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INTRODUCTION 
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Le devenir des polluants organiques dans l'environnement est non seulement lié aux 

caractéristiques physico-chimiques des molécules (solubilité, volatilité) (Fetter, 1993; 

Schwarzenbach et al., 1993) mais aussi aux caractéristiques du milieu dans lequel ils se trouvent 

(pH, force ionique, présence de matériau particulaire) (Kukkonen et Oikari, 1991; Scow et 

Alexander, 1992; Scow et Hutson, 1992). Les polluants sont soumis à des transformations 

abiotiques telles que les oxydations, les réductions, mais un des processus majeurs d'élimination 

reste la transformation par voie biologique: la biodégradation. 

La biodégradation des molécules organiques se trouve modifiée en présence de particules 

solides. Malgré un nombre restreint d'études contradictoires, un consensus semble toutefois 

s' établir sur le fait que la présence de particules limite les cinétiques de biodégradation (Guerin et 

Boyd, 1992; Mihelcic et Luthy, 1992; Ogram et al., 1985) ainsi que les quantités biodégradées 

(Gordon et Millero, 1985; Samuelsson et Kirchman, 1990). Ces particules constituent un support 

à la fois pour les molécules chimiques mais également pour les microorganismes et cette rétention 

contrôle le degré de biodisponibilité physico-chimique (Fu et al., 1994) et biologique des polluants 

(Weber and Coble, 1968). 

Bien que la littérature ne donne pas de définition de la biodisponibilité, on peut tenter de la 

définir comme le statut physique du polluant (forme solubilisée dans la phase aqueuse, ou dans 

une phase organique, forme adsorbée sur des particules solides) lui permettant d'être plus ou 

moins disponible à l'attaque des microorganismes. La biodisponibilité est appréciée grâce aux 

modifications des cinétiques de biodégradation. Néanmoins, dans l'environnement, la 

biodégradation peut être contrôlée non seulement par la biodisponibilité du polluant, mais 

également par d'autres paramètres environnementaux, dont certains sont traités dans cette thèse. 

L'objectif principal de ce travail est de déterminer les paramètres contrôlant la 

biodisponibilité d'un polluant organique initialement présent sous une forme dissoute dans un 

milieu aqueux contenant des particules solides en suspension. Pour ce faire, notre choix s'est porté 

sur une molécule modèle, le naphtalène, hydrocarbure polyaromatique présent à l'état naturel dans 

les sols houillers les régions pétrolifères, et dégradable rapidement (quelques heures) par voie 

bactétienne en souche pure (Guetin et Boyd, 1992). Le devenir physico-chimique et biologique du 

naphtalène a été étudié dans des suspensions aqueuses en présence de quatre types de matériaux de 

complexité croissante: une argile (la montmorillonite sodique, matériau constitué de particules 

minérales de petite taille), deux argiles organiques possédant chacune une capacité de rétention du 

polluant différente (un complexe montmorillonite/polyacrylamide et une argile organique B34 

contenant un tensioactif), et un matériau naturel (un sédiment de livière). 

Ce document s'organise en sept chapitres. Après l'introduction générale posant la 
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problématique de la limitation de la biodisponibilité, une analyse bibliographique constitue le 

second chapitre. Elle tente, à travers une revue critique de la littérature, de définir la 

biodisponibilité d'un polluant organique vis-à-vis de microorganismes, et d'en analyser les 

mécanismes qui la contrôle. Le chapitre 3 présente le matériel, les méthodes analytiques et les 

outils de calcul qui ont été utilisées pour les différentes expérimentations. Les chapitres 4, 5 et 6 

regroupent, quant à eux, les résultats. Les résultats exposés dans le chapitre 4, intitulé 

"in,teractions du naphtalène avec des particules argileuses en milieux aqueux" constituent la 

première phase du travail. Cette première phase a consisté en l'étude du "comportement" des 

molécules de naphtalène sous forme solubilisée mises en contact avec des particules en suspension 

