irradiation a
I’oxydation des ligands et également a la réduction du fer(l1l) en fer(ll). Il a de plus été
montré que les complexes de fer(lll) jouent un réle trés significatif sur la production
d’espéces réactives comme HO®, O," et H,0, sous irradiation (Sedlak et Hoigné, 1993 ;
Faust et Zepp, 1993).

Dans la littérature, les études scientifiques sur la photodégradation de composés
organiques induite par des complexes polycarboxyliques ou aminopolycarboxyliques de fer
sont limitées. La dégradation de ces composés photoinduite par les complexes
polycarboxyliques de fer(l1l) a été attribuée principalement a I’attaque de radicaux hydroxyle
générés par irradiation de ces complexes de fer(l11) (Zepp et al., 1992). Ici nous présentons
comme exemple la dégradation de la molécule d’atrazine (Figure 11.63) photoinduite par le
complexe de ferrioxalate en solution aqueuse (Balmer et Sulzberger, 1999).

4 al N
S's
NS
\#

Figurell.63: Molécule d atrazine.

La Figure 11.64 represente la disparition d’atrazine lors de son irradiation en présence
de ferrioxalate. L’irradiation réalisée en présence de fer(lll) seul, sans oxalate, conduit a la
dégradation de I’atrazine. Cette dégradation est attribuée au complexe aqueux de fer(l11) qui
sous irradiation génére des radicaux hydroxyle capables de réagir sur I’atrazine. En présence
d’oxalate 18 umol.L?, la vitesse de dégradation de I’atrazine augmente. Cette vitesse de
dégradation augmente fortement avec la concentration d’oxalate ajoutée en solution aqueuse.

Par contre, si on ajoute du méthanol (250 pmol.L™) au milieu, la dégradation de I’atrazine est
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completement inhibée (Figure I1.64). Le méthanol joue ici le r6le de piege a radicaux générés

photochimiquement a partir du complexe ferrioxalate.

Figurell.64 : Dégradation de I’ atrazine photoinduite par le ferrioxal ate.

Balmer et Sulzberger (1999) ont étudié de maniere précise I’influence de la
concentration en oxalate et I’influence du pH de la solution sur la photoactivité du
ferrioxalate. Ils ont remarqué la formation d’especes trés photoactives de di et tri-oxalate
lorsque la concentration d’oxalate augmente en solution aqueuse (oxalate = 180 pmol.L™).
D’autre part, ils ont montré I’effet du pH sur la dégradation sous irradiation de I’atrazine en
présence de ferrioxalate. Ils ont mis en évidence que la vitesse de disparition de I’atrazine
augmente dans cet ordre de pH : 7,5 < 5,6 < 3,2 < 4,3 en présence de 18 umol.L d’oxalate.

En revanche, lorsque la concentration en oxalate est égale & 180 pmol.L™, la vitesse de
dégradation de I’atrazine augmente dans cet ordre de pH: 7,9 < 3,2 <4,6 = 5,4. Balmer et
Sulzberger (1999) ont attribué ces résultats a I’existence de plusieurs processus en
compétition. Premierement, le pH et la concentration d’oxalate en solution aqueuse
influencent et contrélent la spéciation des complexes de fer(lll) et donc ainsi la vitesse de

photolyse via ces complexes. (Figure|1.65).
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Figurell.65 : Disribution du complexe de ferrioxalate en fonction de la
concentration d’ oxalate et du pH.

Deuxiémement, ils ont noté que le pH et la concentration d’oxalate influencent
également tres fortement la concentration et la spéciation du fer(ll) formé. Ainsi son
oxydation en fer(l1l) sera plus aisée en milieu neutre, en présence d’oxalate et par réaction
avec H,0O, formée lors du processus photochimique. De plus, parallelement a I’attaque des
radicaux hydroxyle sur I’atrazine, les radicaux hydroxyle peuvent aussi réagir avec I’oxalate
ce qui implique une compétition en terme de réactivité pour les radicaux hydroxyle formés
sous irradiation.

Nous présentons comme deuxiéme exemple, la dégradation de colorants photoinduite
par le complexe fer(lll)-citrate en solution aqueuse. Deng et al. (1998) ont étudié la
dégradation de cing colorants (C.I. rouge réactif 2, C.1. bleu réactif 4, C.1. noir réactif 8, C.1.
rouge basique 13, C.lI. jaune basique 2) photoinduite par le citrate de fer(Ill) en solution
aqueuse (pH =2,0) (A = 313 nm). Lors de I’irradiation, la photolyse des complexes de citrate
de fer(l1l) conduit a la formation de radicaux tres réactifs, qui peuvent ensuite induire la
dégradation du colorant. Sur la Figure 11.66 sont représentées les différentes cinétiques de
disparition d’un colorant photoinduite par le citrate de fer(l1l) en fonction de la concentration
initiale de colorant. On peut remarquer que la vitesse de dégradation du colorant diminue
quand sa concentration initiale augmente en gardant la méme concentration initiale de citrate
de fer(lll) (Figurel1.66).
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Figurel1.66 : Disparition d'un colorant & #20 mg.L™", ® 40 mg.L " et 4 60 mg.L*
sousirradiation (1= 313 nm) en présence de fer(l11) citrate (10 mol.L™, 2x10* mol.L™).

De plus, Deng et al. (1998) ont évalué les constantes de vitesse de photodégradation
des différents colorants sous irradiation en présence de citrate de fer(111) (fer(111): 10 mol.L™,
citrate: 2x10* mol.L™") (Tableau 11.9). Les résultats montrent que les vitesses de disparition

dépendent fortement de la structure du composé organique mis en solution.

Colorants kaisp (COnstante de vitesse en min™)
C.I rouge réactif 2 0,1125
C.1. bleu réactif 4 0,0169
C.1. noir réactif 8 0,0172
C.I. rouge basique 13 0,0536
C.1. jaune basique 2 0,0518

Tableau 11.9 : Constantes de vitesse de dégradation des colorants photoinduite par le
citrate defer(l1l) sousirradiation.

Une étude a également été menée sur le rapport entre la concentration de fer(ll1) et
celle de citrate. Ce rapport va déterminer et influencer la distribution des différents complexes

en solution aqueuse et donc influencer fortement les processus de photodégradation des
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colorants. Dans le Tableau 11.10, sont répertoriées les différentes vitesses de dégradation des

colorants en fonction du rapport entre les concentrations en fer(l1l) et en citrate en solution

aqueuse et sous irradiation a A = 313 nm (Tableau 11.10):

Rapport de concentration

Vitesse de disparition du

Fe(111) (10" mol.L™)

Cit* (10” mol.L™) colorant (min™)

1

1
1
2
4

0,1283
0,1125
0,0862
0,0638
0,1001

) S S

Tableau 11.10: Effet du rapport [Fe(l11)]/[Cit*] sur la vitesse de photodégradation
du colorant (C.I rouge réactif 2, 20mg/L) en solution aqueuse (pH = 2,0, A = 313 nm) .

Plus récemment, une étude a été menée par Abida et al. (Abida et al., 2006 ; Abida,
2005) sur I'impact du couple lumiere-complexe de fer (FENTA et FeCitrate) sur la

dégradation du 4-chlorophénol en solution aqueuse. Pour les deux complexes étudiés, un

impact important sur la dégradation du 4-chlorophénol a été mis en évidence, celle-ci est plus

rapide lorsque la concentration en complexe est plus élevée (Figurell.67).
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Figurell.67 : Disparition du 4-chlorophénol (4-CP) dans la solution en fonction de
la concentration initiale en FENTA. [4-CP] = 2x10™ mol.L™; A eitation = 365 nm; pH = 4,0;

solution aérée.
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Pour les deux complexes, il est importante de noter que la disparition du 4-
chlorophénol est fortement dépendante de la longueur d’excitation : plus la longueur d’onde
est courte, plus la vitesse de disparition du 4-chlorophénol est importante. En absence
d’oxygeéne, aucune disparition de 4-chlorophénol n’est observée.

Des études originales en spectroscopie de Résonance Paramagnétique Electronique
(RPE) sous irradiation ont permis de mettre en évidence les différents radicaux formés au
cours du processus photoredox intervenant dans ces complexes de fer. Suivant la longueur
d’onde d’irradiation, nous observons i) soit a plus grandes longueurs d’onde, le RCO," qui va
ensuite évoluer vers la formation du radical H* puis en présence d’oxygéne vers la formation
de radicaux HO® ii) soit la formation du radical CO3™, qui peut réagir directement sur le 4-
chlorophénol. Le mécanisme de dégradation du 4-chlorophénol photoinduit par le complexe
FeNTA est présenté dans les Figures1V.68 et 1V.69 :

_CH—CoOo™ _CH—COO*
Fe!! N-CH—CO0 ——> Fe' 4H N<CH2—COO‘
CHZ_COO_ 365 nm CHZ—C(I)_
FeNTA ‘
CH> /CHZ.

. Y ® B
W+ Fé'+ NZCH,—C00~ < |HN—CH;—C00" |+ O, + Fé

~
Ozw SCH,—CoO- CH, —C00-

HO,== Oy o CHz—C00™
i
IDA

Fe'' + OH + pH=4.00r 6.0

O
<
R

OH

o) OH cl

Figure 11.68: Mécanisme de dégradation du 4-chlorophénol photoinduite par le
complexe FENTA a 4 > 345 nm (d’ apres Abida et al., 2006).
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Figure 11.69: Mécanisme de dégradation du 4-chlorophénol photoinduite par le
complexe FENTA & A > 310 nm (d’ apres Abida et al., 2006).

Malgré les différences observées pour le rendement quantique de disparition du
complexe et du 4-chlorophénol et sur les mécanismes mis en jeu, en fonction du pH et de la
longueur d’onde d’irradiation, les méme photoproduits primaires (hydroquinone,
benzoquinone et 4-chlorocatéchol) ont été obtenus.

La grande différence que nous avons notée entre les deux complexes de fer étudiés
est le fait que I’efficacité du complexe Fe-Citrate pour la dégradation du 4-chlorophénol est
fortement dépendante du pH (plus rapide a pH 3,0 par rapport a pH 6,0), alors qu’elle est
identique pour le complexe FeNTA.

Ces conclusions mettent en avant une fois de plus I’importance de ne pas se cantonner

a la seule disparition du polluant de départ mais de suivre les voies de dégradation jusqu’a la

transformation finale.

96



OBJECTIFS



OBJECTIFS

Au terme de cette étude bibliographique, plusieurs points se dégagent clairement :

» Les benzothiazoles sont des composes largement utilisés au niveau industriel. 11s sont pour
la plupart trés récalcitrants: peu de souches microbiennes pures sont capables de les
dégrader et ils sont en général insensibles a une photolyse directe. Leurs voies de
biodégradation ne sont bien connues que pour quelques especes bactériennes et leurs
comportements photochimiques sont encore trés peu étudiés.

» Certains benzothiazoles sont retrouvés dans les eaux usées domestiques, les eaux de
ruissellement des routes, les eaux industrielles, les eaux de surface mais aussi dans les
effluents de stations d’ épuration urbaines.

» L’éimination de ces composés du milieu aguatique requiert donc de nouvelles méthodes
combinant différents procédés. Quelques exemples de la littérature montrent que la
combinaison photo-biodégradation peut étre efficace pour la dégradation de composés
organiques.

> Nous avons également vu dans la littérature que le fer joue un réle clé dans
I”environnement. C'est un élément photoinducteur pour la dégradation de polluants
organigues. Il intervient également dans les réactions d’ oxydo-réduction catalysées par les
enzymes de type mono ou dioxygénases impliquées dans la dégradation de composés
organiques.

Tous ces éléments nous ont conduits a proposer une approche originale combinant la bio-
et la photodégradation de benzothiazoles en utilisant une souche pure de Rhodococcus
rhodochrous déja étudiée pour ses capacités biodégradatives au laboratoire SEESIB et des
sels de fer, notamment le complexe FENTA bien étudié au laboratoire LPMM.

L’ objectif a long terme est d évaluer la faisabilité d’'une telle démarche et sa
valorisation.
Les objectifs plus précis de cette thése sont les suivants :

> Evauer I'efficacité de dégradation de ces composés par les différents processus
combinés ou non,

»  Etablir les voies de dégradation des deux composés modeles (le benzothiazole et le 2-
aminobenzothiazole) en considérant les processus séparés, microbiologique et
photochimique seuls, et les processus combinés (biodégradation en présence de fer, avec
ou sans lumiere),

»  Comprendre les mécanismes impliqués dans les processus de dégradation et notamment

lerbledufer.
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MATERIEL ET METHODES

V.1 REACTIFSET SOLVANT

e 2-aminobenzothiazole (ABT), Aldrich, >97%.

e 2-amino-6-hydroxybenzothiazole (60H-ABT), synthétisé au laboratoire SEESIB.
e 2-amino-4-hydroxybenzothiazole (4OH-ABT), synthétisé au laboratoire SEESIB.
e 2-amino-4-méthoxybenzothiazole (4OMe-ABT), Aldrich , >97%.

¢ 2-hydroxybenzothiazole (OBT), Aldrich, 98%.

e acétonitrile, Acros, HPLC grade.

e acide bromhydrique, Fluka AG, minimum 54%.

e acide chlorhydrique, Acros, minimum 32%.

e acide iminodiacétique (IDA), Aldrich, >99%.

e acide nitrilotriacétique (NTA), Aldrich, >99%.

e acide sulfurique 1N, Merck, 99%.

e benzoquinone, Aldrich, 98%.

e benzothiazole (BT), Aldrich, >97%.

e chlorobenzene (PhCl), Fluka, >99,5%.

e éthanol, Carlo Erba, 96%.

e glycine (Gly), Fluka, >99%.

¢ hydroxyde de sodium 1N, Merck, 99%.

¢ hydroxyde de sodium, Prolabo, >97%.

e eau deutérée, D - 99,8%, Euriso-top.

e perchlorate de fer(l11) nonahydraté (Fe(ClO,)3-9H,0), Fluka, >97%.

e thiourée, Sigma-Aldrich, 99%.

e triméthylsilylpropionate de sodium tétradeutéré, (TSPd,), D — 99,8, Euriso-top.

e Trypcase-Soja, bioMeérieux.

pour les dosages chimiques :

e 1,10-phénanthroline, Fluka, >99%.

e acetate d’ammonium, Aldrich, >98%.

e acétate de sodium, Prolabo, >99%.

e ammoniac, Merck, minimum 25% dans I’eau.

e chlorhydrate d’hydroxylamine, Aldrich, >99%.

e sel de Mohr, FeSQO,4-(NH4).S04-6H,0, Aldrich, 99%.
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e sel de sodium de I’acide 3-(2-pyridyl)-5,6-diphényl-1,2,4-triazine-4,4’-disulfonique
(ferrocine), Aldrich, 97%.

V.2 PREPARATION DES SOLUTIONS

Toutes les solutions ont eté préparées avec de I’eau ultra-pure (Millipore oQ,
résistivité = 18,2 MQ cm). Le pH des solutions a été mesuré avec un pH-metre Orion ou
Mettler Toledo MP 225 équipé d'une électrode combinée. La précision des mesures est de
I'ordre de 0,1 unité. Pour ajuster le pH a des valeurs précises, nous avons utilisé de I’acide
chlorhydrique HCI 1N ou de la soude NaOH 1N. La force ionique des solutions n’a pas eté

contréblée.

IV.2.1 Solutions des xénobiotiques pour I'incubation
Les solutions ont été préparées par dissolution de la quantité nécessaire du

xénobiotique dans I’eau minérale Volvic® afin d’obtenir les concentrations suivantes dans 250
mL:

e BT2mM (55uL)

e ABT 1mM (0,0376 g) et 2 mM (0,0752 g)

e 60H-ABT 0,2 mM (0,0083 g)

Remarque: La concentration en xénobiotique de la solution préparée est deux fois plus
concentrée par rapport a la concentration finale utilisée pour I’incubation.

V.2.2 Solution du complexe FENTA (2 mM)
La solution du complexe FeNTA est obtenue de la fagon suivante :

A une solution aqueuse de 100 ml de NTA 4 mM (0,0765 g) a pH=4,0 sont ajoutés
sous agitation 100 ml d’une solution de Fe(ClO4); 4 mM (0,2066 g de Fe(ClO4)3-9H,0). Le
rapport steechiométrique entre le Fe(ll1) et NTA est de (1:1). Ce mélange est agité pendant 1
h, le pH est ajusté jusqu'a 4,0 avec de la soude NaOH 1 N. La complexation est suivie par
spectrométrie UV-vis & 260 nm (¢=6000 M™* cm™ a pH=4,0).

Remarque: Avant de commencer |'expérience le pH du complexe est ajusté a 7,0. La
préparation du complexe est faite a I’ abri de la lumiéere.
Les solutions de FENTA de concentrations 6 mM et 10 mM ont été préparées de maniere

similaire. Les concentrations plus faibles on été préparées par dilution de la solution mére
avec de |’ eau minérale Volvic®.
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IV.2.3 Solutions pour les dosages
Solution de chlorhydrate d’hydroxylamine (3 M)

La solution de chlorhydrate d’hydroxylamine a été préparée par dissolution de
104,25 g de ce sel dans 200 mL d’acide chlorhydrique 32%, puis en complétant a 500 mL
avec de I’eau. Un léger chauffage de la solution, sous agitation, a été parfois nécessaire pour
I’obtention d’une compléte dissolution.

Tampon acétate d’ammonium

Le tampon acétate d’ammonium a été préparé par dissolution de 192,7 g d’acétate
d’ammonium dans 200 mL d’eau ; puis apres addition de 170 mL d’ammoniac a 25%, nous
avons compléte a 500 mL avec de I’eau. Un leger chauffage de la solution, sous agitation,

peut également étre nécessaire pour obtenir une complete dissolution.

Solution de ferrocine :

La solution a été préparée par dissolution de 0,9849 g du sel de sodium de I’acide 3-
(2-pyridyl)-5,6-diphényl-1,2,4-triazine-4,4’-disulfonique dans 100 mL d’eau. La solution

conservée a 6°C est stable pendant 30 jours dans ces conditions.

Solution de 1,10-phénanthroline :

La solution a été preparée par dissolution de 0,5 g de 1,10-phénanthroline dans 500

mL d’eau.

IV.3REACTEUR

Les études de dégradation ont été réalisées dans un incubateur ou « photo-
bioréacteur » (Figure 1V.1). Le « photo-bioréacteur » est composé de 7 tubes fluorescents (1)
de 15 W TLAD Philips®, qui émettent entre 300-400 nm avec un maximum d’émission a 365
nm. La température du réacteur aux parois thermoisolantes (4) est maintenue par une lampe
infra rouge (2) et un ventilateur (3) couplés a un thermocouple (non indiqué sur la figure). La
température est périodiquement vérifiée par un thermometre numérique (6). Les Erlenmeyers
transparents ou opagues (7) sont fixés sur la table d’agitation (5), pour assurer I’oxygénation
et I’homogenéité du milieu.

L’intensité du flux lumineux du systeme d’irradiation est mesuré et vérifié avant

chaque manipulation avec un luxmetre Testo 545.
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FigurelV.1 : Photo-bioréacteur
V.4 CONDITIONSDE CULTURE

Nous avons utilisé une souche de Rhodococcus rhodochrous (OBT18), qui a été isolée
par De Wever et al. (1997b ; 1998) a partir de boues activées de stations d’épuration placées
en sortie d’usine fabriquant du MBT (BAYER, Anvers, Belgique).

Les bactéries sont conservées sous forme d’aliquot a —-80° C en présence de 10 % de
glycérol (agent cryoprotecteur). Un aliquot est décongelé et utilisé pour ensemencer 100 mL

de milieu TS : Trypcase-Soja (bioMérieux) dans un Erlenmeyer de 500 mL.

Composition du milieu Trypcase-Soja : pour 1 L d’eau distillée

+ Dbiotrypcase 17 g + K;HPO, 2,59
+ Dbiosoyase 3 g ¢ KH,PO, 2,59
+ NaCl5¢g

Cette préculture est agitée a 30°C et a 200 rpm (rotations par minute) pendant 48 h
pour une oxygenation convenable des microorganismes.

Méthode A. Apres 48 h de préculture, 2 mL de préculture sont ajoutés dans 100 mL de
milieu TS (Erlenmeyer de 500 mL). La croissance des microorganismes se déroule pendant
24 h sur table d’agitation a 30° C et a 200 rpm. Ces conditions ont été préalablement établies
pour que la croissance des bactéries soit arrétée en fin de phase exponentielle.

Méthode B. La méthode B est similaire a la Méthode A mais on ajoute 6 mL de
FeNTA 2mM filtré (0,2 um) a 100 mL de milieu TS contenant 2 mL de préculture.

Remarque : Des essais ont été réalisés avec des cellules cultivées sous irradiation a 365 nm
selon les Méthodes A et B.
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V.5 CONDITIONSDE PHOTO ET DE BIODEGRADATION

IV.5.1 Dégradation des xénobiotiques photoinduite par des sels ferriques ou
FeNTA

A une solution du xénobiotique est ajoutée une solution de FeNTA dans des
Erlenmeyers de 500 mL, fermés avec des bouchons de coton, afin d’obtenir 100 ml de
mélange.

Nous avons travaillé avec une concentration en :

- ABT0,5mM (FeENTA 1,0 mM) a pH=4,0et 7,0

- 60H-ABT 0,1 mM (FeNTA 0,2 et 1,0 mM) & pH=7,0

- BT 1 mM (Fe(ClO4)30,3 mM et 3,0 mM) a pH=3,2 et 7,5
- BT 1mM (FeNTA 0,3 mM et 3,0 mM) a pH=7,5

Pour chaque expérience, nous avons réalisé systématiqguement en parallele deux types
de témoin :

- le témoin xénobiotique en absence de fer (sel de fer ou FENTA) (mise en évidence des
photoproduits obtenus par photolyse directe).

- le témoin xénobiotique sans lumiere dans des Erlenmeyers en verre borosilicaté opaques a
la lumiere UV et visible (mise en évidence d’une éventuelle transformation chimique ou
physique).

Les Erlenmeyers sont ensuite placés sur table d’agitation a 30°C et 200 rpm. Des
prélevements de 1x3 mL (pour les dosages et analyses par HPLC et RMN) sont effectués
régulierement pour suivre la cinétique de dégradation. Un dosage du fer est immédiatement
réalisé sur un des échantillons, les autres échantillons sont congelés jusqu'au moment des
analyses.

Remarque: Pour les études en absence de lumiére, les mélanges sont placés dans des
Erlenmeyers en verre borosilicaté opaques a la lumiere UV et visible.

IV.5.2 Dégradation des xénaobiotiques par Rhodococcus rhodochrous (OBT 18)

IV.5.2.1 Méthode générale
Apreés 24 h de culture (Méthode A ou B), les cellules sont centrifugées a 8000 rpm
pendant 15 min a 5°C (300 mL de culture pour ABT et 20 mL pour BT). Le surnageant est
éliminé et le culot bactérien est lavé une fois avec une solution de NaCl 0,8% et une fois avec

de I’eau minérale Volvic®.
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Les culots cellulaires sont ensuite remis en suspension dans un volume final de 100
mL dans des Erlenmeyers de 500 mL.

Pour un litre de culture de Rhodococcus rhodochrous (OBT18), environ 14-15 g de
biomasse humide sont récupeérés.

Les Erlenmeyers sont ensuite placés sur la table d’agitation du photo-bioréacteur a
30°C et 200 rpm. Des prélevements de 1x3 mL (pour les dosages et analyses par HPLC et
RMN) sont effectués régulierement pour suivre la cinétiqgue de dégradation. Ils sont
centrifugés a 12500 rpm pendant 3 min. Le surnageant est séparé du culot puis congelé
jusgu’au moment des analyses.

Remarque: Pour les études en absence de lumiere, les mélanges sont placés dans des
Erlenmeyers en verre borosilicaté opaques ala lumiére UV et visible.

IV.5.2.2 Cas des cellules en absence de fer

Nous avons travaillé avec des concentrations en :

- ABT0,5mM a pH=7,0

- BT1mMapH=7,0

Pour chaque expérience, nous avons réalisé systématiquement en parallele deux
témoins:
- le tmoin « cellules » consistant en un Erlenmeyer contenant les cellules a I’obscurité
- le témoin « cellules + lumiére » consistant en un Erlenmeyer contenant les cellules a la

lumiere (mise en évidence des éventuels métabolites excrétés par les cellules).

IV.5.2.3 Cas de cellules en présence de sels ferriques ou de FeENTA
Nous avons travaillé avec des concentrations en :
ABT 0,5 mM (FeENTA 0,1 mM ; 0,25 mM ; 0,5 mM ou 1,0 mM)
ABT 1,0 mM (FeNTA 1,0 mM)
60H-ABT 0,1 mM (FeNTA 1,0 mM)
BT 1 mM (Fe(ClO4)30,3 mM et 3,0 mM) a pH=6,2 et 7,5
BT 1,0 mM (FeENTA 0,3 mM et 3,0 mM)

Pour chaque expérience, nous avons réalisé systématiquement en parallele trois

témoins :
- le témoin « cellules » consistant en un Erlenmeyer contenant les cellules a I’obscurité
- le témoin « cellules + lumiere » consistant en un Erlenmeyer contenant les cellules a la

lumiere (mise en évidence des éventuels métabolites excrétés par les cellules).
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- le témoin « cellules + fer » consistant en un Erlenmeyer contenant les cellules et FENTA 1,0

mM (mise en évidence du devenir du complexe de fer en présence des cellules).

IV.5.3 Incubation de Rhodococcus rhodochrous (OBT18) en présence d’ABT

et de FeNTA —Mise en évidence des différents métabolites
Quatre Erlenmeyers (en verre borosilicaté opagues a la lumiére UV et visible)
préparés suivant la méthode générale décrite précédemment sont placés sur la table
d’agitation a 30°C et a 200 rpm. Un des Erlenmeyers est utilisé pour suivre I’évolution de la
biodégradation comme décrit précedemment. Lorsque le métabolite d’intérét est en
concentration la plus élevée, les contenus de deux Erlenmeyers sont rassemblés et centrifugés
a 8000 rpm et 5° C pendant 15 min. Le surnageant (200 mL) est congelé et lyophilisé. Le
Iyophilisat est repris dans 20 mL de D,O, lyophilisé a nouveau et repris dans 10 mL de D,0.
En paralléle, un Erlenmeyer est centrifugé a 8000 rpm et 5° C pendant 15 min, le surnageant
(100 mL) est congelé jusqu’au moment du traitement par SPE (Solid Phase Extraction)
comme décrit dans la Figure IV.2. La cartouche Oasis® HLB est dans un premier temps
conditionnée avec du méthanol et de I'eau pour activer sa phase composée de silice greffée
avec des molécules Cyg. Parallelement 10 mL de surnageant sont filtrés & 0,22 pm (Solution
1). Ces 10 mL sont ensuite injectés a travers la cartouche (Solution 2). La phase de la
cartouche est alors lavée avec 4 mL d'eau milliQ (Solution 3) et les produits retenus dans la
cartouche sont élués avec 4 mL de méthanol (Solution 4). Une analyse par HPLC ainsi qu'un
dosage du fer sont effectués pour ces 4 solutions. Pour I'analyse RMN de la solution 4, une
évaporation complete du méthanol sous vide est alors réalisée. L'extrait sec est alors redissous

dans un mélange de méthanol et d'eau deutérée afin de favoriser la dissolution.
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Oasis® HLB 1cc (10 mg)
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FigurelV.2: Protocole SPE utilisé pour concentrer et identifier les métabolites d’ ABT.

V.6 METHODESD’ANALY SE

V.6.1 M éthode spectroscopique
IV.6.1.1 Spectroscopie d’absorption UV

-visible

Les spectres d'absorption UV-visible des solutions ont été enregistrés sur des

spectrophotometres Cary 3 ou 13 a double faisceau parallele informatisés pour la

mémorisation et le retraitement des spectres. La précision de I’appareil est de = 0,002 de

densité optique.

IV.6.1.2 Spectroscopie de Résonance Magnétique Nucléaire

Les spectres RMN ont été enregistrés sur un spectrométre RMN Bruker Avance 500

avec une sonde inverse triple accord *H-*C-">N équipée d’une bobine de gradient sur I’axe z,

a 25°C dans des tubes de 5 mm de diamétre.
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Préparation générale des échantillons pour suivre la dégradation par RMN du proton

Pour la préparation des échantillons, on utilise 540 pL de surnageant auquel on ajoute
60 uL d’une solution de triméthylsilylpropionate de sodium tétradeutéré (TSPd;) a 5 mM
dans D,0O. L’eau lourde est utilisée pour rechercher le signal de lock et pour le réglage de
I’homogénéité du champ magnétique. Le TSPd, constitue & la fois une référence pour I'échelle
des déplacements chimiques, car ses 9 protons résonnent a 0 ppm sous forme d'un singulet, et
pour la quantification des produits (étalon interne). Dans ces échantillons, le pH n’est pas
ajusté.

Précipitation du fer pour I’analyse par RMN du proton

Afin de pouvoir analyser correctement les signaux de glycine, IDA et NTA, le
protocole suivant de précipitation du fer a été mis en place : 440 uL de surnageant sont
mélangés avec 60 pL de TSPd, et 100 uL de NaOH 1 M, pour amener la solution a pH 13
afin de précipiter le fer. Apres 1h30, I'échantillon est centrifugé a 12500 rpm pendant 3 min.
550 uL de ce surnageant sont neutralisés & pH environ 7 avec de I'acide chlorhydrique 1 M et
0,01 M (92 uL de HCI 1 M).

Acquisitions

La séquence choisie pour les acquisitions sur le spectrométre 500 MHz, est une
présaturation utilisant deux impulsions sélectives de phases opposees. Elle permet d’obtenir
un bon rapport signal sur bruit.

Les parameétres d’acquisition pour I’analyse d’échantillons liquides sont les suivants :
- Impulsion *H de 90° : 6,3 ps
- Impulsion sélective : 3 s (utilisée pour la suppression de la résonance de I’eau)
- Délai de relaxation : 1 s
- Durée d’acquisition : 4,67 s
- Nombre de points : 65 536
- Nombre de scans : 128
- Fenétre spectrale : 7 002 Hz
- Nombre de scans factices : 4

- Durée de la séquence : 18 min (pour 128 scans).
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Quantification des métabolites

La quantification en RMN s'établit simplement : les concentrations en xénobiotique
([m]) sont proportionnelles a la valeur d'intégration de chaque pic. Le pic du TSPd, a une aire

qui correspond a 9 protons et a une concentration de 0,5 mM (Figure1V.3).

a Na )
0s O
b2 o P
Me—,SLMe
TSPd
NG L)

FigurelV.3: Sructure du TSPd,.

D'aprés la formule suivante, et connaissant le nombre de protons qui correspond a
chaque signal, nous pouvons en déduire la concentration du xénobiotique.
9A x [ref]
[m] = ————— x facteur de dilution du surnageant
b x Ares
- avec : [m] = concentration du xénobiotique m
- Ap = intégrale d’un signal du xénobiotique m
- [ref] = concentration de la référence TSPd,4 (0,5 mM)
- At = intégrale du signal du TSPd,
- b =nombre de protons dans le signal du xénobiotique m intégré
- 9 =nombre de protons résonnant a 0 ppm (TSPdy)

- facteur de dilution du surnageant apres ajout du TSPd, =1,1

IV.6.2 M éthodes chromatographiques
IV.6.2.1 Chromatographie Liquide Haute Performance
Par cette méthode ont pu étre évaluées quantitativement la disparition des
benzothiazoles étudiés et la formation des produits de dégradation. Les analyses HPLC ont été
réalisées sur un appareil Waters muni d’un détecteur d’adsorption UV-visible a barrette de
diodes (type 996), d’un passeur d’échantillon (type 717) et de deux pompes (type 510).

L’ensemble est piloté par un ordinateur muni du logiciel Millennium.
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Les analyses ont été effectuées avec des colonnes phase inverse Interchrom Nucléosil
pour ABT, 5um (C8, 250 x 4,6 mm) et pour BT, 5 um (C18, 250 x 4,6 mm) équipées
d’une précolonne de phase similaire.

Les separations ont été effectuées en utilisant deux modes opératoires:

Conditions Isocratiques

Pour ABT, I’éluant est un mélange H,O (A)/ ACN (B) 75/25 v/v; débit ImL min™. Le

volume d’échantillon injecté est de 10 uL. Les chromatogrammes ont été enregistrés a des
longueurs d’onde entre 200 et 400 nm, mais pour la quantification, nous avons travaillé a 265
nm. Le temps d’analyse pour chaque injection est de 30 minutes.

Pour I’analyse de BT, I’éluant est un mélange H,O (A)/ ACN (B) 80/20 v/v; débit
1mL min™. Le volume d’échantillon injecté est de 20 pL. Les chromatogrammes ont été
enregistrés pour la quantification a 295 nm. Le temps d’analyse pour chaque injection est de
40 minutes.

Conditions Gradient (ABT)

Le gradient d’élution est programmé de 25% de B a 0 min jusqu’a 75% de B a 12 min,

puis un retour a 25% de B en 1 min maintenu jusqu’a la fin de I’analyse qui dure au total 15
min avec un débit de 1 mL min™. Le délai d’attente programmé pour la mesure HPLC
suivante est de 5 min. Le volume d’échantillon injecté est de 10 pL.

La précision de la méthode est évaluée a £ 5% ; les injections sont en géneral

effectuées deux fois.

[11.6.2.2 Chromatographie Liquide Haute Performance couplée a la
Spectrométrie de Masse (LC-MS)

Instrumentation

L appareil HPLC utilisé est un Waters Alliance 2695, détecteur DAD 996. Le systeme

est couplé a un spectrometre de masse Waters/ Micro QTOF eéquipé d’une source
électrospray.

Mode opératoire

La séparation des métabolites est réalisée en utilisant la chromatographie phase
inverse avec une colonne Xtena MS Cig (100%x2,1x3,5 um), avec un mélange de solvants
éluant A (H,0, 1% AcOH) / éluant B (ACN) a un débit de 0,25 mL/min. Le gradient
d’élution est programmé de 5 % de B a 0 min jusqu’a 90 % de B a 15 min, maintenu pendant
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5 min, puis un retour @ 5% de B en 3 min, suivi d’un temps d’équilibrage de 9 min avant
I’analyse suivante.

La séparation est suivie par détecteur UV-visible avec un DAD entre 200 et 400 nm et
un détecteur de masse avec QTOF ES” (Vcap=3KV, Tson. = 120°C; Teeson. =400°C ; 0-1000

m/z)

IV.6.3 M éthodes de dosages
1V.6.3.1 Dosage du Fe(ll)
Méthode avec la 1,10-phénanthroline

Lors de I’irradiation de solutions contenant des especes de Fe(lll), il y a formation de
Fe(ll). Pour le dosage de Fe(ll), nous avons utilisé une méthode basée sur la formation
sélective d’un complexe entre le Fe(ll) et la 1,10-phénanthroline (Figure IV.4), complexe

dont le coefficient d’absorption molaire & 510 nm est égal & = 11180 M™*.cm™.

~

4 A
= \=

1,10-phénanthroline

J

Figure V.4 : Sructure chimique de la 1,10-phénanthroline.

Le principe de ce dosage est le suivant : aprés photo- ou biodégradation d’un volume
V1 d’une solution contenant des complexes de fer pendant un temps t (exprimé en heure),
nous avons ajouté a un volume V; (0,25 mL) de cette solution, 1 mL de tampon acétate et 0,5
mL de 1,10-phénanthroline a 0,1% en masse. La solution est ensuite complétée avec de I’eau
jusqu’a 10 mL (V3). Aprés agitation, ce mélange est alors laissé a I’obscurité pendant une
heure avant la lecture de sa densité optique a 510 nm dans une cellule de trajet optique €. La
concentration de Fe(ll) a été calculée a partir de cette relation :
(D000 — DO XV

solution blanc )510

[Fe(I)]=

28 8Fe(phénanthroline)2+ ><VZ

Pour I’étalonnage du dosage de Fe(ll), nous avons préparé des solutions étalons a
partir de solution de FeSO4.(NH4), SO4 4 1,6.10* M (FigureV.5)
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0,7+
0,6

0,54

0,4+

0,3 e=11180 M'cm™

Absorbance

0,2

0,14
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0,00 0,01 0,02 003 0,04 005 0,06 0,07
mM

Fe2+’

FigurelV.5: Droite d’ éalonnage pour e dosage du Fe(ll).

IV.6.3.2 Dosage du fer total

Methode avec la ferrocine
La mesure du fer total a lieu aprées réduction des especes de Fe(lll) en solution, en

présence de chlorhydrate d’hydroxylamine (3 M). La ferrocine est un puissant agent

complexant du Fe(ll), qui permet de doser le fer dans les eaux naturelles, en formant

instantanément un complexe stable de couleur magenta trés soluble dans I’eau.

- some )
(D

OH Ao
=N N=N
\ ferrocine )

FigurelV.6: Sructure delaferrocine.

La complexation du Fe(ll) par la ferrocine (Figure IV.6) est trés rapide k = 3.10"
L.mol s et la limite de détection peut atteindre 0,1 nmol.L™. Ce dosage avec la ferrocine
est applicable seulement pour des pH compris entre 4 et 8 ou le complexe formé Fe(ll)-

Ferrocine est stable.
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Le spectre d’absorption UV-visible du complexe ferreux avec la ferrocine présente un
maximum a 562 nm. Le coefficient d’absorption molaire a cette longueur d’onde est égal a

e = 26500 M™*.cm™ (Figure1V.7):

4,0:
35
3,0:
2,5-

2,0

Absorbance

1,54
1,0

0,5

Y e LA B R e S S
400 450 500 550 600 650 700 750

Longueur d'onde(nm)

FigurelV.7 : Spectre d absorption UV-visible du complexe Fe(ll)-Ferrocine .

Le protocole de dosage a été proposé par Stookey (1970) et a été adapté a nos
conditions de travail. Cette méthode est basée sur la formation rapide du complexe entre le
Fe(ll) et la ferrocine. La détermination du fer total présent en solution passe par la lecture de
la densité optique a 562 nm. Il faut mesurer I’absorbance immédiatement apres avoir fini
d’ajouter les réactifs, car le complexe formé avec la ferrocine n’est stable que pendant une
vingtaine de minutes, par la suite la densité optique varie et fausse donc nos mesures.

Le protocole que nous avons utilisé pour réaliser ce dosage est le suivant : dans une
fiole de volume V; 5 mL, nous avons placé une volume V; 0,25 mL d’échantillon, puis 1,5
mL d’eau et 0,5 mL de chlorhydrate d’hydroxylamine. Aprés agitation du mélange suivi de 10
min d’attente, nous avons ensuite ajouté 0,5 mL de ferrocine (0,02 M), 1 mL de tampon
acétate d’ammonium et complété a 5 mL avec de I’eau. Dans ces conditions la concentration
maximale de fer que I’on peut doser est de 6,3x10™ M.

Apreés agitation de ce mélange, la densité optique de la solution a 562 nm est lue dans
une cellule de trajet optique ¢, et la concentration en fer total est obtenue en appliquant le
calcul suivant :

(DO, — DO

IX E

blanc )562 XVl
xV,

solution

[Fe(total )] =

Fe( ferrocine) 2+
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Bien que la ferrocine soit aussi un complexant pour d’autres ions métalliques (cuivre,
cobalt), nous pouvons negliger ces interférences car dans notre cas, ces ions ne sont pas
présents.

Pour I’étalonnage du dosage du fer total, nous avons préparé des solutions étalons a
partir de solution de Fe(ClO,) 3 48,1.10° M (Figure|V.8).