(argiles et sédiment) dans des conditions abiotiques. Le chapitre 5 "biodégradation du naphtalène 

en présence de suspensions argileuses" a permis d'apprécier les modifications des cinétiques de 

biodégradation du naphtalène par une souche bactélienne pure, Burkholderia cepacia, en présence 

des suspensions de particules solides précédemment étudiées au chapitre 4. Le chapitre 6 regroupe 

les résultats et une réflexion qui ont permis d'identifier les différents paramètres modifiant la 

biodisponibilité du naphtalène en présence de matériau solide, adsorbant ou non. Enfin , le 

chapitre 7 rassemble les conclusions générales. 
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Chapitre 2. Analyse bibliographique 
organiques dans l'environnement 

2.1. Introduction 

7 

Biodisponibilité des polluants 

Cette analyse bibliographique s'inscrit dans le cadre général de la biodisponibilité des 

polluants organiques dans l'environnement, et fait l'objet d'une revue critique soumise à 

publication dans Critical Review in Environmental Science and Technology. Elle a pour objectif 

d'étudier pourquoi un grand nombre d'études de laboratoire réalisées dans un but de reproduire le 

plus fidèlement possible les hydrosystèmes naturels (livières, lacs) et les sols, montre que les taux 

de biodégradation des xénobiotiques sont plus faibles que ceux mesurés dans des tests de 

biodégradation classiques (cultures en batchs ou chemostats de suspensions bactériennes en milieu 

liquide en l'absence de particules). 

Depuis ces quelques dernières années, la pollution par les composés organiques des 

environnements naturels, eaux de surfaces et souterraines, sols et sédiments est devenue un 

problème majeur et médiatique. Il existe actuellement des procédés de dépollution par voie 

physico-chirnique, thermique, et biolQgique. Les procédés biologiques qui mettent en oeuvre la 

capacité des microorganismes à consommer la pollution, présentent l'avantage, dans la plupart des 

cas, de transformer les xénobiotiques en composés généralement non polluants, entre autre, eau, 

dioxyde de carbone, biomasse (dans certaines situations toutefois, les métabolites sont toxiques) . 

Augmenter l'activité des microorganismes est donc un moyen pour nettoyer un environnement 

pollué. Mais pour une décontamination biologique efficace, certaines conditions doivent être 

réunies, telles que la présence et l'activité des microorganismes, la présence d'éléments de 

croissance et surtout l'accessibilité du polluant à ces microorganismes dégradeurs. 

La littérature ne donne pas de définition de la biodisponibilité. Elle ne se mesure pas et est 

estimée de façon indirecte à travers des comparaisons de cinétiques de biodégradation. La 

biodisponibilité s'exprime de façon relative par une augmentation ou une diminution de la 

biodégradation par rappOlt à une valeur témoin. 

L'objectif de cette étude est d'analyser pourquoi un xénobiotique dégradé par des 

microorganismes dans un test classique de biodégradation (i.e . en l'absence de matériau 

particulaire), offre une résistance à ,la dégradation en présence de particules (minérales ou 

organiques), ou en présence de phases liquides non aqueuses (non Aqueous Phase liquids en 

anglais, NAPLs). Cette résistance se traduit non seulement par des cinétiques plus lentes mais 

aussi par des quantités dégradées plus faibles. L'étude s'organise en quatre parties. La première 

partie recense, à travers une littérature très variée, les méthodes employées pour apprécier la 

biodisponibilité d'un xénobiotique et les modifications observées au niveau de la biodégradation. 
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La seconde partie détaille les mécanismes mis en cause dans la limitation de la biodisponibilité, tant 

d'un point de vue des microorganismes que celui du polluant (rétention, diffusion) . La troisième 

partie est consacrée aux modèles développés et utilisés dans un but d'identifier le mécanisme 

limitant ou dans un but prédictif. Enfin, ce chapitre s'achève par une conclusion et un 

développement sur les perspectives et les moyens pouvant être mis en oeuvre pour augmenter la 

biodisponibilité d'un polluant présent dans un environnement naturel. 

2.2. Biodisponibilité des polluants organiques dans l'environnement 

2.2.1. Estimation de la biodisponibilité d'un polluant organique 

La quantification de la modification de la biodisponibilité d'un xénobiotique ne peut être 

réalisée qu'au moyen de tests de laboratoire, eu égard à la multiplicité des paramètres contrôlant les 

cinétiques de terrain. Les conditions d'étude rencontrées dans la littérature sont évidemment très 

diversifiées quant aux choix du xénobiotique, des microorganismes, des systèmes de mesure de la 

biodégradation, des milieux utilisés (suspensions de sols, sédiments, argile, milieux solides ... ). 