14
12-
10-
081
0,6: ¢ = 26500 M'cm™

Absorbance

0,41

0,21

0,0 T T T T T
0,00 0,01 0,02 0,03 0,04 0,05

mM

Fe (total)’

FigurelV.8: Droite d’ éalonnage pour |le dosage du fer total.

IV.6.3.3. Dosages du carbone organique total dissous (TOC)

Les mesures du carbone organique total dissous ont été réalisées a I’aide d’un
analyseur Shimadzu TOC 5050A permettant de suivre la concentration en carbone au cours
des processus de dégradation.

Les échantillons ont été dilués 5 fois avec de I’eau ultra pure, puis analysés.

Les valeurs de TOC sont obtenues par soustraction du Carbone Inorganique (IC) au
Carbone Total (TC) ; le TC correspond a tout le carbone présent en solution et les atomes de
carbone sous forme de carbonates et d’hydrogénocarbonates correspondent a I’IC. Les
analyses ont été effectuées trois fois, la valeur moyenne est annoncée avec un écart inférieur
ou égal 4+ 0,5 mg L™. La limite de détection est de 50 pg L™ et on peut mesurer jusqu’a 4000
mg L en concentration de carbone.

Mesure du TC (Carbone Total)

Le carbone se trouvant dans I’échantillon est transformé en CO, dans un tube a

combustion (690 °C) en présence d’un catalyseur d’oxydation (billes d’alumine recouvertes
de platine) qui assure une conversion totale des atomes de carbone de I’échantillon en CO..
Un flux d’air ultra pur entraine le CO, formé vers la cellule de détecteur NDIR (décrite par la
suite). La quantification de carbone total dépend d’un étalonnage fait au préalable dans la

gamme de concentrations adéquate.
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Mesure de I’IC (Carbone Inorganique)

Le carbone inorganique de I’échantillon est transformé en CO, apres réaction dans
une solution d’acide phosphorique a 25%. Par bullage d’air ultra pur dans la solution d’acide
phosphorique, le CO, formé est entrainé dans la méme cellule NDIR que pour le TC. La
concentration en IC se détermine de la méme facon que celle en TC.

Systeme de détection du CO,

La détection du CO, formé se fait dans la cellule NDIR (Non Dispersif Infra-Red gaz).
Dans cette cellule, une source émet des radiations infrarouge (A = 4,3 um) dans deux cavites
(échantillon et référence). La cavité de I’échantillon est balayée par I’air chargé en CO,
provenant de I’échantillon. La cavité référence, scellée, est remplie d’argon. Le passage de
CO, dans la cavité absorbe de I’énergie, il se crée donc un déséquilibre de température et donc
de pression entre les deux cavites d’ou une deflexion du diaphragme métallique qui sépare les
deux cavités. La mesure de cette déflexion est proportionnelle a la quantité de CO,.

La quantification de TC et IC dépend d’un étalonnage préalable (Figure IV.9). La
préparation des solutions standards a été réalisée de la maniere suivante : pour le TC nous
avons dissous 2,125 g d’hydrogénophtalate de potassium dans 1 L d’eau pure. La solution
résultante contient 1000 mg de carbone L™. Pour le IC, des masses de 3,5 g de bicarbonate de
sodium et 4,41 g de carbonate de sodium sont dissoutes dans 1 L d’eau pure. La solution
résultante contient 1000 mg de carbone L™.

Les droites d’étalonnage réalisées ont des concentrations comprises entre 0 et 62,2 mg

L* pour le carbone total et pour le carbone inorganique.
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FigurelV.9: Droitesd éalonnagesde TC et IC.

115



MATERIEL ET METHODES

IV.6.4 Analyse de la distribution du fer dansles différents compartimentsintra et
extra-cellulaires
A la fin de I’incubation (150 h) en présence de FENTA (1 mM) et d’ABT (0,5 mM) avec
et sans lumiére, 30 mL de la suspension cellulaire sont prélevés et sont traités suivant le
protocole décrit dans la Figure I'V.10.

30 mL

5 mL d’échantillon et 10 mL Toutes les étapes sont
It étate 0,1 M 25 mL 5
Sol.tampon acetate U, d’échantillon effectuées entre 0-4°C

/A

v g c

‘ Lyse Centrifugation 12000 rpm,
mécanique C 15min
v
CD Centrifugation 12000 rpm,
v 15min CO

Bi fiole de 50 mL avec
sol. tampon acétate

0,1M

Lavage 4 fois avec 10 mL
sol. 2 mM EDTA dans
tampon acétate 0,1 M

?%’ C]_! C21 C31

Ca

B fiole de 50mL
avec 0,1M HCI
Lyse
mécanique
:> Centrifugation 12000 rpm,
v 15min

Ci fiole de 25 m!_ avec Cf fiole de 25 mL
sol. tampon acétate g_, avec 0,1M HCI

01M

Figure 1V.10: Protocole utilisé pour doser le fer dans les différents compartiments
intra- et extra-cellulaires.

Les 30 mL de suspension cellulaire sont partagés en deux fractions: 5 mL pour le
traitement par la voie B et 25 mL pour celui de la voie C. Pour la voie B, une pression de 2
kBar est appliquée sur les 5 mL de suspension cellulaire. Cette étape permet de casser les
cellules. Les 5 mL sont ensuite centrifugés et le fer est dosé a la fois dans le surnageant (B;) et
dans le culot (Bs) apres dilution dans des fioles de 50 mL. Pour la voie C, les 25 mL sont tout
d'abord centrifugés et le fer est dosé dans le surnageant (Co). Le culot bactérien est quant a lui
mis en présence de 10 mL de solution d'EDTA (2 mM) réalisée dans un tampon acétate.

Apres mise en suspension des bactéries, la nouvelle suspension cellulaire est centrifugée et le
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fer est dosé dans le surnageant (C,). Cette étape de lavage a I'EDTA est répétée 4 fois (Cy, C,,
Cs et C4). Apres le dernier lavage a 'EDTA, le culot bactérien est remis en suspension dans
10 mL de tampon acétate et une pression de 2 kBar est appliquée. Une fois les cellules
cassées, le mélange est centrifugé et le fer est alors dosé dans le surnageant (C;) et dans le
culot (Cy) apres dilution dans des fioles de 25 mL. Ce protocole nous permet de doser le fer en

solution, adsorbé sur les cellules et intégre dans les cellules.

V.7 SYNTHESES DU 60H-ABT ET 40H-ABT

IV.7.1 Synthése du 60H-ABT
La méthode de synthese utilisée est adaptée de la publication de Lau et Gompf
(1970) :

a 0 I

S HCI N
+ ——
H,N NH, HO S

@) -
thiourée 2-amino-6-hydroxybenzothiazole

\ 1,4-benzoquinone ‘

1,9 g (0,025 mol) de thiourée sont dissous dans 50 ml d’éthanol et 3 ml d’HCI (conc.
37%). Parallelement, 100 ml d’une solution éthanolique de 5,4 g (0,05 mol) de 1,4-

benzoquinone sont préparés. Cette solution est chauffée puis ajoutée goutte a goutte sous
agitation dans la solution de thiourée. Au debut de I’addition, le milieu se décolore, mais a la
fin, le mélange devient rouge.

Aprés 24 h d’agitation a température ambiante, le solvant est eliminé avec un
évaporateur rotatif. Le résidu obtenu est traité avec de I’acétonitrile brilant, puis filtré sous
vide et lavé avec de petites quantités d’éthanol froid. Le chlorhydrate de 60H-ABT de
couleur blanc-rose est séché. Le solide est ensuite dissous dans une quantité minime d’eau,
filtré, puis reprécipité avec de I’acide chlorhydrique concentré. La masse du sel blanc
récupéré est de 2,84 g (56%) p.f.= 263-265°C.

L’élimination de la base libre se fait par dissolution du sel dans I’eau et neutralisation
avec une solution d’acétate de sodium 4%. Le 60H-ABT est recristallisé dans un mélange
éthanol-eau jusqu’a 98% de pureté, 0,98 g (p.f.= 249-251°C).
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RMN *H : (500 MHz, H,0 10% D0, TSPd,) & (ppm): 6,87 (dd, 3J = 8,4 Hz, “1 = 2,2
Hz, 1H); 7,18 (d, *J = 2,2 Hz, 1H); 7,31 (d, %) = 8,4 Hz, 1H).

IV.7.2 Synthése du 4OH-ABT
La méthode de synthése du 40H-ABT est inspirée de la publication de Vel’tman et
Yanovskii (1955) :

/ OMe OH \

N\ HBr N\
Y—NH, — H—NH,

S PhCI S
2-amino-4-méthoxybenzothiazole 2-amino-4-hydroxybenzothiazole

Une solution de 1,35 g (0,0075 mol) de 2-amino-4-méthoxybenzothiazole, dans 3 ml
de chlorobenzene et 0,3 ml d’HBr 47% est mise a reflux pendant 8 heures. Apres
refroidissement, ce mélange est filtré et le solide blanc obtenu est séche. Par la suite, il est
redissous dans une quantité minime d’eau et filtré a nouveau. Le filtrat est traité avec
NaHCO; et un précipité blanc se forme. Ce nouveau précipité est filtré puis recristallisé dans
I’eau. La masse brute de 40H-ABT est 0,19 g (15%). Le produit de synthése est recristallisé
jusqu’a 98% de pureteé (p.f.= 185-186°C).

RMN H : (500 MHz, H,0 10% D0, TSPd,) & (ppm): 7,04 (t, %) = 8,0 Hz, 1H); 7,23
(d, *=7,6 Hz, 1H); 7,83 (d, J = 7,6 Hz, 1H).
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RESULTATSET DISCUSSION

V.1 PHOTO- ET BIODEGRADATION DE L’ABT EN MILIEU
AQUEUX

Le premier dériveé de la famille des benzothiazoles que nous avons choisi pour cette
étude est I’ABT ou 2-aminobenzothiazole. Ce choix a été surtout dicté par le fait que ce
COmMpOSsE est connu pour étre trés peu biodégradable et sa photolyse sous irradiation solaire est
également un processus tres mineur. En effet, il seraains plus facile de mettre en évidence les
effets combinés des deux processus, photo- et biodégradation, ce qui consistue I’ objectif

principal de cette étude.

V.1.1 Caractéristiques physico-chimiquesdel’ABT
La structure chimique du 2-aminobenzothiazole (ABT) est présentée ci-dessous :

4

: N
Crim
° S

7 1

2-aminobenzothiazole

L’ABT se présente sous la forme dune poudre blanche, ses principaes

caractéristiques physico-chimigues sont présentées dans le Tableau V.1 :

Formule brute C7HgNLS
Masse molaire 150,20 g mol*
Température de fusion 126-129°C
Température d’ ébullition décomposition
Solubilité dans |’ eau 3103mgL*a25° C
pKa 4,2

Tableau V.1 : Propriétés physico-chimiques de I’ ABT

Le spectre d' absorption UV-visible de ce composé a pH 7,0 dans |’ eau est présenté

FigureV.1.
On observe deux maxima d’ absorption centrés a 220 et 260 nm avec des coefficients

d’ absorption moléculaire égaux respectivement 5677 et 2166 M cm™. Un épaulement situé

vers 280 nm est également présent dans le spectre.
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309 220nme=5677M"cm™

2,54
2,0+

1,5
260 nm £=2166 M cm™’

Absorbance
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FigureV.1: Sectre UV-visibled ABT 0,5 mM dans|’eau, pH = 7,0.
Les différents spectres UV-visible en fonction du pH sont présentés dans la Figure
V.2a. LepKadel’ ABT aété évalué d' apreslaFigure V.2b, savaleur est de 4,2.

a 30- b 3,0 /
N pH=1,02 ] | o oo ogoT
2541 | - - - pH=3,10 2,5 :
R Rt pH=3,79 ]
2040 [ — pH=4,50 204 : o 220 nm
g I —m pH=493 | o 7 | ; Al
2P I S pH=624 | £ 1 /!
2 177 pH=7,00 | § 157 |
o 1 ° { |
(%) %)
o i 1
< 10 2 1,0- I,('_"'_'_'—“""
A 1
0,5- 051 |
1
J 1 1
0,0 T T T ..l v ! v | 0,0 T T |: T T T T T T T 1
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A.nm pH

Figure V.2: a) Spectres UV-visble d ABT a difféerents pH, b) Evolution de
I” absor bance en fonction du pH a 220 et 260 nm.
V.1.2 Photo- et biodégradation del’ ABT : étude des processus sépar és

Nous avons commencé notre travail par une étude des deux processus séparés. d’'une
part, la dégradation d’ ABT par une souche bactérienne Rhodococcus rhodochrous OBT18,
obtenue dans le cadre d une collaboration avec H. De Wever et d autre part, la dégradation
d’ABT par irradiation a 365 nm soit directe, soit en présence dun complexe
aminopolycarboxylique de fer, le nitrilotriacétate de Fe(lll) (FENTA). Les différentes
expériences ont été réalisées dans un photo-bioréacteur équipé de tubes fluorescents émettant
entre 300 et 400 nm (maximum d’ émission 365 nm) a 30°C et 200 rpm. Nous avons travaillé

avec :
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- ABT 0,5 mM + bactéries

- ABT05mM + lumiere

- ABTO05mM + FeNTA 1,0 mM + lumiere

Les cinétiques de dégradation d’ ABT sont suivies par analyse HPLC en phase inverse
des différents prélévements réalisés au cours du temps. Pour I’ expérience en présence de
bactéries, les prélévements sont centrifugés puis les surnageants analysés. Les
chromatogrammes HPL C enregistrés aux temps 0 h, 25 h, 75h et 125 h sont présentés dans la
Figure V.3. Les chromatogrammes d’ABT en présence de lumiere seule n’ont pas variés
pendant |’expérience et ne sont donc pas présentés. Ces résultats montrent clairement

gu’ ABT n’ absorbe pas lalumiére solaire et ne subit donc pas de photolyse directe.

A) ABT

/

M1 (60H-ABT)

125 h
M2a
\ 75 h
* \ \ } \ 25 h
A
JU
" 200 400 600 800 1000 1200 1400 ABT

Minutes /

B) P1 (60H-ABT)

T T T T T
2,00 4,00 6,00 8,00 10,00 12,00 14,00

Minutes

Figure V.3 : Suivi HPLC de la dégradation d’ ABT par Rhodococcus rhodochrous (A)
et par la lumiére (365 nm) en présence de FeNTA (B). pH = 7,0. [ABT] = 0,5 mM, [FeNTA]
= 1,0 mM. * - métabolites excrétés par les cellules.

122



RESULTATSET DISCUSSION

Au cours du temps, une diminution de I’aire du pic d ABT (tr = 10,0 min) est
observeée et de nouveaux pics apparaissent sur le chromatogramme avec un temps de rétention
plus court tg = 4,17 (M2a) ; 9,0 min (M1) pour I’expérience A en présence de Rhodococcus
rhodochrous, et tgr = 4,25 (P2) ; 9,0 (P1) et 9,2 min (P3) pour I’ expérience B en présence de
FENTA et sous irradiation. Il s'agit donc de composés plus polaires qu’ ABT. Nous avons
constaté que le métabolite M1 (tg = 9,0 min), qui a été identifié par Nicolas Haroune dans sa

thése (2003) comme étant le 60OH-ABT, se forme aussi par la voie photochimique B (P1; tg =

9,0 min).
/ M1=P1 \

4

HO :

7

D

N
2

2-amino-6-hydroxybenzothiazole

\ 60H-ABT l

L es autres composés formés, le M étabolite 2a (M 2a) et le Photopr oduit 2 (P2) bien

gu'ils aient un temps de rétention équivalent, sont différents si I’on considere leurs spectres
UV-visible (FigureV.4 A et B).

A
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Figure V.4 : Spectres UV-visible A) du métabolite M2a et B) du photoproduit P2.

Remarque: Les spectres UV-visible sont enregistrés a partir d’ un détecteur d adsorption
UV-visible a barrette de diodes.

On observe que les deux composés ont des maxima d’ adsorption caractéristiques
montrant la présence de double liaisons et plus généralement, la conservation du noyau

aromatique. Le produit M2a n’est pas présent dans le témoin cellulaire, ¢’est donc bien un

123



RESULTATSET DISCUSSION

produit de biodégradation d’ABT. Dans les conditions de photodégradation d’ABT en
présence de FENTA, un troiseme Photoproduit 3 (P3) (tr = 9,2 min) est détecté. Ces
produits n’ ont pas été décrits auparavant dans lalittérature.

Les cinétiques d’ évolution d’ ABT dans ces conditions expérimental es sont présentées
danslaFigureV.5.

0,0 T T T T T T T T T T T T 1
0 20 40 60 80 100 120

Temps, h

Figure V.5 : Cinétiques de dégradation d’ ABT : (L)) photolyse directe (365 nm) ; (O)
photoinduite par FENTA (365 nm) ; (.4) par Rhodococcus rhodochrous (OBT18).

Photolyse directe

Par photolyse directe a pH = 7,0 aucune transformation d’ ABT (0,5 mM) n'a éé
observée apres plus de 125 h d’irradiation. Ainsi, I’ABT est trés stable dans ces conditions
d expérience. La faible augmentation d’ ABT, environ 5%, est expliquée par une évaporation
d’ eau pendant I’ expérience.

Photodégradation induite par le nitrilotriacétate de Fe(l111) (FENTA)

Le complexe FENTA sans irradiation en solution aqueuse n’a aucun effet sur ABT.

Par contre, en présence de FENTA et de lumiereapH = 7,0, 37% d' ABT est dégradé au bout
de 125 h. Ce résultat met en évidence les propriétés photoinductrices des complexes de fer. La
méme expérience, effectuée a pH = 4,0, conduit a une dégradation similaire. Les propriétés
photoinductrices de FENTA ont été étudiées en détail pour la dégradation du 4-chlorophénol
(Abida, 2005). En revanche, la formation du photoproduit principal (60H-ABT) est plus
importanteapH =4,0qu’apH = 7,0 (Figure V.6) :
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Figure V.6 : Evolution de la concentration en 60H-ABT formé photochimiquement en
présence de FENTA a pH=4,0 (<) ou pH=7,0 (O) et par biodégradation en présence de
Rhodococcus rhodochrous (4). [ABT] = 0,5mM, [FeENTA] = 1,0 mM.

Le 60H-ABT obtenu a partir de 0,5 mM d ABT s accumule et représente apres 125 h
d’irradiation, 11% du produit de départ apH = 4,0 et 6% a pH = 7,0. Le 60H-ABT formé se
transforme ensuite en d'autres produits d oxydation jusgu'a minéralisation. L’ABT se
transforme en paraléle par plusieurs voies de dégradation. La quantité de photoproduits
formés est dépendante du pH, et est plus importante a pH acide (contrairement ala disparition
d’ABT). Cette observation peut étre attribuée a un phénomene de précipitation par le fer qui
peut entrainer par flocculation des composés organiques, phénomene qui est trés marqué a pH

neutre, alors qu’a pH acide (4,0) ce phénomene de précipitation est inexistant.

Biodégradation

La biodégradation d’ ABT par la souche Rhodococcus rhodochrous OBT18 avait été
étudiée par N. Haroune au cours de sa these (2003).

Nos résultats confirment la faible biodégradabilité d’ ABT (26% aprés 125 h) et la
formation du métabolite M 1, le 60H-ABT. L’ évolution de ce métabolite est présentée dans la
Figure V.6. Par contre nous avons montré la présence d un deuxieme métabolite M 2a qui

N’ avait pas été décrit jusqu’ a présent.
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V.1.3 Photo- et biodégradation d’ ABT : étude des processus combinés

Cette partie du travail correspond a |’ étude de la dégradation d’ ABT par Rhodococcus
rhodochrous OBT18 sous irradiation centrée a 365 nm ou/et en présence de nitrilotriacétate
de Fe(I11) apH = 7,0

- ABT 0,5mM + bactéries + lumiere

- ABT 0,5mM + bactéries+ FENTA 1,0 mM

- ABT 0,5mM + bactéries+ FeENTA 1,0 mM + lumiére

V.1.3.1 Cinétiques dévolution d'ABT dans les différentes conditions
expérimental es.

La biodégradation d’ ABT (0,5 mM) par la souche Rhodococcus rhodochrous OBT18
en conditions combinées a été suivie par analyse HPLC phase inverse et RMN H in situ des
surnageants d'incubation, obtenus aprés centrifugation. Les chromatogrammes HPLC
enregistrés aux temps 0 h, 5h, 25 h, 75h et 125 h sont présentés sur laFigure V.7.

On observe que I'aire d ABT (tg = 10,0 min) dans le systeme bactéries avec lumiere
(A) diminue beaucoup plus lentement par rapport au systéme d’incubation contenant du
FeENTA ; dans les systémes (B) et (C) aprés 25 h, il ne reste que des traces d ABT. Au cours
du temps, de nouveaux pics apparaissent avec un temps de rétention plus court tg = 4,17
(M23a) ; 9,0 min (M1) pour (A), et tr = 4,25 (M2); 9,0 (M1) et 9,2 min (M3) pour (B) et (C),
ce qui correspond a des composés plus polaires que I’ ABT. Un de ces métabolites est |e 60H-
ABT (M1, tg = 9,0 min) commun a tous les systemes ou ABT a subi une dégradation. Les
autres M étabolites 2a et 2 (M2a, tgr = 4,17 min ; M2, tgr = 4,25 min) et le M étabolite 3 (M3,
tr = 9,2 min) ont déja été observés dans les expériences de dégradation d’ ABT par les cellules
seules ou par le FENTA en présence de lumiere. Ainsi, les Métabolites 2 et 3 (M2, M3)
correspondent aux Photoproduits 2 et 3 (P2, P3) respectivement. Les similitudes de structure
ont été confirmées par la comparaison de leurs spectres UV-visible.

La concentration en FENTA (tgr = 2,5 min) (Figure V.7) évolue également au cours du
temps. Elle diminue plus rapidement lorsque la lumiére est combinée au systéme
FeNTA+bactéries (systeme C) que dans les conditions sans lumiére (systéme B).

On observe d’ autres signaux dont I’ aire augmente pendant I’ incubation (notés par des

étoiles sur les chromatogrammes avec un temps de rétention d’ environ deux minutes).
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Figure V.7 : Quivi HPLC de la dégradation d’ ABT par Rhodococcus rhodochrous : A)
en présence de lumiére; B) en présence de FENTA; C) en présence de FENTA et lumiere. pH
= 7,0. [ABT] = 0,5 mM, [FeNTA] = 1,0 mM. * - métabolites excrétés par les cellules.
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Ils correspondent a des métabolites excrétés par les cellules, comme nous le montre
I”analyse HPLC de témoins cellulaires (résultats non présentés). L’ analyse par RMN in situ
montre que ce sont des molécules organiques, qui peuvent étre des acides, des acides aminés,

des sucres etc. (Figure V.8).

TSP'd4
H,O Métabolites cellulaires /

d1H

Figure V.8 : Spectre RMN *H in situ aprés 125 h d'incubation de témoins cellulaires
de Rhodococcus rhodochrous en présence de lumiére.

L’analyse du carbone organique total (TOC) de ce témoin permet d étayer cette
hypothese (Figure V.9) :
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210—_ pH -9
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Figure V.9 : Evolution du carbone organique total (TOC) (@®); carbone inorganique
(IC) (O) et du pH (M) dans le surnageant témoin cellulaire pendant I’ incubation.

128



RESULTATSET DISCUSSION

L'analyse du TOC dénote une augmentation pendant environ 20 heures, puis une
diminution des valeurs du carbone, qui restent stables par la suite. En méme temps,
I”augmentation du carbone inorganique (IC) pourrait étre provoguée par la décarboxylation
des aminoacides dans ces échantillons, avec la formation d’amines libres, qui expliquerait
I’ augmentation des valeurs du pH jusqu’a 8,5 (Figure V.9).

Les cinétiques de dégradation d' ABT dans ces systemes combinés, établies par HPLC,

sont présentées danslaFigure V.10.
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Figure V.10: Cinétique de biodégradation d’ ABT par Rhodococcus rhodochrous
(OBT18) en présence de lumiére (L);FeNTA et lumiere (O) ; FENTA en absence de lumiere
(A). pH = 7,0. [ABT] = 0,5 mM, [FeNTA] = 1,0 mM.

L'analyse des résultats met en évidence le fait que la concentration d’ ABT (au temps
zéro) dans toutes nos expériences avec les bactéries est un peu plus faible que la concentration
initiale prévue de 0,5 mM (Figure V.10). Dans le cas des cellules seules avec lumiéere, cette
diminution représente 0,08 mM. Ceci peut étre attribué a deux phénomenes: i) I'ajout du culot
bactérien humide induit une dilution de I'ordre de 2% (soit de I'ordre de 0,01 mM) ii) ABT
peut sadsorber a la surface des cellules. Cette observation est encore plus marquée (20% de
perte d ABT de départ) en présence de complexes de fer (Figure V.10). Cette perte
importante d ABT peut étre également attribuée a une action tres rapide des bactéries en

présence de fer, ce qui rend difficile I’ obtention d’ un vrai temps zéro TO (Tableau V.2).
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" A n 1 % de degradation,

Conditions d’ expérience Vinitiae, MM S oratiquelthéorique
Bactéries + lumiére 3,5x10°" 9/20
Bactéries+ FENTA 3,6x10° 80/99
Bactéries+ FENTA + lumiére 2,4x10° 80/99

Tableau V.2: Vitesses initiales et pourcentages de dégradation d’ABT dans les
conditions combinées. pH = 7,0; irradiation centrée a 365 nm; [ABT] = 0,5 mM, [FeNTA] =
1,0 mM.

Remarque: Le pourcentage de dégradation observé est calculé avec les valeurs de
concentration initiale et finale mesurées par HPLC, le pourcentage théorique est calculé en
considérant la concentration initiale de 0,5 mM.

On remarque gue le complexe de fer stimule les bactéries avec ou sans lumiére pour la
biodégradation d’ ABT, la vitesse initidle de dégradation étant 100 fois plus élevée qu'en
absence de FENTA. La présence de ce complexe induit également la formation de nouveaux
métabolitesM2 et M3 (voir Figure V.7).

Comme nous I’avons montré dans le chapitre précédent, le complexe FENTA seul en
solution aqueuse n'a aucun effet sur I'ABT présent dans laméme solution (Figure V.11a). Les
bactéries seules dégradent 26% d'ABT au bout de 125 h d’incubation. Par contre, en présence
de lumiére, la dégradation d’ABT est ralentie puisque seulement 9% d ABT est dégradé
(Figure V.11b). Dans ce cas particulier, la lumiére a un effet légérement négatif sur la
biodégradation d’ ABT. Dans les systemes couplant FENTA et bactéries, la dégradation
d’ ABT est tres rapide (dégradation totale en 30 h) que I'on soit en présence ou en absence de
lumiere. On peut remarquer que la combinaison des systemes (FENTA +bactéries avec ou sans
lumiére) conduit a une dégradation totale d ABT ce qui est bien supérieur a I’addition des
effets de chaque systéme simple: par exemple, les systemes FENTA sans lumiére (0%) et
bactérie (26%) conduiraient a seulement 26% de dégradation d’ ABT, ou encore les systémes
FENTA-+lumiére (37%) et bactéries+lumiére (9%) conduiraient a 46% de dégradation d’ ABT.

En conclusion, la combinaison des systémes induit un effet de synergie trés important.
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Figure V.11 : Cinétique de dégradation d' ABT a) sans lumiére; b) avec lumiere, par
les bactéries (ML) ; le FENTA (@,0) ; les bactéries et le FENTA (4,4). pH = 7,0; Amax =
365 nm; [ABT] = 0,5 mM, [FeNTA] = 1,0 mM.

Dans ces systémes combinés, le produit de dégradation majoritaire d ABT est le 60H-

ABT qui aété suivi en coursdincubation (Figure V.12).

0,150+

0,125
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Figure V.12: Cinétiques d évolution du métabolite principal 60H-ABT dans les
systémes combinés de dégradation d’ABT par Rhodococcus rhodochrous (OBT18) en
présence de lumiere (L7); FeNTA et lumiere (O) ; FENTA (4). pH = 7,0. [ABT] = 0,5 mM,
[FENTA] = 1,0 mM.

Remarque: La concentration en 60H-ABT a été calculée aprés préparation d’ une solution
étalon du produit synthétisé au laboratoire SEESB.

Le 60H-ABT se forme dans tous les systemes combinés. Cependant, on remarque des

différences importantes dans les cinétiques. Dans le systéme ne comportant que des cellules,
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le 60H-ABT saccumule pour atteindre un plateau correspondant & une concentration égale a
environ 0,05 mM soit 10% d'ABT dégrade (Figure V.6). Si I'on goute de la lumiere, on
retrouve une faible concentration constante de 60H-ABT a environ 0,01 mM correspondant
dans ce cas a 2% d' ABT dégradé. Dans les systemes comportant du FENTA, la cinétique de
formation du 60H-ABT passe par un maximum au bout de quelques heures d'incubation puis
ce composé se dégrade pour atteindre une valeur de 0,02 mM en fin dincubation. Le
maximum de formation du 60H-ABT atteint une concentration de 0,1 mM (correspondant a
20% de la concentration d’ ABT de départ) dans le systéme FeENTA + bactéries alors que ce
maximum n'est que de 0,05 mM dans le systeme complet (FENTA + bactéries + lumiere). Ce
résultat suggere une intervention de la lumiére dans le schéma de dégradation du 60H-ABT.

Les évolutions des métabolites M2 et M3, établies par HPLC, sont présentées dans la
FigureV.13.
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Figure V.13 : Evolution du métabolite 2 (a) et du métabolite 3 (b) dans les systemes
contenant des bactéries et FENTA, avec lumiere (L) et sanslumiere ( @).

On observe que les deux métabolites s accumulent de |la méme maniere au début de la
dégradation d’ ABT jusqu’a un maximum pour 4 h d’ expérience, puis ils se dégradent a leur
tour. Un faible effet de la lumiére est remarqué par rapport a I’ évolution du métabolite M3,

qui s'accumule plus en présence de lumiére.
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V.1.3.2 Influence de la concentration en FeNTA sur les processus de
biodégradation d ABT
Le but de cette expérience était alafois de réduire la concentration en complexe de fer
pour envisager des applications environnementales mais également de regarder I’ influence de
cette concentration sur I’ effet de I’ activation de la biodégradation.
La Figure V.14 représente I’évolution des concentrations en ABT lors de la
biodégradation par Rhodoccocus rhodochrous en présence de concentrations croissantes de

FeNTA de0al mM et en absence de lumiére.
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Figure V.14: Cinétiques de dégradation d'ABT (0,5 mM) par Rhodoccocus
rhodochrous en présence de concentrations variables de FeNTA (ll 0, @ 0,1, A 0,25, W 0,5
et ¢ 1,0 mM) en absence delumiére.

Ces résultats montrent clairement |’ effet positif de la concentration du complexe de fer
FeNTA sur la biodégradation de ABT. Cependant il faut remarquer que cet effet n'est pas
linéaire comme le montre la Figure V.15a qui représente le pourcentage de dégradation

d’ABT obtenu apres 125 h d’ incubation.

133



RESULTATSET DISCUSSION

a b
100 2,5x10°
90
801 2,0x10°
70
% 1 -
8 60+ “n 1,5x10°
2 ] b
g 501 E
E 40+ 3 1,0x10°
20 5,0x10°
10
0 T T T T T T T T T T T T 010 T T T T T T T T T T T T
00 02 04 06 08 10 12 00 02 04 06 08 10 12
CFeNTA’ mM CFeNTA’ mM

Figure V.15 : Pourcentage (a) et vitesse initiale (b) de dégradation d’ ABT (0,5 mM)
apres 50 h dincubation avec la souche Rhodococus rhodochrous en fonction de la
concentration en FeNTA (0 a 1,0 mM).

Ces résultats montrent tout dabord que nous obtenons le méme pourcentage de
dégradation d’ABT a 1,0 et 0,5 mM en FENTA. Un excés de fer supplémentaire n'a pas
d’ impact pour I’ efficacité de la transformation d ABT. De plus, il faut également remarquer
gue I’addition de 0,1 mM de FeNTA permet de multiplier d'un facteur supérieur a 3
I” efficacité de transformation d’ ABT. Sur la Figure V.15b, nous remarguons que la présence
de complexe de fer a également un role positif sur la vitesse initiale de dégradation d’ ABT.
Cette accélération est également moins marquée quand la concentration en complexe de fer
passe de 0,5a1,0 mM.

Cependant si I’on regarde I’ évolution du métabolite principal 60H-ABT présentée dans
la Figure V.16, la quantité de complexe de fer a un impact beaucoup plus important. Alors
gu’ aucune différence n’a été notée pour la transformation d’ ABT pour des concentrations en
FeNTA égae a 1,0 et 0,5 mM, latransformation du 60H-ABT est moins efficace a 0,5 mM.
En effet apres 50 h d’incubation, il reste 0,02 mM de 60H-ABT avec une concentration en
FENTA égale a 1,0 mM alors qu’elle est égale au double 0,04 mM pour une concentration en
FeNTA de 0,5 mM.
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Figure V.16: Evolution de la concentration du 60H-ABT au cours de la
transformation d’ ABT (0,5 mM) en présence de Rhodoccocus rhodochrous en fonction de la
concentration en FeNTA (l 0, AO,1, ® 0,25, ¥ 0,5¢et ¢ 1,0 mM).

On observe que I'évolution du 60H-ABT en présence de FENTA 0,1 mM est plus
singuliére par rapport aux autres systémes. En effet, dans ce cas, a la fin de la cinétique, on
observe une accumulation du 60H-ABT égale a 0,12 mM. La forme de la cinétique est trés
similaire a celle obtenue quand ABT est dégradé uniquement en présence de bactéries. Ce
résultat laisse a penser que la quantité de fer, pour une concentration égale a 0,1 mM, n’est
pas suffisante pour continuer d' accélérer le processus de dégradation sur le 60H-ABT qui est

le premier intermédiaire majoritaire de la dégradation d’ ABT.
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V.1.4 | dentification des photoproduits et métabolites
Cette partie du travail est présentée a partir d’ une expérience combinant uniquement le
complexe de fer et les microorganismes. En effet, dans ces conditions, nous observons le
maximum de métabolites et en concentrations les plus élevées. Le chromatogramme apres

12,5 h d’incubation est présenté danslaFigure V.17.
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Figure V.17 : Chromatogramme enregistré apres 12,5 h d'incubation (Conditions
isocratiques, [ABT] = 0,5 mM, [FENTA] = 1,0 mM, pH = 7,0, T= 30 °C).

Trois métabolites principaux d’ ABT (absents dans le témoin cellulaire) sont observés
avec des temps de rétention de 16,9 min (métabolite 3), 13,4 min (métabolite 1) et 4,1 min
(métabolite 2). Le métabolite 1 élué a 13,4 minutes a été identifié précédemment comme étant
le 6-OHABT. Les spectres UV-visible des trois métabolites (Figure V.18) sont en accord

avec une structure aromatique.
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Figure V.18 : Spectres UV-visible des trois métabolites principaux de ABT : A) M1
(60H-ABT); B) M2 et C) M3.

Une expérience spécifique a été mise en place pour obtenir des quantités plus

importantes de chacun des métabolites afin de les identifier. Quatre erlenmeyers ont été
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incubés simultanément et I’ un d’ entre eux nous a servi de contréle pour savoir a quel stade il
fallait arréter le dégradation pour obtenir une quantité maximale de métabolites M2 et M3.
Cette évolution suivie par HPLC est présentée sur laFigure V.19.
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Figure V.19 : Evolution des concentrations des trois métabolites de ABT en fonction
du temps d'incubation. (M) —M1 (60H-ABT) ; (O) - M2; (A) — M3,

Afin d’ obtenir le meilleur compromis pour les métabolites 2 et 3, nous avons stoppé les
incubations aprés 12,5 h, temps pour lequel 90% d’ ABT sont dégradés.
Pour concentrer les métabolites, le surnageant de 2 erlenmeyers (200 mL) a été

lyophilisé et repris dans DO pour une analyse par RMN du proton (Figure V.20).

H,0
l IDA
NTA
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— |
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Figure V.20 : Spectre RMN du proton du lyophilisat obtenu a partir des 200 mL de
surnageant. * - métabolites cellulaires.
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Le spectre obtenu est difficilement interprétable : d'une part la zone entre O et 5 ppm
contient de nombreux signaux provenant des cellules et du FENTA et d’ autre part dans la zone
aromatique qui nous intéresse entre 6 et 8 ppm, les pics sont tres élargis, phénomene qui est
certainement di a la présence de fer qui est un éément paramagnétique. Une autre raison de
la mauvaise qualité du spectre est également la forte concentration en sels. Une autre méthode
adonc été développée pour palier ce probleme d’ analyse.

Nous avons utilisé la méthode SPE, décrite dans la partie Matériel et Méthodes,
schématisée ci-dessous (Figure V.21).

Oasis® HLB 1cc (10 mg)

{Surnageant de I'incubation ( Conditionnement
(

12,5 h) ABT 0,5 mM + FeNTA
1,0 mM +bactéries 2 ml MeOH, 2 mL H,O

|

e ™\ 4 N\
Filtration par une Chargement sol. 2
membrane 0,2 um (sol. 1) 10 mL d’échantillon

v

y

e N s R

Lavage

» sol. 3

4 mL H,O
N Y, - J/
e ~ "_ a

Elution

4 mL MeOH

4 L i N\
350 uL CD;0D Evaporation et
650 ULD,0 N sol-4
L Reconstitution )

Figure V.21 : Protocole de concentration par la méthode SPE

Les chromatogrammes HPL C des solutions 1, 2, 3 et 4 obtenues apres les différentes
étapes du protocole SPE sont présentés danslaFigure V.22

La solution 1 correspond au surnageant de I'échantillon de départ. La solution 2
correspond a la phase aqueuse récupérée apres un passage sur la cartouche. Nous remarquons
la présence des produits polaires, du complexe de fer et d' une partie du métabolite 2. Aucune
trace dABT, du 60H-ABT et du métabolite 3 n'est visible. La solution 3, qui correspond a un
lavage avec de I'eau milliQ, contient un peu de 60H-ABT et un produit tres polaire non
identifié. La solution 4 obtenue aprés élution au méthanol, montre la présence d ABT et de
ses métabolites. Cependant le métabolite 2 est en faible concentration. De plus, une grande
partie des produits les plus polaires a été éliminée.
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Figure V.22: Chromatogrammes enregistrés apres les différentes étapes du
traitement SPE (Conditions isocratiques).

Lasolution 4 a été analysée par RMN du proton (Figure V.23a et 23Db).

a
MeOH * TSP-d,
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Figure V.23 : a) Spectre RMN *H de la solution 4 obtenue aprés & ution au méthanol
b) agrandissement de la zone des aromatiques. * - métabolites cellulaires.
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Un bilan quantitatif, obtenu apres analyse HPLC, dosage du fer et anayse RMN du
proton, des produits restant au cours des différentes étapes de purification par SPE est

présenté dans le Tableau V.3.

Nr de sol 60H-ABT M3 ABT Dosage du Fea
Sal. 1 0,036 mM? 0,011 mM¢ 0,027 mM? 0,662 mM
Sal. 2 0 0 0 0,627 mM
Sal. 3 0,007mM? 0 0 0,007 mM
i 0,299 mM? - 0,284 mM? 0,028 mM

Sol. 4 (concentrée10x) o202 mM° 0,130 mM® 0,282 mMP
Rendement 83 % 117 % 107 % 96% du fer diminé

& HPLC;

. RMN 'H avec standard interne TSPd, (0,5 mM);

‘- recalculé.

Tableau V.3 : Concentrations des différents produits restant en solution apres chaque
étape du traitement SPE.