La plupart des études sont effectuées dans des systèmes fermés (batch) et sans apport extérieur 

durant tout le test. Quelques travaux sont également réalisés en colonne, système dynamique, dont 

le but est de mimer un écoulement dans un système poreux. 

La modification de la biodi~ponibilité est estimée par la modification -du taux de 

biodégradation du xénobiotique lors d'ajout de substances (particules, phase organique) dans le 

système. La diversité des substances utilisées, ainsi que la diversité des xénobiotiques testés 

rendent les comparaisons entre expérimentations difficiles, parfois impossibles. Ainsi, sans 

prendre en compte la biodisponibilité des xénobiotiques non dissous (cristaux) (Kefford et al., 

1972; Stucki et Alexander, 1987; Thiem, 1994; Thomas et al., 1986; Thomas et Alexander, 1986; 

Volkering et al., 1993; Wodinski et Bertolini, 1972), des études de biodisponibilité ont été 

effectuées sur une gamme très large de produits organiques allant du pesticide (Ogram et al., 1985; 

Rijnaarts et al., 1990; Stevens et al., 1990) à l'hydrocarbure (AlBashir et al., 1990; Aronstein et 

al., 1991; Guerin et Boyd, 1992; Zhang et al., 1995) en passant par les protéines ou acides aminés 

(Dashman et Stotsky, 1986) ou encore avec un substrat facilement assimilable tel que le glucose ou 

les amines (W solek et Alexander, 1979). 

Les particules employées sont souvent des particules d'argile, considérées comme de bons 

adsorbants parce que leur grande surface spécifique et leur capacité d'échange cationique leur 

confère à priori des propriétés de rétention du polluant (Dashman et Stotsky, 1986; Kunc et 

Stotsky, 1977; Miller et Alexander, 1991; Subba Rao et Alexander, 1982; Weber et Coble, 1968; 

Wszolek et Alexander, 1979). Afin de reproduire au mieux l'environnement, les tests sont aussi 
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réalisés avec des sols (Guerin et Boyd, 1992; Laha et Luthy, 1991; 1992; Mihelcic et Luthy, 1991; 

Rijnaarts et a!., 1990; Robinson et al., 1990) et les sédiments (Fu et al., 1994; Landrum et al., 

1992; Parsons, 1992). Cependant, l'utilisation de ces matériaux complexes souvent mal définis 

rend difficile l'interprétation des résultats. C'est pourquoi, pour des études mécanistiques, certains 

auteurs ont préféré travailler avec des matériaux artificiels tels que les billes de verre (Samuelsson 

et Kirchman,1990), des particules de téflon (Harms et Zehnder, 1994;1995), des billes de silice 

(Ramaswami et al., 1994) ou encore des billes utilisées pour la chromatographie d'exclusion de 

gel (Scow et Alexander, 1992). 

La différenciation dans la mise en oeuvre des tests, outre les matériaux utilisés (xénobiotiques et 

particules) se fait aussi dans la quantité de matériau présent. Ainsi, trois dénominations peuvent 

être rencontrées: "suspension", quaild la concentration particulaire est inférieure à quelq ues 

centaines de grammes par litre, "slurry" pouvant être traduit par boue, pour des concentrations de 

l'ordre de 500gL-I et enfin "sol" quand la masse de solide est supétieure à la masse d'eau. 

2.2.2. Observations de la modification de la biodisponibilité 

La présence de matériaux solides (§2.2.1) ou même de substances organiques liquides 

(NAPLs), modifie le comportement des polluants organiques vis-à-vis de la biodégradation tant du 

point de vue des cinétiques que des quantités biodégradées. Trois comportements différents 

peuvent être observés: (1) augmentation de la biodégradation, (2) diminution de la biodégradation 

ou (3) aucune influence. 

La majorité des exemples relatés dans la littérature montrent que les cinétiques de biodégradation 

sont réduites en présence de particules. Très peu d'exemples suggèrent une augmentation de la 

biodégradation en un nombre encore plus restreint ne suggère pas d'influence de la présence de 

particules. 

Nous citerons ici trois exemples, tous clitiquables d'un point de vue expérimental, montrant une 

stimulation de la biodégradation d'un xénobiotique en présence de particules. 