Les dosages réalises pour déterminer les concentrations en fer montrent que le
traitement SPE permet d’ éliminer presque totalement le fer de la solution. Le fer n'est pas
retenu sur la cartouche dés la premiere étape du traitement et se retrouve dans la solution 2.
L’ absence de fer dans la solution 4 explique la bonne résolution du spectre RMN du proton de
cet échantillon. Les trois produits dérivés du benzothiazole sont retrouvés quasi
guantitativement dans la solution apres élution par le méthanol (Solution 4). De plus, cette
étape permet de concentrer I’ échantillon initial d’un facteur 10. La présence plus importante
du métabolite 3 obtenu apres le traitement SPE a permis de calculer sa concentration a partir
du spectre RMN *H. Nous avons donc pu remonter & la concentration de ce métabolite dans la
solution initiale.

La méthode utilisée permet a la fois d’éliminer le fer et de concentrer |’ échantillon,

conditions tres favorables pour des analyses par RMN et par spectrométrie de masse.

V.1.4.1 Identification du métabolite 2 (M 2)

Ce métabolite n'a pas pu étre identifié par RMN ou par HPLC couplée a la
spectrométrie de masse. Aprés le traitement SPE, la concentration de ce métabolite reste
encore trop faible pour pouvoir I'identifier par RMN. De plus, lors de I'anayse HPLC
couplée a la spectrométrie de masse, ce produit ne semble pas stable pendant I'analyse

puisque qu’il n’est plus détecté dans e spectrometre de masse.

141



RESULTATSET DISCUSSION

Le spectre UV-visible du métabolite 2 et du photoproduit P2, obtenu par HPLC avec
un détecteur a barrette de diodes, montre deux bandes d’ absorption centrées a 253 et 360 nm
(Figure V.4B). Ce spectre nous montre que le noyau aromatique est toujours présent (bande a
253 nm). D’autre part, la bande centrée a 396 nm peut correspondre a la formation d’un
complexe entre le fer et un des produits de dégradation de I’ ABT. En effet, ce métabolite n'a
été identifié qu’ en présence de fer. De plus, Brand (1998, et al., 2000) a observé la formation
d’un produit de dégradation du 4-octylphénol photoinduite par des complexes agueux de fer
présentant le méme type de spectre UV-visible (bandes d' absorption a 265 et 396 nm)
(FigureV.24).

Figure V.24 . Spectre UV-visible du photoproduit attribué a un complexe fer(I11)-
catéchol (Brand, 1998).

Ce photoproduit a été attribué a un complexe entre le fer et le 4-octylpyrocatéchol
apres des essais de complexation réalises entre le fer et le catéchol. En effet, une bande dont le
maximum se situe vers 400 nm apparait apres addition de fer(l11) dans la solution.

D’ apres toutes ces observations nous pouvons faire I’ hypothése de la formation d' un
complexe entre le fer(l11) et un catéchol provenant de I’ hydroxylation supplémentaire d’un
dérivé hydroxylé d ABT (OH-ABT) par voie photochimique ou biologique. Il faut noter
également qu'en présence de Rhodococus rhodochrous OBT18, deux dérivés du
benzothiazole étudiés qui sont I’OBT et le MBT, sont dégradés par des enzymes via un dérivé

dihydroxylé sur le noyau aromatique (Haroune et al., 2004).
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V.1.4.2 Identification du métabolite 3 (M 3)

D’ apres le spectre RMN du proton présenté dans la Figure V.23, le métabolite 3 a gardé
la structure «benzothiazole». Par contre, il n’a plus que trois protons aromatiques (trois
massifs dans la zone aromatique entre 6 et 8). De plus, on peut dire gu'ils sont vicinaux
d aprés les multiplets obtenus et les constantes de couplage (deux doublets et un triplet). Le
noyau aromatique du métabolite 3 est donc substitué en position 4 ou 7.

Afin de déterminer la nature du substituant, une analyse par HPLC couplée a la

spectrométrie de masse a été réalisée (Figure V.25).
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B 1.0e-1
Ko}
<
0.0 Frrrrrtmd e N b
2.00 4.00 6.00 8.00 10.00 12.0014.00 16.00
Temps, min
b Cc
ABT
M1 (60H-ABT) 151.0357 :
100 - 167.0274 1: TOF MS ES+ 100 7 1. TOF MS ES+
1.29e3 1.18e3
2 Qg
g 5 .
g 8] g°
= 168.0403 £ 152.0466
0 L L ,u..,lm,lm,uu,uu,m.|uu|m///n'|'m1TnTl',TnT|'mT|Trrl'|11Tl',mT|TnT| 0 mliuu u‘.luulm|,|l|l|ll|l|l|ll|uu||||l|l//lT|'ﬂ'l1',1TFf|TFfl‘|‘l11T|‘l1Tl‘,‘lTl‘l‘|11Tl‘,11Tr|

100 150 200 250 300 350 800 850 900 950 1000 100 150 200 250 300 350 800 850 900 950 1000
d Masse (m/z) Masse (m/z)

167.0274 M3 1: TOF MS ES+
100 958 l

Intensité
%
(I)Wéz
Z
I

N

168.0403
135.06/74

0 u|'|||| |||||||m||||||||||||||u||||||||u||u|||//m'|11Tr|11Tr|1TnTmT|1Trr|1Tn'|Tn1'|11Tq T
100 150 200 250 300 350 800 850 900 950 1000

Masse (m/z)

Figure V.25: Résultats de I’analyse par HPLC couplée avec la spectrométrie de
masse (ionisation par éectrospray, détection en mode positif). Chromatogramme obtenu avec
un détecteur d’adsorption UV-visible a barrette de diodes (a); Spectres de masse du 60H-
ABT (b); d ABT (c) et du métabolite 3 (d).
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L’ attribution des trois pics obtenus aprés la séparation HPLC aux différents métabolites
a éé faite par I'intermédiaire des spectres UV-visible obtenus. Les masses obtenues
correspondent &I’ ABT ([M + H]" = 151), au 60H-ABT ([M + H]" = 167) et au métabolite 3
(IM + H]" = 167). La masse obtenue pour le métabolite 3 est identique, en considérant la
guatrieme décimale, a celle du 60H-ABT. Ceci nous indique que le substituant du noyau
aromatique est un hydroxyle (+ 16). Cependant I’ analyse par spectrométrie de masse ne nous
permet pas de conclure quant a la position 4 ou 7 du substituant. Pour répondre a cette
incertitude, nous avons tout d abord entrepris la synthése du 40H-ABT. Le spectre RMN *H
du produit de synthese est représenté sur laFigure V.26.

3JHH;
3H,H=7,6 Hz 3JHH, 3JHsH=7,6 Hz
4 70
H

N
S,
S

[9))

()]

Figure V.26 : Spectre RMN 'H (zone des aromatiques) du 4OH-ABT obtenu par
synthese.

Ce gpectre est identique a celui attribué au métabolite 3. Afin de confirmer cette
hypothéese, nous avons gjouté le produit de synthése dans I’ échantillon apres traitement SPE
et nous avons réalisé & la fois une injection HPLC et un spectre RMN 'H de ce mélange.
Nous observons une augmentation du pic HPLC et des signaux RMN correspondants au
métabolite 3. Le métabolite 3 est donc bien le 4AOH-ABT.

/M3: \

OH

N
\>_NH2
S
2-amino-4-hydroxybenzothiazole

\ 40H-ABT ‘
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V.1.5 Photo et biodégradation du 60H-ABT (produit de dégradation
majoritairede ABT) : systemes simples et combinés
Pendant les études de dégradation d’ ABT, nous avons montré que le 60H-ABT est le
produit majoritaire de dégradation commun aux voies biotique et abiotique des systémes
simples ou combinés. Afin de mieux comprendre les résultats observés précédemment et de
progresser dans le mécanisme de dégradation de I’ABT, nous avons entrepris le méme type

d'étude de photo et biodégradation sur le 60OH-ABT.

V.1.5.1 Caractéristiques physico-chimiques du 60H-ABT
La structure chimique du 2-amino-6-hydroxybenzothiazole (60H-ABT) est présentée

AN
isust
HO™ ¥ S

2-amino-6-hydroxybenzothiazole

ci-dessous::

Le 60H-ABT se présente sous la forme dune poudre blanche, ses principales

caractéristiques physico-chimigues sont présentées dans le Tableau V.4 :

Formule brute C7HgN,OS
Masse molaire 166,20 g mol ™
Température de fusion 249-251°C
Température d’ ébullition décomposition
pKa 4,2

Tableau V.4 : Propriétés physico-chimiques du 60H-ABT.

Le spectre d’'absorption UV-visble du 60H-ABT a pH 7,0 dans I'eau est présenté

Figure V.27 :
0,84

221 nm € = 6450 M™ cm™
0,7-
0,6

0,51

44 = R
0, 265 nm €= 2881 M™ cm™

Absorbance

0,31

0,21

0,11

200 250 300 350 400
longueure d'onde, nm

Figure V.27 : Spectre UV-visible du 60H-ABT 0,1 mM dans|’eau, pH = 7,0.
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On observe deux maxima d’ absorption centrés a 221 et 265 nm avec des coefficients
d’ absorption moléculaire respectivement & 6450 et 2880 M™ cm™. Un épaulement situé vers
300 nm est également présent dans le spectre. Si on compare ce spectre UV-visible a celui de
I’ABT, I'introduction d’un substituant OH en position 6 a une influence faible sur le
déplacement batho- et hyperchromique qui déplace les maxima vers les grandes longueurs
d onde.

Les différents spectres en fonction du pH sont présentés dans la Figure V.28a. Le pKa
du 60H-ABT a été évalué d aprés la Figure V.28b, sa valeur est de 4,2. Nous obtenons la

méme valeur que pour I’ ABT.

1,04 ] 0,40 -
a e — pizea| D

----pH=3,71

0,35+

0,301 T . .
0,25

T T T 1 0120 ; T T T
200 250 300 350 400 2 4 6 8 10

longueur d'onde, nm pH
Figure V.28 : a) Spectres UV-visible du 60H-ABT a différents pH, b) Evolution de
|’ absorbance en fonction du pH a 265 nm.

Absorbance
Absorbance

V.1.5.2 Photodégradation du 60H-ABT : étude des systémes simples

Nous avons tout d'abord évalué la dégradation photochimique du 60H-ABT en
présence ou non de complexe de fer. Nous avons travaillé a plus faible concentration (0,12
mM) que pour ABT car d'une part la concentration de 60H-ABT dans le surnageant a
toujours été inférieure ou égale a 0,12 mM quelle que soit |’ expérience (Figure V.16) et
d’ autre part la solubilité de ce compose est inférieure a celle de I’ ABT. Deux concentrations
de complexes de fer ont été étudiées: 0,2 mM pour un rapport stoechiométrique 1:2 similaire a
la dégradation d’ ABT par FeNTA et 1,0 mM pour comparer les résultats avec ceux obtenus
lors de la dégradation d’ ABT:
60H-ABT 0,22 mM + FeNTA 0,2 mM + lumiére
60H-ABT 0,12 mM + FeNTA 0,2 mM
60H-ABT 0,12 mM + lumiére
60H-ABT 0,22 mM + FeNTA 1,0 mM + lumiére
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Ces études ont été effectuees a pH = 7,0 et I’irradiation est réalisée dans le photo-bioréacteur.
Latempérature est toujours égale a 30° C.

Les cinétiques de dégradation du 60H-ABT dans ces conditions, établies par HPLC,
sont présentées Figure V.29.

17%

40%

88%

T T T T T T T T T 1
0 20 40 60 80 100 120 140
Temps, h

Figure V.29 : Cinétiques de dégradation du 60H-ABT avec : (L)) FENTA 0,2 mM et
lumiere ;(O) FeENTA 0,2 mM en absence de lumiere ;(4) lumiére; (V) FENTA 1,0 mM et
lumiere.

On peut remarquer que la diminution du 60H-ABT, pour une concentration de
FENTA 1,0 mM, est plus élevée par rapport a celle de 0,2 mM en présence de lumiére. Ce
résultat montre le réle important de photoinducteur que joue le complexe de fer. Nous
observons une disparition lente du 60H-ABT (17%) en présence de FENTA seul ou de
lumiére seule. Ce résultat similaire dans ces deux conditions est assez surprenant et nous
amene a penser gue ce compose est instable thermiquement. Pour confirmer cette hypothése,
nous avons veérifié I'influence de la température en comparant par HPLC deux solutions
agueuses de 60H-ABT avant et aprés stérilisation dans un autoclave a 121°C pendant environ
40 min. Le pic qui correspond au 60H-ABT est deux fois plus petit apres chauffage a 121°C
(Figure V.30).
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Figure V.30 : Solution du 60H-ABT (0,12 mM). (A) avant et (B) aprés autoclavage.
(Conditions HPLC isocratiques).

D’ aprés ce résultat, on peut dire que la lumiere seule ou le FENTA seul n'ont pas
d effet significatif sur la dégradation du 60H-ABT. Cette dégradation est due a une instabilité
du 6-OHABT en solution agueuse, instabilité qui est accentuée par une augmentation de

température. Il faudrait cependant vérifier cette instabilité dans nos conditions d’ incubation.

V.1.5.3 Photo et biodégradation du 60H-ABT : systemes simples et combinés
La dégradation du 60H-ABT a été étudiée dans des conditions similaires a celles de la
dégradation du ABT :
- 60H-ABT 0,12 mM + bactéries
- 60H-ABT 0,12 mM + bactéries + lumiére
- 60H-ABT 0,12 mM + bactéries+ FENTA 1,0 mM
- 60H-ABT 0,12 mM + bactéries+ FENTA 1,0 mM + lumiére

Les cinétiques de dégradation, établies par HPLC, dans ces systémes sont présentées
dans la Figure V.31. En présence de bactéries seules, nous observons une dégradation du
60H-ABT correspondant a 17%. Si I'on rajoute la lumiére ce pourcentage de dégradation
passe a 52%. Dans ce cas on voit, contrairement aux expériences réalisées avec ABT, que la
lumiére a un effet positif sur la dégradation du 60H-ABT. Ce résultat est cohérent avec les
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cinétiques d'évolution du 60H-ABT lors de la dégradation dABT (Figure V.10). Ce résultat
ne peut pas étre expliqué par une dégradation photochimique du 60H-ABT, comme nous
I'avons montré au paragraphe précédent, mais bien par la combinaison positive des deux
éléments bactéries et lumiére. De plus, les 17% de dégradation du 60H-ABT en présence de
bactéries correspondent a la dégradation observée thermiquement, donc les bactéries seules ne
semblent pas avoir deffet significatif sur la dégradation du 60H-ABT. Cela est en accord
également avec |'accumulation du 60H-ABT observée dans le systeme cellules seules pour la
dégradation d’ ABT.

0,14

0,12

0,10-
= 1 17%
€0
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© 0,044
0,02-
_ 99%
0,00 : - —
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Figure V.31 : Cinétiques de dégradation du 60H-ABT par Rhodococcus rhodochrous
dans différentes conditions: (M) bactéries; (O) bactéries et lumiere; (4) FeNTA et
bactéries; (V) FENTA, bactéries et lumiére. ([60H-ABT] = 0,12 mM ; [FeNTA] = 1,0 mM).

Dans les systemes bactéries + FENTA en présence et en absence de lumiére, la
dégradation du 60H-ABT est trés rapide pour atteindre une dégradation presgue compléte au
bout de 40 h. La durée de demie-vie pour le 60H-ABT dans le systéme le plus efficace
« bactéries et complexe du fer avec ou sanslumiere » est de 2 heures par rapport a 125 heures
pour le systeme « bactéries-lumiére sans complexe de fer ». Ces résultats sont similaires a
ceux obtenus lors de la dégradation d’ ABT. Le rdle positif du complexe de fer sur I'efficacité
de dégradation de Rhodococcus rhodochrous est évident dans le cas du 60H-ABT.
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V.1.7 Impact du fer sur le métabolisme cellulaire
V.1.7.1 Devenir du FeNTA lors des processus de photodégradation

Afin daler plus loin dans la compréhension des mécanismes impliqués lors des
dégradations en présence du complexe de fer, nous avons suivi le devenir du FENTA par
RMN du proton in situ. Il est connu que le complexe FENTA peut photochimiguement se
dégrader par un processus de photooxydoréduction en donnant du fer ferreux, de I'IDA (acide
iminodiacétique), de la glycine, du formaldéhyde et de I'acide formique comme photoproduits
majoritaires (Abida et al., 2006). Nous avons retrouvé ces produits organiques dans les
analyses par RMN (Figure V.32A et B).

A) IDA
Eau TSP-d,
résiduelle NTA Glycine
Formiate \ l
ABT \ FeENTA
0 H
B)
,CH;-COOH ,CH;-COOH
HOOC—CH;N_ HN,_ H,N_
CH;~COOH CH;-COOCH CH;-COOH HCOOH
NTA IDA Glycine Formiate

Figure V.32 : A) Spectre RMN *H d’un échantillon contenant ABT (0,5 mM) et FeNTA
(1,0 mM) apres 50 h d'incubation et d'irradiation, B) Formule des produits de dégradation
du FeNTA.

La présence de formaldéhyde a éé mise en évidence par dosage compléxométrique
(Andrianirinaharivelo et al., 1993). En effet, il est tres difficile de I’ observer en RMN car son
pic (4,8 ppm) est masqué par celui de I'eau. On observe que les signaux du FENTA et du
TSPd, sont tres élargis (150 Hz pour le FeNTA), cet élargissement est di ala présence du fer
paramagnétique.

De plus, nous nous sommes rendu compte au cours de cette étude que les variations de

pH induisent une modification des déplacements chimiques de ces différents composes (NTA,
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IDA et glycine). Nous avons donc réalisé des courbes de titration de ces trois composés en
meélange en fonction du pH (Figure V.33).
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Figure V.33 : Courbes de titration de la glycine (M), de I'| DA (@) et du NTA (4) en
fonction du pH établies par RMN du proton.

>/

Il est clair que dans la zone comprise entre 4,0 et 8,0 unités de pH, les trois signaux sont
bien séparés et ont un déplacement chimique constant. Un exemple de spectre RMN

enregistré sur un échantillon apH 7,4 est présenté dans laFigure V.34.

IDA

~

NTA

~

Glycine

~

o H

Figure V.34 : Spectre RMN du proton d'un mélange de glycine, IDA et NTAa pH 7,4.

Pour éviter les problemes liés a la présence du fer (élargissement des signaux) et aux
modifications de déplacements chimiques liées aux variations de pH, nous avons aors traité
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par la suite nos échantillons selon le protocole décrit dans la partie Matériel et Méthodes. En
puis le pH de I’ échantillon est ajusté a pH=7.

Pour simplifier le probléme, nous nous sommes intéressés dans un premier temps au
devenir du FENTA sans polluant en présence de lumiére et sans cellules. Dans les Figures
V.35 et V.36 est représentée |'évolution suivie par RMN in situ de la glycine, de I'IDA, du
NTA et du formiate lors de I'irradiation du FeENTA seul dans la solution.

125h
Glycine
75h
Formiate
IDA
} "
25h
NTA
Oh

o 1H

Figure V.35 : Exemple de I'évolution d'une solution de FENTA en fonction du temps
d'irradiation analysée par RMN *H.

Le dosage de NTA est sans doute sous estimé car at = 0, nous ne retrouvons que 0,3
mM de NTA au lieu des 1 mM de départ (Figure V.36). Ce probléme est du au fait que le pic
de NTA est encore large montrant que le fer n'a pas éé complétement précipité malgré le
protocole mis en place (Figure V.35). Cependant les signaux des autres composes analyses

sont fins et ne semblent pas étre influencés par la présence de fer restant.
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Figure V.36 : Evolution des concentrations en NTA (O), IDA (@), glycine (M) et
formiate ( W) mesurées par RMN du proton lorsdel'irradiation du FENTA seul.

L'acide iminodiacétique (IDA) saccumule au cours du temps d'irradiation jusqu'a une
concentration d'environ 0,5 mM. La glycine atteint une concentration d'environ 0,1 mM et le

formiate est formeé puis décomposé en fin de cinétique sans doute sous forme de CO..

V.1.7.2 Devenir du FENTA lors du processus de photo-biodégradation
La méme expérience (dégradation du FENTA) a été réalisée avec des cellules en
présence et en absence de lumiére. L'évolution de la concentration en NTA est présentée dans
laFigureV.37aet celledel'IDA danslaFigureV.37b.
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Figure V.37 : Evolution des concentrations en NTA (a) et IDA (b) mesurées par RMN
du proton dans les systémes avec (L) ou sans irradiation (M) de FENTA en présence de
bactéries. [FENTA]=1,0 mM.
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Ces résultats montrent que le complexe FENTA peut étre métabolisé par les cellules. La
combinaison de la lumiére et des bactéries accélére la dégradation de FENTA et conduit a une
formation plus importante d’'IDA. Ce résultat doit s expliquer par |’action simultanée de la
lumiere et du métabolisme sur la transformation du FENTA. Dans ces deux expériences, ni
formiate, ni glycine ne sont visibles sur le spectre RMN *H contrairement & ce qui avait été
observeé en présence de lumiére seule (Figure V.35). En fait, laglycine et le formiate sont des
substrats potentiels des microorganismes. Nous avons donc testé leur dégradation avec les
mémes cellules de Rhodococcus. La Figure V.38 présente les cinétiques de dégradation de la
glycine et du formiate par les bactéries. Au bout d'une heure, les deux substrats sont
completement dégrades.
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Figure V.38: Evolution de la concentration en glycine (@) et en formiate (M)
mesurée par RMN du proton lors de I’incubation avec des cellules. Glycine 1,0 mM, formiate
1,0 mM, pH 7,0.

Remarque : Les deux substrats ont été incubés indépendamment.

Ces résultats sont en bon accord avec ceux obtenus par RMN du proton lors de la
dégradation d’ ABT dans des systémes combinés. Dans laFigure V.39A, on voit clairement le
formiate s'accumuler lors de la photodégradation de I'ABT en présence de FENTA. Au
contraire, la concentration en formiate est trés faible dans la Figure V.39B lors de
I”incubation d’ ABT avec des cellules de Rhodococcus rhodochrous et du FENTA. En effet,
dans ce cas, méme s le formiate et la glycine se forment a partir du FENTA, ils sont

rapidement métabolisés par les cellules.
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Figure V.39 : Spectres RMN *H in situ enregistrés lors de la dégradation d’ ABT sous
irradiation en présence de FENTA (A) et en présence de FENTA et de cellules de Rhodococcus

rhodochrous (B).
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Ce résultat montre que le FENTA est transformé par les cellules seules. 1l a d§a été
montré que FENTA pouvait étre transporté dans le cytoplasme puis métabolisé en conditions
aérobies par certaines cellules (Buchelli-Witschell et Egli, 2001). De plus, il faut remarquer
gue cette transformation est augmentée en présence de lumiere via le mécanisme de

photooxydoréduction.

En paralléle, nous avons également suivi le devenir du ligand NTA non complexé au fer

en présence de cellules avec et sans lumiére (Figure V.40).
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Figure V.40 : Evolution des concentrations en NTA (a) et IDA (b) mesurées par
RMN du proton lors de I'incubation de NTA avec Rhodococcus rhodochrous; (LJ) sous
irradiation ; (M) absence de lumiere. [NTA]=1,0 mM

NTA n'est pas métabolise par les cellules en absence de lumiére. Ce résultat semble
indiquer gue seul le complexe est transporté ou métabolisé dans la cellule et non pas le ligand
isolé (Bucheli-Witschell et Egli, 2001). La littérature n'est pas claire sur le probléme du
transport mais |I’enzyme dégradant le FENTA en IDA requiert la présence d'un complexe
meétallique (Egli, 2001). Par contre en présence de lumiere et de cellules, NTA est faiblement
dégradé.
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V.1.7.3 Suivi du fer lors des processus de photo-biodégradation
Afin de comprendre I’ effet du fer sur le métabolisme bactérien, nous avons dosé le fer

lors des différentes expériences.

V.1.7.3.1 Dosage du fer total en solution agueuse
Dans les systemes de dégradation de I’ ABT, le dosage du fer a été réalisé au temps t
=0 et pour le temps final (125 h). Les résultats sont présentés dansle Tableau V.5 :

ABT + FeNTA  ABT +FeNTA  ABT +FeNTA  ABT + FeNTA

Temps _
_ _ + lumiere + cellules + cellules +
d'incubation -
lumiere
Concentrations de fer soluble (mM)
Oh 0,88 0,84 0,74 0,36
125h 0,72 0,64 0,50 0,15
% de disparition 18% 23% 43% 59%

Tableau V.5 : Dosage du fer en solution dans les systémes de dégradation d’ ABT avec
FeNTA. [ABT]=0,5mM ; [FeNTA]=1,0mM ; pH = 7,0.

On remarqgue une disparition du fer en solution beaucoup plus importante en présence
de cellules. Ce résultat peut étre expliqué soit par une adsorption ala surface des cellules, soit
par une internalisation du fer dans les cellules. L'incorporation du fer dans les cellules est
possible par transport soit du fer seul aprés décomplexation, soit du complexe FENTA
(Bucheli-Witschel et Egli, 2001). Cette disparition du fer en solution est accélérée en présence
de lumiere. Ce phénomene peut résulter de la libération du fer (sous forme de Fe(Il) fer
ferreux) lors du mécanisme de photooxydoréduction qui induit également |la dégradation du
ligand NTA (Andrianirinaharivelo et al., 1993). Dans le cas des systémes contenant a la fois

lalumiére et les cellules, le Fe(l1) peut étre plus facilement incorporé par |les bactéries.

Les mémes dosages de fer ont été réalisés dans les systemes avec le 60H-ABT
(Figure V.41). Dans le cas du 60H-ABT, on retrouve les mémes tendances de disparition du
fer en solution. Dans le cas de FENTA seul en solution, nous observons 9% de diminution du
fer sous irradiation. En présence de cellules seules, ce pourcentage de disparition du fer passe

a34% et il est de 91% avec les bactéries et lalumiére combinée.
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B 9%
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Figure V.41 : Dosage du fer en solution dans |le systeme de dégradation du 60H-ABT
par FENTA avec lumiere (L7) ; FENTA et bactéries (@) ; FENTA, bactéries et lumiere (O).

Enfin le fer a éé dosé lors de I'incubation du FENTA sans ABT avec des cdllules de

Rhodoccocus rhodochrous en présence ou en absence de lumiére (Figure V.42).

0,0 T T T T T T T T T T T T T 1
0 20 40 60 80 100 120 140

Temps, h
Figure V.42 : Evolution du fer dans les surnageants du systeme FENTA + bactéries
irradié (L) et nonirradié ().

La concentration du fer en solution diminue au cours du temps en présence de cellules
alors guelle est stable en absence de cellules. Cette diminution est plus importante en
présence de lumiere. Le mécanisme de photooxydoréduction, impliquant la décomplexation
de FENTA et ssimultanément la réduction du Fe(l11) en Fe(Il), semble favoriser I'incorporation

du fer dans les cellules.
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En conclusion nous avons montré que suivant les conditions expérimentales, la
présence de cellules entraine une diminution du fer total soluble. Cette diminution est encore

plus marquée si I’ on gjoute lalumiere.

V.1.7.3.2 Dosage du fer dans les différents compartiments cellulaires
Dans le but de mieux comprendre le réle du fer sur le métabolisme cellulaire, nous
avons suivi le fer dans les différents compartiments du systeme. En effet, nous avons observé
précédemment d’ une part que la concentration du fer soluble diminuait au cours du processus
d’incubation et d’ autre part que le complexe de fer FENTA était métabolisé par les cellules.
Nous avons donc voulu savoir si le fer est adsorbé et/ou internalisé par les cellules. Le

protocole, adapté de Bezkorovainy et al. (1986), est présenté dans laFigure V.43.

30 mL
5mL d'échantillc)n et 10 mL 25 mL Toutes les étapes sont
sol. tampon acétate 0,1 M ) d’échantillon effectuées entre 0-4°C
/ A

Ly§e ] <
’ mecanique

CD Centrifugation 12000 rpm,

v 15min

Centrifugation 12000 rpm,
15min

At

Co

Bi fiole de 50 mL avec
sol. tampon acétate

0,AM

Lavage 4 fois avec 10 mL
sol. 2 mM EDTA dans
tampon acétate 0,1 M

CD‘Q" Cy, Gy, Gy,

v C4

B; fiole de 50mL
avec 0,1M HCI

Lyse
mécanique

C:D Centrifugation 12000 rpm,
A

I 15min

—E e C— G

Ci fiole de 25 mI’_ avec Cf fiole de 25 mL
sol. tampon acétate avec 0,1M HCl

0,1M

Figure V.43 : Protocole utilisé pour doser le fer dans les compartiments intra- et
extracellulaires.

Apres 125 h d’incubation des cellules en présence d’ ABT et de complexe de fer, le

mélange est partagé en deux fractions. La premiére fraction (Voie B) est utilisée pour doser le
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fer tota (B; + By) c'est-a-dire le fer soluble, le fer adsorbé a la surface des cellules et le fer
intracellulaire. Lalyse mécanique permet de libérer en solution le fer intracellulaire. Le fer est
ensuite dosé dans la solution et dans les débris cellulaires apres addition de HCI pour faciliter
la dissolution du fer. La deuxiéme fraction (Voie C) est utilisée pour doser le fer séparément
dans les différents compartiments: i) le fer soluble Cy est dosé dans le surnageant obtenu
apres centrifugation de la suspension microbienne ii) le fer adsorbé C; a C4 est dosé aprés
lavage du culot bactérien par une solution d EDTA qui est un fort agent complexant du fer iii)
le fer intracellulaire (C; + C;) est dosé apres lyse du culot cellulaire. |l faut noter que toutes
ces manipulations sont réalisées au froid (4 °C) car des que I'on atteint la température de 10
°C, lefer peut étre transporté activement par les cellules (Bezkorovainy et al., 1986).

L es concentrations de fer présent dans les différents compartiments sont présentées dans
le Tableau V.6.

[ABT]0,5mM [FENTA] 1mM + | [ABT] 0,5 mM [FENTA] 1 mM +
bactéries bactéries + lumiére
VoieB
Bi 0,42 mM 0,41 mM
B+ 0,33 mM 0,55 mM
Totd 0,750 mM 0,960 mM
VoieC
Co 0,290 mM 0,094 mM
Fer soluble 0,290 mM 0,094 mM
C 0,039 mM 0,065 mM
C 0,031 mM 0,051 mM
Cs 0,029 mM 0,031 mM
Cs 0,002 mM 0,002 mM
Fer adsorbé 0,101 mM 0,149 mM
G 0,039 mM 0,041 mM
C 0,092 mM 0,140 mM
Fer 0,131 mM 0,181 mM
intracellulaire
Total 0,522 mM 0,424 mM

Tableau V.6 : Dosage du fer total dans les solutions correspondant aux différents
traitements chimiques effectués sur le surnageant de dégradation (apres 125 h d’incubation).

L es résultats des dosages de fer dans les différents compartiments montrent un déficit
important en fer au niveau des dosages de la voie C. Ce probleme est certainement di a
I’addition d EDTA qui ne permet pas de doser le fer correctement dans nos conditions
habituelles, I'EDTA étant un fort agent complexant du fer. Un nouveau protocole de dosage
du fer en présence d EDTA devra étre mis en place pour palier ce probléme. Cependant cette

expérience montre gu’ une partie du fer (environ 16%) se retrouve a l’intérieur de la cellule
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apres 125 h d'incubation en présence de FENTA 1,0 mM. Le dosage du fer total dans les
cellules témoins, c’'est-a-dire non incubées avec du FENTA, montre que le concentration
intracellulaire est tres faible, en dessous de |a limite de détection de notre méthode d’ analyse.
Ceci montre donc gqu’ une partie non négligeable du fer est bien internalisée par les cellules
lorsqu’ elles sont en présence de FENTA.

V.1.7.4 Biodégradation d' ABT avec des cellules cultivées en présence de fer
(FeNTA)

Nous avons mis en évidence précédemment que le métabolisme bactérien était
fortement activé en présence de complexes de fer. D’ autre part, une partie du fer est intégrée
par les cellules. La question se pose donc de savoir si les cellules ne sont pas carencées en fer.
Pour cela nous avons cultivé des cellules en présence de fer puis apres lavage des cellules,
nous avons procédé a une expérience de biodégradation classique d’ ABT (Figure V.44).

—a 26%

CABT’ mM

76%

0,00 - T T T T T T T T T T T T T 1
0 20 40 60 80 100 120 140
Temps, h

Figure V.44 : Dégradation d ABT (0,5 mM) avec des cellules (H) cultivées en
présence de FeNTA (0,1 mM), (O) cultivées sans FENTA, (@) cultivées sans FENTA et
incubées en présence de FENTA 0,1 mM.

Le fait de cultiver les cellules en présence de fer ne joue pas sur la vitesse de
dégradation d’ ABT. Les cellules ne semblent pas carencées en fer ou bien a la concentration
utilisée (0,1 mM) et dans le milieu de culture, le FENTA ne peut pas étre intégré par les
cellules. Pour avoir une réponse systématique de cette expérience de culture des cellules, il
aurait fallu doser le fer dansle milieu au début et alafin delaculture.
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V.1.8 Discussion
Les résultats ont montré qu'ABT ne subit pas de photolyse directe dans notre

incubateur et que la lumiere a un effet |égérement inhibiteur sur le métabolisme bactérien.
Dans cette discussion, nous considererons donc seulement les trois systémes de dégradation
d' ABT (0,5 mM) suivant:

1) Photochimique (FENTA (1,0 mM) + lumiere)

2) Microbiologique (Rhodococcus rhodochrous OBT18)

3) Combiné (Rhodococcus rhodochrous OBT18 + FENTA (1,0 mM) + lumiére)

V.1.8.1 Evauation de |’ efficacité des systemes
L’ efficacité de transformation d’ ABT par ces trois systémes est présentée dans le
Tableau V.7 :

1) Photochimique  2) Microbiologique 3) Combiné

% d’ABT transformé
aprés 125h 37 26 99 (aprés 25h)
d expérience

Tableau V.7 : Pourcentage de transformation d’ ABT dans les trois systemes

La transformation d’ ABT dans le systeme combiné est beaucoup plus efficace que
dans les systemes séparés. Le méme résultat est obtenu avec et sans lumiére ce qui montre un
effet majeur des complexes de fer sur I’ activité microbienne. 1l faut tout de méme souligner
que lalumiére a un effet sur les cinétiques de formation puis de disparition des intermédiaires
(60H-ABT). Cependant il est difficile de conclure s'il s'agit d’ une diminution de la formation
du 60H-ABT ou d une augmentation de sa disparition en présence de lumiére.

L' effet des complexes de fer sur la transformation d ABT et du 60H-ABT a été
analysé plus en détail en faisant varier la concentration de ces complexes dans le systeme

combiné sans lumiére. Les résultats sont résumés dans | e tableau suivant :

Concentration en 0,1 0,25 0,5 1,0
FeNTA (mM)
% d ABT transformé 76 89 94 aprées 99 apres
aprés 125h 25h 25h
Concentration de 60H- 0,12 0,06 0,035 0,015
ABT (mM) restant apres
125h

Tableau V.8 : Pourcentage de transformation d ABT et concentration de 60H-ABT
restant apres 125h d’ expérience en fonction de la concentration de FENTA.
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Ce tableau montre I’ impact important du complexe sur le métabolisme microbien pour
latransformation d’ ABT. En effet, plus la concentration de complexe de fer augmente, plus la
transformation d’ ABT est efficace. Cependant, dans nos conditions expérimentales, a partir de
0,5 mM en complexe de fer, | gjout supplémentaire de FENTA n'a pas d' effet significatif pour
ABT. Par contre, si I'on regarde le métabolite majoritaire (60H-ABT), sa concentration
continue a diminuer avec I’augmentation du complexe de 0,5 a 1,0 mM. Ce résultat montre
gue le fer présent en solution est également capable d’'activer I’enzyme qui permet de
transformer le 60H-ABT. De plus, il est cohérent avec les expériences réalisées directement
sur le 60H-ABT comme substrat de départ ou I’ on retrouve une importante augmentation de

sa transformation en présence de complexes de fer et de microorganismes.
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V.1.8.2 Comparaison des voies de dégradation photochimique et
mi crobiologique
La Figure V.45 schématise I’ ensemble des voies de dégradation observées dans ces

trois systémes.

Combiné

| OH
v A

N\ ! N
. N\

6 >_NH2 ' Microbiologique >_NH2
HO S : >
P1=M1 (60H-ABT) v P3=M3 (40H-ABT)

. Combiné | " Combine
v

i "4 N 2’
! HO@i S—NH,
Photochimique S T

M2a \
l Fe3
N Voo
______________ > /O >—NH2 '- Microbiologique
Fe—O S K
P2=M2 /
Combiné

Figure V.45 : Voies de dégradation d’ ABT par les processus simples et combinés.

1) Photochimiquement I’ABT est transformé (37% en 125h d'irradiation)
majoritairement en 60H-ABT mais aussi en 4OH-ABT. La dégradation s arréte a ce stade
d’ avancement, une trés faible dégradation du 60H-ABT est ensuite observee. Cependant les
expériences réalisées avec le 60H-ABT comme substrat de départ montrent que ce composé
est bien photodégradé en présence de FENTA. Ce résultat montre que le complexe FENTA est
un bon photoinducteur pour la dégradation de différents composés organiques mais que nous
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sommes dans des conditions limitantes pour continuer l1a dégradation. En effet, |le mécanisme
de photooxydoréduction a partir du complexe FENTA conduit a sa disparition (réduction du
Fe(I11) en Fe(ll) et oxydation du ligand), a la formation de radicaux oxydants comme HO®,
COs" qui vont pouvoir réagir sur le composé organique, et a la formation de formaldéhyde et
d’ acide iminodiacétique (IDA). Par analyse RMN, nous avons également pu détecter la
présence du formiate provenant certainement de I’ oxydation du formaldéhyde et de la glycine
provenant de la dégradation de |’ IDA (Figure V.46) :
FE*NTA pH=7,0

hv
0, 300-400 nm

Substrat Oy HO» |+ Fe*,CO, IDA  +[HCHO]

Fe%J CO,~|HO» &» HCOOH
/ Formiate
Y

hv
Précipité
P CO,, Glycine +[HCHO]
HO' \)
) HCOOH

CO; " |HO- Formiate

Y
CO, NH, +[HCHO]

&» HCOOH

Formiate

Figure V.46 : Processus de photodégradation du complexe FENTA

Ce résultat (accumulation de 60H-ABT) montre que le FENTA n'est pas un
photocatalyseur et qu'il 'y a pas de production en continu de radicaux oxydants. Donc,
I” efficacité de la dégradation photochimique pour la suite du processus dépend de la capacité
des photoproduits du NTA (IDA, glycine) a complexer le fer. En effet, la formation d’un
nouveau complexe de fer permettrait de générer de nouveaux radicaux oxydants. Cependant,
IDA complexe le Fe(l11) pour des pH inférieurs a 3,5 et dans nos conditions expérimentales,

I'IDA ne peut pas complexer le Fe(lll) car nous sommes a environ pH 7,0
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(Andrianirinaharivelo et al., 1993). La formation de glycine peut donc s expliquer par la
dégradation de I’ DA via les radicaux formés a partir du complexe FENTA.

Photochimiquement on observe également un produit P2 dont le spectre UV-visible
est compatible avec celui d’un catéchol complexant le fer. Cette hypothése est tout a fait en
accord avec la réactivité des radicaux hydroxyle sur les structures aromatiques qui conduit a
deux hydroxylations successives puis a I’ouverture du noyau aromatique. De plus, en
présence de fer, des produits de complexation entre le fer et les molécules de type catéchol ont
été trés souvent proposés (Brand et al., 1998, 2000 ; Abidaet al., 2006).