En 1977, Kunc et Stotsky, et plus tard Shimp et Young (1988), ont montré que la décomposition 

de la vanilline (mesurée par la production de C02 et par la consommation d'02) augmentait quand 

la quantité de solide ajouté au système (montmOlillonite) augmentait (Figure 2.1). 

Malgré l'absence de contrôle bactériologique sur la montmorillonite, les auteurs ont expliqué ces 

résultats par un apport de microorganismes dégradeurs en même temps que la montmOlillonite. 



5'lnafyse 6i6fwgrapfiique 10 

Lmge 

Temps (jours) 

Figure 2.1. Effet de la montmorillonite sur l'oxydation de la vanilline en présence de 

montmorillonite exprimé en C02 produit. 1 = contrôle sans montmorillonite, 2 = 5% , 3 = 10% ; 4 

= 20% de montmorillonite, 5 = contrôle montmorillonite sans vanilline (d'après Kunc et Stotsky, 

1977) 

S'affranchissant de ce paramètre inoculum en vérifiant que le même nombre de 

microorganismes dégradeurs ont été initialement introduits dans chaque réacteur, Laha et Luthy 

(1991) ont également constaté un pourcentage de phénanthrène minéralisé plus important en 

présence de sol qu'en son absence (Figure 2.2). 
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Figure 2.2. Comparaison du pourcentage de phénanthrène minéralisé dans de l'eau (e) et dans un 

système composé de sol et d'eau (0) (1:8g/mL). Chaque système a reçu le même inoculum capable 

de dégrader le phénanthrène (d'après laha et Luthy, 1991) 

Laha et Luthy (1991) expliquent cette augmentation par une meilleur disponibilité du 

phénanthrène à partir du sol qu'à partir de l'hydrocarbure présent sous forme de cristaux (nécessité 
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d'une dissolution). En absence de sol, la minéralisation est limitée par la vitesse de dissolution du 

substrat sous forme ctistalline. Une clitique peut par contre être formulée selon laquelle ces auteurs 

n'ont pas vérifié que le sol pouvait apporter des éléments nutritifs en quantité limitante dans le 

système sans sol ou des co-substrats, permettant d'augmenter la minéralisation de l'hydrocarbure. 

Malgré ces exemples, un large consensus semble s'établir sur le fait que l'apport de 

particules, minérales ou organiques, diminue la biodégradation des composés organiques tant d'un 

point de vue quantité biodégradée mesurée à un temps t (Gordon et Millero, 1985; Manilal et 

Alexander, 1991; Samuelsson et Kirchman, 1990; Weber et Coble, 1968; Wzolek et Alexander, 

1979) que d'un point de vue des cinétiques de biodégradation (vitesses initiales par exemple) 

(Guerin et Boyd, 1992; Parsons 1992; Subba Rao et Alexander, 1982). 

L'exemple choisi ici pour illustrer la diminution de la quantité de xénobiotique biodégradé 

en présence de particules est emprunté à Weber et Coble (1968) . Ces auteurs ont constaté une 

diminution de la quantité de diquat dégradée, proportionnelle à la quantité de montmorillonite 

présente dans le milieu. Pour 7,4 ~moles de diquat, 10 mg de montmorillonite (diminution de 

moitié de la concentration en solution) inhibent d'un facteur 2 la production de C02 en 4 semaines 

et 20 mg de montmorillonite (la concentration en solution devient nulle) inhibent totalement la 

production de C02. Des "contrôles" attestent que le diquat n'est pas soumis à une minéralisation 

d'otigine abiotique, suggérant une limitation de la biodisponibilité du diquat par sa rétention sur 

l'argile. 

Le deuxième exemple cité ici montre une diminution des cinétiques de biodégradation du 

naphtalène en présence de sol (Guerin et Boyd, 1992). Les essais de biodégradation ont été 

réalisés en réacteurs batchs à l'aide d'une souche pure adaptée à l'hydrocarbure avec des ajouts de 

sol (5,36% carbone organique) à différentes concentrations. La figure 2.3 et le tableau 2.1 

montrent qu'une concentration croissante en sol diminue à la fois la vitesse initiale de 

biodégradation et le pourcentage de naphtalène minéralisé après 300 minutes. 