2) Par le processus microbiologique seul, la dégradation de I'ABT (26% en 125h
d’incubation) conduit tres majoritairement a la formation du 60H-ABT qui s accumule dans
le milieu. Ce résultat est cohérent avec |I’expérience menée a partir du 60H-ABT comme
substrat de départ ou aucune biodégradation n’est observée. Le 4OH-ABT n’a pas été observé
dans ce processus. Ce résultat confirme des études précédentes menées au laboratoire SEESIB
(Haroune et al., 2001). Cette hydroxylation en position 6 du noyau aromatique est une étape
commune a la biodégradation d autres benzothiazoles (BT, OBT, MBT) par cette souche
(Besse et al., 2001, Haroune et al., 2004). Un autre métabolite M2a, conservant la structure
aromatique, a été mis en évidence. Ce métabolite n’' est observé que dans les processus ou le
fer n’intervient pas. Comme on le verra plus loin en présence de FENTA, M2a n’est plus
observe; par contre on détecte un métabolite M2 identique a P2 dont |e temps de rétention est
relativement proche (4,17 et 4,25 min) par rapport a celui de M2a. Notre hypothese est que le
produit M2a est la forme non complexé au fer d’un catéchol dérivé de I’ ABT. De plus pour
étayer cette hypothése nous savons que cette souche posséde une enzyme de type catéchol
1,2-dioxygeénase conduisant a un diacide produit d’ ouverture du catéchol. Ceci a été observe
avec le MBT (Haroune et al., 2004).

3) Par le processus combiné, nous observons les trois produits de transformation :

- 60H-ABT
- 40H-ABT
- Complexe catéchol-fer

La combinaison des deux processus ne modifie pas les voies de transformation d ABT
obtenues dans les processus séparés. Cependant il faut signaler que dans le processus combiné
sans lumiere, le 4OH-ABT a été observé, ce qui n'était pas le cas dans le processus
microbiologique seul. Cette différence est tres certainement due a I’ avancée beaucoup plus

importante de la transformation d’ ABT en présence de FENTA, ce qui nous a permis de
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détecter ce métabolite présent a faible concentration (maximum obtenu 0,011 mM dans le
processus combiné).

Cette étude a montré que les voies de transformation d’ABT étaient finalement
identiques que ce soit par photodégradation ou par biodégradation.

V.1.8.3 Pourquoi I’ activation par le fer ?

Photochimiquement nous avons mis en évidence le r6le important que peut jouer le
complexe FENTA pour la dégradation d’ ABTdans I’ eau. En effet, en absence de complexe de
fer aucune disparition d’ ABT n’est obtenue. Le mécanisme impliqué dans ce processus a été
détaillé précédemment (Figure V.46) et fait intervenir les radicaux HO® et/ou CO3™. Les
complexes de fer apparaissent donc comme de bons photoinducteurs pour la transformation
de composés organiques comme cela a déja été montré pour le 4-chlorophénol (Abida et al.,
2006).

Par contre, |’activation par le fer du métabolisme d’ ABT et plus généralement d’un
compose organique n'est pas un résultat connu chez les bactéries agérobies. La seule
observation rapportée dans lalittérature concernait une inhibition de la dégradation du toluéne
par des souches de Pseudomonas carencées en fer (Dinklaet al., 2001).

Les différentes observations obtenues au cours de ce travail de thése permettent de
proposer un schéma d’ interaction entre le fer et les bactéries (Figure V.47) :

Cellule

EXT

NTA
Membrane

cytoplasmique

Activation des
enzymes

|

Fer «—— FeNTA

glycine IDA

Enzymes:
-Monooxygénase hémique
-Cytochrome P450
-Dioxygénase (Cluster Fe-S)
-autres ?

Figure V.47 : Implication du fer dans le métabolisme bactérien.

formiate FeNTA
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La premiére étape consiste a savoir sous quelle forme le fer entre dans la cellule
(complexé avec le NTA ou non). En effet, lalittérature ne nous permet pas de répondre a cette
guestion car aucune donnée précise n'indique si le complexe de fer, FENTA peut entrer dans
la cellule sous cette forme ou s il y a une premiére éape de décomplexation suivie d’une
entrée indépendante du fer et du ligand NTA (Egli, 2001). Pour trancher entre ces deux
hypotheses, des expériences par RMN in situ pour suivre le devenir de NTA et du FENTA en
présence de cellules ont été réalisées. Il a été clairement mis en évidence que le NTA seul
N’ était pas métabolisé par les cellules et donc qu’il ne rentre pas dans celles-ci. Par contre, le
FENTA est dégradé en IDA, glycine et formiate par les cellules. Bien que le systeme de
transport du FENTA ne soit pas connu chez les bactéries, cela indigue que le complexe de fer
rentre dans la cellule. De plus, les dosages de fer réalisés dans les différents compartiments
(milieux intra- et extra-cellulaires et adsorbé a la surface de la cellule) montrent qu’ une partie
du fer est effectivement retrouvée a I'intérieur des cellules. Cependant la spéciation du fer
(état de valencell ou Ill) intra-cellulaire ' a pas été déterminée.

Le fer une fois dans la cellule pourrait activer les enzymes intervenant dans la
dégradation de I’ABT. En particulier, il est connu que certaines dioxygénases contenant un
cluster [2Fe-2S] possedent également du Fe(ll) directement complexé a la protéine. Dans
certaines conditions, par exemple lors de leur purification, le Fe(ll) s oxyde en Fe(lll) qui
devient plus labile et donc I’enzyme perd de son activité. In vitro, sur |I’enzyme purifiée s
I”’on gjoute du Fe(l1) ou un agent réducteur I’ activité de I’ enzyme est rétablie (Wackett et al.,
1988 ; Candidus et al., 1994 ; Schach et al., 1995). On peut donc imaginer que dans notre
systeme in vivo, le Fe(ll) qui va activer les dioxygénases impliquées dans la dégradation
d’ABT provient de |’oxydoréduction du complexe Fe(llI)NTA par une NADH-FMN
oxydoréductase (Egli, 2001). Cette hypothese est également cohérente avec les résultats
obtenus par Dinkla et al. (2001) qui ont montré que I’ activité d’une monooxygénase et de
deux dioxygénases augmentait avec |’addition de fer dans des cellules de Pseudomonas
putida carencées en fer. Dans notre cas nous avons verifié que nos cellules n’ éaient pas
carencées en fer. En effet, la culture des cellules dans un milieu riche en fer ne change pas

I” efficacité de dégradation d’ ABT par les cellules de Rhodococcus.
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V.2 PHOTO- ET BIODEGRADATION DE BT EN MILIEU
AQUEUX

Au vu des résultats trés encourageants obtenus quant au role positif du fer sur la
photo- et la biodégradation d ABT et du 60H-ABT, nous avons cherché dans cette deuxiéme
partie de notre travail a tester le r6le du fer sur une molécule analogue, le benzothiazole. La
méme souche Rhodococcus rhodochrous OBT18 est capable de dégrader ce compose (Besse
et. al., 2001). Ce composé est tres largement retrouvé dans I’ environnement aussi bien dans
les eaux de surface que dans les stations d’ épuration urbaines (Kloepfer et al., 2004, 2005).
Dans ce travail, nous avons mis particuliérement I’ accent sur la spéciation du fer en testant a
la fois des sels ferriques et le complexe FENTA, ce qui donne un vision plus générae des

possibilités offertes dans |’ environnement pour I’ interaction des especes ferriques.

V.2.1 Caractéristiques physico-chimiques de BT
La structure chimique du benzothiazole (BT) est présentée ci-dessous :

7 1
benzothiazole

Le BT se présente sous forme d’un liquide a température ambiante, ses principales

caractéristiques physico-chimigues sont présentées dans le Tableau V.9 :

Formule brute C/HsNS
Masse molaire 135,19 g mol™*
Température de fusion 2°C
Température d ébullition 227-228°C
Densité 1,238gmL™
Solubilité dans |’ eau 43gLta2s° C

Tableau V.9 : Propriétés physico-chimiques de BT

Le spectre d’ absorption UV-visible de ce composé a pH 7,0 dans I’eau est présenté
FigureV.48:
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Figure V.48 : Spectre UV-visible de BT 0,1 mM dans|’eau, pH = 7,0.

On observe trois maxima d absorption centrés a 215; 251 et 284 nm avec des

coefficients d’ absorption moléculaire de 21373 ; 7018 et 2441 M™* cm™ respectivement.

V.2.2 Photodégradation de BT en présence de sel ferrique

Les sels de fer 111 (Fe(ClOy4)s, 9H,O) ont été utilises comme photoinducteurs tres
efficaces pour la dégradation de polluants dans |e compartiment aquatique (Mestankova et al.,
2004 et les références citées). Ce sel de Fe(l11) a été également choisi a cause de son anion
perchlorate qui est non-oxydant et inactif photochimiquement.

La photodégradation induite de BT en présence d especes Fe(l11) a été effectuée dans
le méme photo-bioréacteur que celui utilisé pour ABT (voir partie Matériel et Méthodes).
C’est le méme incubateur qui a été utilisé pour I’ étude d' ABT. Le BT est stable en solution
agueuse, il n’a pas été observe de dégradation en absence de lumiere a 27°C. De plus, le BT
N’ absorbe pas a des longueurs d’ onde supérieures a 300 nm ; donc aucune dégradation par

photolyse directe n’ a été observée pendant I’ irradiation de BT en incubateur.

La dégradation de BT est suivie par analyse HPLC phase inverse, des différents

prélévements, avec un détecteur UV-visible.
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Les premieres expériences sous irradiation ont été effectuées avec Fe(ClOy)3, 9H0 a
deux concentrations différentes (0,3 et 3,0 mM) et a deux pH différents: pH=3,2, proche du
pH naturel de la solution ferrique a ces concentrations et pH=7,5, pH plus compatible avec
I’activité des microorganismes. Les pourcentages de disparition de BT apres 120h

d'irradiation sont présentés dans le Tableau V.10.

Pourcentage de dégradation de BT

[Fe(l11) aguacomplexes] pH = 3,2 pH=75
0,3 mM sans hv 10 10
0,3 mM avec hv 77 32
3,0 MM avec hv 100 42

Table V.10 : Pourcentages de disparition du BT (1,0 mM) apres 120 h d'irradiation
en présence de sels ferriques a différentes concentrations.

A pH=3,2 (Figure V.49A), la photodégradation de BT est importante en présence de
Fe(ClOy)sz apH 3,2: 77 et 100% de BT ont disparu apres 120 h et 40 h d’irradiation pour une
concentration initiale de sel de Fe(l11) de 0,3 et 3,0 mM respectivement. La disparition de BT
en présence de lumiére est plus importante a pH 3,2 puisgqu’a pH 7,5 elle est de 32 et 42%
pour des concentrations de 0,3 et 3,0 mM respectivement (Figure V.49B).
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Figure V.49 : Effet de sels de Fe(lll) sur la photodégradation de BT (1,0 mM).
Influence du pH et de la concentration de Fe(ll1). A) pH 3,2, B) pH 7,5, (A) 0,3 mM Fe(l11)
sans lumiere; (A) 0,3 mM Fe(l11) avec lumiére; (L) 3,0 mM Fe(l11) avec lumiére.

Ce résultat peut étre expliqué par la spéciation des complexes aqueux de Fe(l11) en
fonction du pH et par la concentration initiale en Fe(lll) (Knight et Sylva, 1974 ; Faust et
Hoigné, 1990). Comme il est reporté dans la littérature, la spéciation du Fe(l11) joue un réle
important dans la photoréactivité des complexes aqueux du Fe(l11). A pH=3,2, les espéces de

Fe(I11) en solution sont principalement sous forme de monomeére de Fe(H,0)s(OH)** (ou par
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simplification Fe(OH)?"). Cette espéce est la plus réactive photochimiquement en terme de
production de radical "OH (radical fortement oxydant) et par consequent la plus réactive pour
la dégradation des polluants présents en solution (Poulain et al., 2003). Par contre, a pH=7,5,
il y aprécipitation de Fe(OH)3; amorphe et le rendement quantique en radicaux "OH produits &
partir de Fe(OH); est de deux ordres de grandeur plus faible que celui de Fe(OH)*. De plus, &
ce pH, la concentration en fer dissous est tres faible (inférieure au uM), la grande majorité est
sous forme d oxyhydroxydes ou d’ oxydes de fer. Dans |’ expérience effectuée a pH=7,5, le
pourcentage de dégradation de BT est trés proche (32 et 42%) pour les deux concentrations de
sel de Fe(l11) (0,3 et 3,0 mM). Ce résultat confirme la faible disponibilité du fer quand le pH
de la solution est supérieur a6,0-7,0 et également |la faible photoréactivité des oxyhydroxydes
defer.

A pH=3,2, la dégradation de BT est d’autant plus rapide que la concentration en
Fe(l11) est plus élevée. Ce résultat montre clairement que les especes de Fe(l11) présentes a ce
pH (Fe(OH)?") ont un effet photoinducteur important et sont responsables de la disparition de
BT. En absence de lumiere, seulement 10% de BT a disparu apres 120 h. Ce faible taux de
disparition peut étre expliqué par un processus classique de flocculation en présence de sels
de Fe(l11), processus utilisé depuis de nombreuses années dans les stations de traitement de
I’eau. De plus, nous avons Vérifié que dans nos conditions expérimentales, il n'y a pas de
complexation entre le BT et le Fe(111).

Contrairement aux résultats observés avec les complexes aqueux de Fe(Il1) ou la
disparition de BT est plus faibleapH 7,5 quapH 3,2, Abida et al., (2006) ont montré que la
photoréactivité du FENTA pour la dégradation de polluants n’est pas dépendante du pH. Une
deuxieme série d expériences d'irradiation a donc été effectuée en présence du complexe
FeENTA (0,3 et 3,0 mM) a pH = 7,5 (pH plus compatible pour les microorganismes et
I’ environnement). Les pourcentages de disparition de BT aprés 120 h d'irradiation sont
présentés dans le Tableau V.11.

Pourcentages de dégradation de BT

[FENTA] pH=75
3,0 mM sans hv 7
0,3 mM avec hv 44
3,0 mM avec hv 94

Tableau V.11 : Pourcentages de disparition du BT (1,0 mM) apres 120h d'irradiation
en présence de FENTA a différentes concentrations.
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Comme dans le cas des complexes aqueux de Fe(l11), le complexe FENTA est capable
de photoinduire la dégradation de BT. Cependant le pourcentage de dégradation a pH = 7,5
est beaucoup plus important avec FENTA par rapport aux complexes aqueux de fer pour les
mémes concentrations en fer: 44 et 94% avec FeNTA (0,3 et 3,0 mM) en comparaison avec
32 et 42% avec les complexes agueux de Fe(lll) (0,3 et 3,0 mM). Le méme effet de
concentration avec FENTA a été observé sur la disparition de BT : plus la concentration est
élevée, plus la dégradation de BT est rapide. Ce résultat confirme que le complexe FENTA a
un effet photoinducteur sur la dégradation de BT. Cependant, I’ efficacité de la dégradation de
BT est plus faible en présence du complexe FENTA: apH 7,5 94% de BT a disparu aprés 120
h d’irradiation alors que nous avons obtenu en présence de complexes aqueux de Fe(l11), a pH
3,2 100% de disparition de BT aprés 40 h d’irradiation.

Lors de I’irradiation du mélange complexe de Fe(l11) (agueux ou avec NTA) avec le
BT, un grand nombre de photoproduits sont formés, en particulier avec les concentrations
élevées en sals de Fe(l1l), mais en tres faible quantité et aucune accumulation de produits
intermédiaires n'est observée. Le 2-hydroxybenzothiazole (OBT) e le 2,6-
dihydroxybenzothiazole (diOBT), qui sont les métabolites principaux identifiés lors de
I”incubation avec Rhodococcus rhodochrous (Besse et al., 2001) (Figure V.50), n’ ont pas été

détectés dans les processus de photodégradation.

5 s ~N
BT \>27H
6 §~g
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dioBT /@i S—oH
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Minéralisation

Figure V.50 : Voie de biodégradation de BT par Rhodococcus rhodochrous.
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Les spectres UV-Visible de ces composés sont présentés dans laFigure V.51 :
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Figure V.51 : Spectres UV-Visible des métabolites de BT : a) 2-hydroxybenzothiazole
(OBT) ; b) 2,6-dihydroxybenzothiazole (diOBT).

La perte de masse importante observée entre le BT dégradé et les photoproduits
détectés peut étre attribuée a un clivage rapide du cycle aromatique, qui conduit alaformation
de photoproduits non détectés par notre systéme HPLC avec détecteur UV-visible. Une autre
explication pour la perte de masse importante observée est la photolyse des photoproduits
primaires. En effet, nous avons montré que 60% d'OBT (1,0 mM) disparait aprés 120 h

d’irradiation d’ une solution aqueuse d OBT pure (résultats non présentés).

V.2.3 Biodégradation de BT en présence de selsdefer (111)
V.2.3.1 Effet de la concentration des sels ferriques

Les expériences de biodégradation ont été effectuées en conditions aérobies dans le
méme incubateur que celui décrit précédemment mais en absence de lumiére.

Des cellules de Rhodococcus rhodochrous au repos métabolique ont été incubées en
présence de 1,0 mM de BT avec ou sans Fe(ClOy)3, 9H,O ou FENTA a pH neutre. Les
cinétiques de biodégradation ont été contrdlées par HPLC en conditions isocratiques. Dans
tous les cas, deux métabolites ont été détectés: le 2-hydroxybenzothiazole (OBT, temps de
rétention 15,0 min), qui est formé presgue quantitativement et le 2,6-dihydroxybenzothiazole
(diOBT, temps de rétention 5,5 min) (Figure V.50). Ces métabolites ont été identifiés et
caractérisés précédemment par spectrométrie de masse et RMN (Besse et al., 2001). La
présence de Fe(ClOy)3, 9H,0 (3,0 mM) a un effet positif sur la dégradation de OBT et diOBT
(Figure V.52A-C).
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Figure V.52 : Effet de la concentration en Fe(ll1) sur la biodégradation de BT (1,0
mM) par Rhodococcus rhodochrous. Cinétiques d’ évolution des concentrationsde : A) BT, B)
OBT et C) diOBT. (<) sans sel de Fe(l1l), (4) avec sels des Fe(l11) 0,3 mM, (M) avec sels
des Fe(l11) 3,0 mM. Cinétiques d évolution des concentrations de: D) BT, E) OBT et F)
diOBT. (<) sans FENTA, (M) avec 3,0 mM FeNTA.

Cet effet n'a pas pu étre mis en évidence dans la cinétique de disparition de BT car sa
transformation est tres rapide (moins de 30 min) et le nombre de prélevements n’ était pas
suffisant pendant cette période. Par contre, laformation et 1a dégradation des deux métabolites
(OBT et diOBT) ont été clairement accélérées en présence de sels de fer. Cet effet
d’accélération est plus important quand la concentration en Fe(ClOy)3, 9H,0 est plus élevée.
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Puisgue la concentration en fer soluble est relativement faible dans ces deux conditions, ce
résultat suggere que les microorganismes sont capables d’ utiliser les particules d’ hydroxyde
de fer qui sont plus abondantes a 3,0 mM gu’a0,3 mM.

Par contre en présence de FeNTA (3,0 mM), au contraire des complexes agueux de
fer, un effet inhibiteur important est observé. Bien que le cinétique de disparition de BT n’ait
pas éte affectée par la présence de FENTA (cinétique trés rapide), satransformation en OBT a
été fortement inhibée (Figure V.52D-F). Apres 120 h d’incubation, la concentration en OBT
est encore égale 20,5 mM, aors gu’ en présence de Fe(ClO,)3 (0,3 ou 3,0 mM) et méme sans
fer, OBT est complétement dégradé aprés 7 h et 14 h d'incubation, respectivement. Le méme
effet est observé pour la dégradation de diOBT qui est encore présent en solution apres 120 h
d’incubation en présence de FENTA. Ces résultats montrent |’ importance de la spéciation du
fer dans les mécanismes de biodégradation et donc pour son utilisation par les
Mmi croorgani smes.

Avec Fe(ClOg4)s, on observe une augmentation du taux de biodégradation du
benzothiazole alors gu’ en présence du complexe FENTA, la dégradation d OBT et de diOBT

est fortement inhibée.

V.2.3.2 Effet du pH

Comme les sels de Fe(lll) sont plus solubles & un pH acide, nous avons testé
I"influence du pH sur la biodégradation de BT. Il faut cependant respecter la physiologie
microbienne qui nécessite des pH proches de la neutralité. Deux pH ont ainsi été choisis 7,5
(«pH normal ») et 6,2. Le métabolisme de BT par R. rhodochrous est tout afait identique aux
deux pH en absence de sels de fer (Figure V.53). Par contre, les cinétiques de formation et de
dégradation d' OBT et diOBT ont été accélérées a pH 6,2 par rapport a pH 7,5 en présence de
3,0 mM Fe(ClOg)3, 9H0. Ce résultat peut étre expliqué par une meilleure solubilité du Fe(l11)
aun pH plus acide et/ou par la spéciation des complexes aqueux de Fe(l11) en fonction du pH.
Une autre hypothése pour expliguer le réle du pH sur la biodégradation en présence de sels du
Fe(lll) pourrait étre liée aux mécanismes impliqués dans les interactions fer/bactéries

(transport, oxydoréductases, €etc...).
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Figure V.53 : Effet du pH sur la biodégradation de BT (1,0 mM) par Rhodococcus
rhodochrous. Cinétiques d' évolution des concentrations de : A) OBT et B) diOBT. (<?) pH =
7,5 sans sel de Fe(l1l), (¢) pH = 6,2 sans sel de Fe(l11), (M) pH =7,5 avec sel de Fe(l1l) 3,0
mM, (O) pH = 6,2 avec sel de Fe(l11) 3,0 mM.

V.2.4 Biodégradation de BT en présencedu ligand NTA

L’ extraction éventuelle du fer du complexe FENTA pourrait conduire alalibération du
ligand (NTA) en solution. L’ effet de NTA (1,0 mM) sur le milieu de biodégradation de BT a
donc ététesté (Figure V.54).

A) B) <)
1,04 1,04 0,20+
08 038 .
] /\.\ 0,15
0,64 [ ] 0,64 L
: ! = [ 1
E z 5500); \. E 0,10 ~
- . - : 3
5044 Foal BN \ 8 T~
o . %) ./ <>\ - & o -
. o, 0,05 /P \.
0,2 = 0,2 g
1 <& /
o
o . 3 S o
0,0-+—— : : : . 00 ———— 0,00 -
0 2 4 6 8 10 0 4 8 12 16 20 24 28 32 0 4 8 12 16 20 24 28 32

Temps, h Temps, h Temps, h

Figure V.54 : Effet de NTA (1,0 mM) sur la biodégradation de BT (1,0 mM) par
Rhodococcus rhodochrous. Cinétiques d évolution des concentrations de: A) BT, B) OBT et
C) diOBT sans (<>) ou avec (M) NTA.

La biotransformation de BT en OBT est fortement raentieen présence de NTA,
puisque le BT disparait complétement aprés 9 h d’'incubation au lieu de 1 h en absence de
NTA. Ce raentissement affecte auss la biodégradation d’OBT et diOBT, les deux
métabolites principaux de la biodégradation de BT. Le NTA a donc un effet inhibiteur
important sur la biodégradation de BT.
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V.2.5 Discussion

Les résultats ont montré que BT ne subit pas de photolyse directe dans notre
incubateur. Dans cette discussion nous considéererons cing systemes de dégradation de
BT (1,0mM) aunpH éga a7,5:

1) Photochimique | (Fe(ClQO4)3 (3,0 mM) + lumiére)

2) Photochimiquell (FENTA (3,0 mM) + lumiere)

3) Microbiologigque (Rhodococcus rhodochrous OBT18)

4) Combiné | (Rhodococcus rhodochrous OBT18 + Fe(ClO4)3 (3,0 mM))

5) Combiné Il (Rhodococcus rhodochrous OBT18 + FENTA (3,0 mM))

V.2.5.1 Evauation de |’ efficacité des systemes
L’ efficacité de transformation de BT par ces cing systémes est présentée dans le
Tableau V.12 :

Photochim|  Photochim Il Microbiologique Combiné| Combiné |
% deBT 42% apres 94% apres 100% aprés 100% aprés  100% apres
dégradé 120h 120h 30min 30 min 30 min
Concentration
OBT (mM)  Nondétecté Non détecté 0,39 0 0,72
apres 8h

Tableau V.12: Pourcentages de transformation de BT et concentration d’ OBT
obtenus dans les cing systémes.

Photochimiquement, on s apercoit qu’a pH neutre I’ utilisation du complexe FENTA
est plus efficace car le fer reste soluble quand il est sous cette forme. Avec les sels ferriques,
la grande majorité du fer est précipitée (concentration en fer soluble inférieure au uM).
Cependant au bout de 120h, 42% du BT est transformé ce qui prouve une activité
photochimique non négligeable a la surface des particules de fer. Aucun photoproduit ne
s accumule dans ces conditions.

La transformation de BT par les microorganismes est extrémement rapide ce qui ne
permet pas d apprécier I'effet du fer quelle que soit sa forme. Par contre au niveau de la
transformation d OBT ou de diOBT, métabolites principaux, |’effet de I'’gout de fer est
évident mais oppose selon la forme de I’ espece ferrique gjoutée. Alors que les sels ferriques
(majoritairement sous forme de particules) activent la transformation d' OBT (tout I'OBT est
transformé aprés 7h d expérience), les complexes FENTA inhibent fortement la disparition
d’'OBT. OBT et diOBT s accumulent dans le milieu d’incubation.
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V.25.2 Comparaison des voies de dégradation photochimique et
mi crobiologique
La Figure V.55 schématise les voies de transformation de BT dans les différents

systéemes.

BT
Micraobiologique

Combinél et |1

OBT Photochimique

Microbiologique | et |l
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Figure V.55 : Voies de dégradation de BT par les processus simples et combinés.

La dégradation par la voie photochimique | est tres certainement due a |’ attaque par
les radicaux HO®. On sait depuis longtemps que les complexes aqueux de Fe(lll) sont une
source importante de radicaux HO® sous irradiation solaire via une processus de

photooxydoréduction intramoléculaire entre le fer et H,O ou le ligand OH".
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Dans le cas du systeme photochimique I, le mécanisme de photooxydoréduction de
FeNTA aéteé décrit en détail dans e chapitre consacré a ABT.

Dans ces deux systemes aucun photoproduit intermédiaire n’ a été détecté. L’ ouverture
du noyau aromatique doit étre trés rapide, empéchant la détection d'intermédiaires avec le
systéme d’ analyse utilisé.

Les systemes combinés | et [l ne modifient pas le schéma métabolique de
transformation de BT établi pour les microorganismes seuls (Besse et al., 2001). Cependant,
dans le systeme combiné Il (avec FENTA), les intermédiaires métaboliques OBT et diOBT
s'accumulent en solution. La minéralisation totale (mesurée par TOC, résultat non montré)

observeée |ors du processus microbiologique n’aplus lieu dans le systeme combiné 1.

V.2.5.3 Roéledu fer

Lerdle du fer dans les processus de photodégradation est maintenant bien établi. Une
interaction du fer dans les processus de biodégradation de BT par R. rhodochrous a également
été observeée : une augmentation de la vitesse de transformation de BT en présence de sels
ferriques et une inhibition en présence de FENTA.

Dans le cas des sels ferriques, ces résultats montrent le role potentiellement positif
d’un apport de fer augmentant la capacité de biodégradation des bactéries. Ces expériences
montrent que le fer peut rentrer dans la cellule, pour stimuler les enzymes de dégradation,
sans étre complexé sous forme de FENTA. Dans la souche de Rhodococcus utilisée, la
premiére étape pourrait étre |’ extraction du fer par cette bactérie. Le transport du fer dans la
cellule pourrait se produire suivant deux voies principales: soit le Fe** est d’abord réduit en
Fe®* par une réductase & flavine extra-cellulaire ou intégrée dans la membrane, puis Fe** est
transporté via une transporteur membranaire spécifique; soit Fe** est chéaté par un
sidérophore qui est ensuite intégré a I'intérieur de la cellule ou il est réduit (Pierre et al.,
2002). Le transport du fer dans le genre Rhodococcus est encore inconnu ; toutefois Carrano
et al.,, (2001) ont mis en évidence chez Rhodococcus erythropolis IGTS8 le premier
sidérophore caractérise, nommé hétérobactine. Bien qu’ils ne soient pas identifiés, la présence
de sidérophores a aussi été montrée chez d’ autres rhodocoques en particulier Rhodococcus
rhodochrous (Fiss et Brooks, 1991).

Comme il a été suggére précédemment, la présence de fer peut augmenter |’ activité de
mono- et dioxygénases qui sont susceptibles d’ étre impliquées dans cette voie métabolique. |1
a été montré que I’ activité d' une catéchol 1,2-dioxygénase dans la voie de dégradation de BT
par Rhodococcus pyridinovorans PA produit les mémes intermédiaires métaboliques (OBT et
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diOBT) (Haroune et al., 2002). Quelques publications rapportent |’activation in vitro de
dioxygénases purifiées par |’ addition des ions ferriques, par exemple I’ activation de la toluene
dioxygénase chez Pseudomonas putida (Wackett et al., 1988) et de la catéchol 1,2-
dioxygénase chez Rhodococcus rhodochrous CTM (Candidus et al., 1994). Il est trés
intéressant également de noter, que le Fe** peut réguler |’ expression des génes impliqués dans
la virulence de Rhodococcus equi en modulant la fixation des répresseurs de la transcription
(Meijer et Prescott, 2004). On ne peut donc pas exclure gque le fer pourrait auss réguler
I’ expression d’ autres genes chez Rhodococcus.

Avec FeNTA, on observe une inhibition de la biodégradation de BT, et en particulier
de la biotransformation des métabolites obtenus. Ce résultat est surprenant car il est opposé a
ce gue nous avions observe pour la dégradation d ABT. Pour comprendre cet effet négatif, il
est important de comparer les conditions utilisées dans le cas de BT avec cellesd’ ABT. Deux
différences majeures existent:

(i) Dans le schéma métabolique de transformation de BT, il existe une étape
enzymatique supplémentaire (E;) qui conduit a OBT (hydroxylation du noyau thiazole,
position déja substituée dans le casd’ ABT par NH.) (Figure V.56).

4 3
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BT OBT diOBT
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\
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MBTU 60H-MBTU

Figure V.56: Etapes enzymatiques de la transformation de BT, ABT et MBTU.

On pourrait penser a priori que le FeNTA aun effet négatif sur cette enzyme E; aors

gu'il active I’ enzyme suivante E,. Cette hypothese est confortée par le fait que la dégradation
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du MBTU, qui ne comprend qu’une éape enzymatique pour aboutir au dérivé 60H, est
activée par le FeNTA comme dansle cas d’ ABT (résultat non publi€). Cependant, d’ aprés nos
cinétiques, I'étape E1 n'est pas du tout affectée par la présence de FENTA puisgue I’on
observe une transformation quasi quantitative de BT en OBT. Un effet négatif direct de
FENTA sur cette premiere enzyme E1, présente uniquement dans le cas de BT, ne semble
donc pas étre une hypothese convaincante.

(if) La deuxieme différence est que nous n’avons pas du tout les mémes rapports de
concentrations cellulaires et de complexes de fer pour BT et ABT (et également MBTU). Le
rapport des concentrations [FENTA]/[cellules] est 50 fois plus important dans le cas de BT.
Cette différence peut expliquer le ralentissement du métabolisme microbien par un effet
toxique de FENTA.

A ce stade de ladiscussion, il est important de noter que dans les expériences avec BT
le pH de départ a été fixé a 7,5 alors qu'il est égal a 7,0 dans les cas d ABT et du MBTU.
Nous savons que le complexe de FENTA se décomplexe lentement a partir de pH> a 7,0
(Andrianirinaharivélo et al., 1993, Abida, 2005). Ce phénomene libérerait beaucoup plus de
NTA en solution agueuse, d’ une part parce qu’il est plus concentré et que le pH est plus élevé
dansle casde BT. Le NTA est un chélateur capable de complexer différents cations divalents
ou trivalents. Il pourrait ainsi interférer avec des ions indispensables a la cellule ou des ions
impliqués dans la transformation enzymatique de BT en OBT et diOBT. Cette derniére
hypothese a été testée et une diminution de la biodégradation de BT a été observée en
présence de NTA. Cet effet inhibiteur du ligand a éé également observé pendant la
biodégradation du benzoate de sodium par des communautés microbiennes en présence de
I acide diéthylenetriaminepentaacétique (DTPA) (Metsérinne et al., 2004).

Cependant, nous ne pouvons pas exclure la toxicité induite par une forte concentration

en FeNTA ou en fer al’intérieur delacdlule.
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V1.1 CONCLUSIONS

La dégradation de deux dérivés du benzothiazole par des processus photochimique,
microbiologique et combinant les deux aspects a été éudiée au cours de ce travail. Les
résultats obtenus ont permis des avancées significatives dans les domaines de connaissance
suivants :

1) En ce qui concerne les voies de dégradation, des éléments nouveaux ont été
apportés, aussi bien pour les benzothiazoles que pour le complexe de fer étudiés.

Au niveau biologique, pour la dégradation d’ ABT, la structure de deux nouveaux
métabolites a été proposee (AOH-ABT et un dérivé catéchol) en plus de celle du 60H-ABT
déa connue. Au niveau photochimique, aucune étude de dégradation que ce soit pour BT ou
ABT n'avait été réalisée. Le fait le plus marquant est que I'on retrouve les mémes
intermédiaires pour la dégradation d'ABT par voie photochimique que par voie
microbiologique.

Une trés grande similarité existe aussi entre les voies de dégradation du FENTA par les
microorganismes et par la lumiére. Les mémes intermeédiaires sont formés: formiate, glycine,
IDA. Par contre les microorganismes continuent la dégradation de I'IDA, de la glycine et du
formiate. 1l faut noter également que jusque la les bactéries décrites comme capables de
dégrader FENTA éaient Gram négatives, nous montrons ici la méme faculté pour des
bactéries Gram positives du genre Rhodococcus (Egli, 2001). Enfin nos expériences montrent
gue chez notre souche microbienne, le complexe FENTA est transporté dans la cellule et non
le ligand seul, ce résultat est intéressant car peu de données existent dans la littérature au sujet

du transport de ces molécules.

2) En terme d’efficacité de dégradation, nos études montrent que les systemes
combinés [microorganismes + fer + lumiére] sont en général beaucoup plus efficaces que les
systemes simples [microorganismes seuls ou fer + lumiére]. Ceci est d’ autant plus marquant
gue le compose de départ est peu dégradable. En effet I' ABT est peu transformé par la souche
de R. rhodochrous et de plus, sa dégradation s arréte au niveau du premier intermédiaire
métabolique (60H-ABT). La présence de FENTA dans le milieu dincubation avec les
bactéries accélere fortement les réactions et permet d aller beaucoup plus loin dans la chaine
métabolique. La combinaison [microorganismes + fer + lumiére] est encore un peu plus
efficace méme s le fait marquant est d’'abord I’ activation des réactions enzymatiques par le
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fer. Pour la dégradation de BT, qui est dgja facilement minéralisable par la souche de R.
rhodochrous, |’ apport de fer sous forme de sels ferriques s est avéré tres positif alors qu’ une
inhibition est observée quand le fer est gjouté sous forme de complexe FENTA. Ce dernier
résultat montre, et nous y reviendrons dans le paragraphe suivant, que le réle du fer peut étre
modulé selon les conditions expérimental es telles que le pH, la concentration et la spéciation
du fer, la concentration en bactéries ...etc. Concernant BT, C’ est peut-étre une des raisons qui
fait que ce composeé est retrouvé tres largement dans les milieux aquatiques (naturels ou
urbains) alors que I'on sait qu'il est facile a dégrader par des souches pures. En milieu
complexe, contenant notamment du fer, ce composé devient peut-étre moins facilement

dégradé.

3) Enfin I'information la plus intéressante qui ressort de nos travaux, est peut-étre la
mise en évidence du réle majeur joué par le fer dans nos systémes, que ce soit en
photodégradation ou en biodégradation.

Les propriétés photoinductrices du fer sont bien connues. Nous voyons ici une
application extrémement intéressante de ses propriétés pour la transformation des
benzothiazoles (BT et ABT), composés qui n’ absorbent pas directement la lumiere solaire, et
qui donc en I'absence de fer ne se dégradent pas dans I’environnement. Cependant la
spéciation du fer est un éément capital dans I’ efficacité du processus, celle-ci est notamment
modulée par le pH du milieu aquatique. A travers cette étude, nous avons mis en évidence un
phénoméne important pour le devenir des composés organiques dans les compartiments
aquatiques naturels. En effet, la complexation du fer par un acide aminopolycarboxylique
comme le NTA conduit & une forme du fer qui reste active photochimiguement dans une large
gamme de pH (de 3,0 a 7,0). De plus, ce complexe de fer (FENTA) est souvent utilisé comme
un bon modéle des complexes de fer présent dans la matiére organique naturelle.

Le rdle du fer dans la modulation des mécanismes de biodégradation est un aspect qui
a été peu étudié. Les résultats obtenus montrent que le fer est transporté dans la cellule soit via
un systéme propre alabactérie, soit sous forme de complexe FENTA. Unefoisal’intérieur de
la cellule, notre hypothese est que le fer agit directement sur certaines enzymes impliquées
dans la dégradation des benzothiazoles. Par exemple du Fe(ll) pourrait activer des
dioxygénases contenant un cluster [2Fe-2S] ou un Fe(ll) lié directement a la protéine. En
effet, il est connu que ce type d’ enzyme peut facilement perdre son activité lorsque son Fe(l1)

est oxydé en Fe(lll) et donc le Fe(ll) issu de I’ oxydoréduction enzymatique du complexe
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FENTA pourrait combler cette lacune. Cependant |a encore, |’ efficacité de ce processus

dépend fortement de la spéciation du fer et des conditions environnementales.

En conclusion s I'on s'intéresse a des applications environnementales, nous avons
montré que les systémes combinés peuvent étre extrémement efficaces mais qu'il sont aussi
dépendants des conditions physico-chimiques du milieu, que ce soit dans les eaux de surface

ou dans les stations d’ épuration.

V1.2 PERSPECTIVES

Suite aux résultats encourageants obtenus au cours cette thése, de nombreuses
perspectives sont a envisager :

- Dans un premier temps il va falloir analyser plus en détail quels sont les facteurs
environnementaux qui régulent I'impact du fer sur le métabolisme microbien (concentrations
relatives, pH, température, forceionique, ...).

- Afin de mieux comprendre I’ effet des différents parametres du milieu sur I’ activité
des cellules, des expériences de RMN P in vivo sont & envisager. Pour identifier |les espéces
radicalaires mises en jeu au cours de ces processus de photo- et/ou de biodégradation, des
expériences de RPE devront étre réalisées.

- L'utilisation d autres types de complexes de fer est également une priorité pour
continuer sur ce théme de recherche. Nous envisageons de travailler avec un acide
polycarboxyliqgue de fer comme I'acide citrique, qui est naturellement présent dans
I’ environnement. De plus, afin de se rapprocher des conditions naturelles, une éude avec de
la matiére organique naturelle chargée en fer pourrait étre mise en place. En effet, dans ces
structures complexes et variées, il est important de savoir si les microorganismes sont

capables d' extraire le fer complexé.

A plus long terme, il serait intéressant de proposer des expériences avec d autres
microorganismes afin de savoir si I'effet positif du fer peut étre généralise a différents
systemes. Par exemple, nous pourrions démarrer une nouvelle étude sur un systéme polluant-
microorganismes dont les voies de dégradation sont connues et qui impliquent a priori des

enzymes contenant du fer.
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