Temps (minutes) 

0 100 200 300 
40 i 
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10 

0 ·iF--------------~ 

Figure 2.3. Naphtalène minéralisé (%) par une souche pure en présence de sol. (0) témoin sans 

sol, (e) 66,7 g L-l (0) 133,3 g L-l et (.) 200 g L-l de sol (d'après Guerin et Boyd, 1992) 
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Tableau 2.1. Vitesses de dégradation du naphtalène et pourcentages massiques minéralisés 

(prem' d t ( "C 1 ) (d' 'G B d 1992) 1er or re x concen ra IOn 11111a e apres uenn et °YI, 

Sol (g L-I) % minéralisé Vitesse de biodégradation 

(t = 300 min) (ng mL-1 min- l ) 

° 31 1,02 

66,7 19 0,23 

133,3 17 0,12 

200 13 0,08 

Une clitique peut toutefois être émise ici; les conclusions des auteurs ne sont jamais à cent 

pourcents justifiées car des questions de constitution de milieu nutritif, de dissolution du polluant, 

de la nature de la sorption (dans le cas de l'exemple de Guerin et Boyd) ne sont jamais soulevées. 

Ces deux exemples sont empruntés à des expériences démontrant que l'ajout de particules 

modifie la biodisponibilité d'un xénobiotique. Il existe d'autres exemples où la biodisponibilité est 

modifiée lorsque le xénobiotique côtoie une autre phase liquide non aqueuse (NAPL). Les NAPLs 

présentes dans les sols sont généralement des résidus de l'industrie du pétrole, du charbon. Ce 

sont des phases organiques qui se trouvent sous forme de gouttelettes, ou qui saturent les pores 

des particules. La présence des NAPLs constitue une contamination à long terme des eaux 

soutelTaines par relargage des composants de la phase organique. 

Ramaswami et Luthy (1992) et Ramaswami et al. (1994) ont expérimenté un système de 

billes de silice dont les pores, saturées en NAPL, ne permettent pas l'accès aux microorganismes 

(Figure 2.4). 

Figue 2.4. Schéma d'une particule poreuse comprenant du composé chimique absorbé dans les 

pores et diffusant vers l'extétieur pour être dégradé (adapté de Ramaswami et al., 1994) 

Ces auteurs se sont intéressés à la minéralisation du naphtalène présent dans la phase 

organique dans les pores et à concentration de saturation dans la phase eau. 

Après introduction des microorganismes dégradeurs, ils ont observé une minéralisation 
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initialement "rapide" qui devient plus lente après quelques jours (Figure 2.5). La première phase 

"rapide" peut être attribuée une dégradation du naphtalène en solution donc immédiatement 

accessible (concentration initiale = concentration de saturation dans l'eau). La minéralisation est 

ensuite limitée par le partage du naphtalène entre la phase organique (NAPL) et l'eau. 

ICO .,..--------------, 
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Figure 2.5. Minéralisation du naphtalène (%) présent à concentration de saturation dans des billes 

de silice microporeuses (d'après Rmaswami et Luthy, 1994) 

Avec le même hydrocarbure (naphtalène), Ortega-Calvo et Alexander (1994) ont décrit un 

comportement différent face à la dégradation quand l'hydrocarbure est dissous dans du di(2-

ethylhexyl)phtalate, une autre phase organique présente sous forme de gouttelettes dans l'eau. La 

minéralisation du naphtalène par Arthrobacter sp. est initialement lente (30-40 heures) puis 

augmente (Figure 2.6). .0.-------------;--, 
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Figure 2.6. Minéralisation par Arthrobacter sp. du naphtalène dissous dans un phase organique 

(d'après Ortega-Calvo et Alexander, 1994) 

Dans les expériences d'Ortega-Calvo et Alexander (1994), le naphtalène est "directement" 

en contact avec les microorganismes présents à l'interface des gouttelettes du di(2-

ethylhexyl)phtalate (réservoir de substrat) et de l'eau. Par contre, dans le cas expérimental de 

Ramaswami et Luthy (1994), les microorganismes se situent à l'extérieur des particules poreuses 

qui contiennent le substrat. Plusieurs mécanismes sont alors responsables de la limitation de la 
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biodisponibilité du naphtalène: dissolution de la phase organique dans la phase aqueuse et 

désorption, puis diffusion dans les pores. Ces deux exemples montrent combien la notion de 

proximité des microorganismes avec les molécules de substrat est importante. 

2.2.3. Artefacts et biais 

Ce paragraphe est consacré aux artéfacts et biais qui peuvent intervenir lors de 

transpositions d'expéliences de laboratoire au telTain. Certains facteurs tels que le vieillissement 

sur sytème sol, les transformations abiotiques peuvent conduire à des résultats de terrain différents 

de ceux obtenus en laboratoire. 

2.2.3.1. Effet du temps de séjour 

Plusieurs publications scientifiques suggérent que lorsque le temps de séjour d'un polluant 

dans un sol augmente, sa biodisponibilité est diminuée et sa persistence augmente. Ce phénomène 

est traduit dans la littérature sous le terme de "aging" ou encore "weathering". 

Il a été constaté que la simazine, fraîchement ajoutée à un sol est disponible à la 

dégradation, tandis que la simazine retrouvée dans un sol amendé chaque année depuis 20 ans 

devient totalement indisponible à la fois vis-à-vis des microorganismes mais aussi de végétaux 

(canne à sucre). Ces essais de minéralisation de la simazine soulèvent le problème des expériences 

de laboratoire qui peuvent surestimer un potentiel de dégradation d'un sol (Scribner et al. 1992). 

Le vieillissement est un phénomène qui a été observé non seulement avec des pesticides, 

mais aussi avec des hydrocarbures polyaromatiques tels que le pyrène ou le phénanthrène 

(Landrum et al., 1992). 

Il semblerait d'ailleurs, selon Fu et al. (1994) que ce phénomène de diminution de la 

biodisponibilité soit directement cOITélé à la fraction extractible par voie chimique. Ces auteurs ont 

constaté que l'augmentation du temps de contact (de 0 à 123 jours) du styrène avec un sol stérilisé 

diminue la fraction de styrène extractible à l'acétonitrile (Tableau 2.3) mais aussi le pourcentage de 

styrène minéralisé (Figure 2.7). 

Ces résultats s'expliquent par une lente diffusion du styrène dans les particules de sol mais 

également par une modification ou réorganisation de la matrice, entrainant une sOl-ption du plus en 

plus fOlte du styrène. 
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Figure 2.7. Pourcentage de styrène biodégradé pour 

différents temps d'exposition du styrène avec le sol stélile 

avant inoculation (d'après Fu et al., 1994) 
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Tableau 2.3. Pourcentages de styrène 

extrait en 14C par l'acétonitrile (d'après 

Fu et al., 1994) 

Temps (jours) % extrait 

0 90,8 

30 6,62 

61 24,9 

123 1,25 

Les résidus facilement extractibles sont fixés au sol par des liaisons de faible énergie 

(Bertin et Schiavon, 1989). Par contre, les résidus non extractibles doivent contracter des liaisons 

plus fortes, comme des liaisons de covalence, ou bien sont emprisonnés au sein d'un réseau 

tridimensionnel des macromolécules humiques (Schiavon et al., 1977). 

2.2.3.2. Etudes de terrain 

La prudence s'impose quand il s'agit de transposer des résultats de biodisponibilité 

mesurés en laboratoire au milieu naturel. En sus des effets du vieillisement (§2.2.3.1) , il ne faut 

pas négliger les facteurs environnementaux. Contrairement aux conditions de laboratoire, il est rare 

que les conditions les plus favorables à la biodégradation soient réunies dans les milieux naturels. 

Des paramètres tels que le pH du sol, la température (Zhang et al., 1995), la présence d'oxygène 

ou plus généralement d'accepteurs d'électrons (Bouwer et Zehnder, 1993; Cobb et Bouwer, 1991; 

Thomas et Ward, 1989), les éléments r!1inéraux qui ne sont pas en concentration optimale (Manilal 

et Alexander, 1991) ou encore la toxicité due à la présence de métaux ou autres toxiques (Manilal 

et Alexander, 1991) ne sont pas à négliger. 

De plus, les microorganismes doivent être capables de dégrader le xénobiotique et être en nombre 

suffisant pour une élimination efficace du polluant (Durant et al., 1995; Holm et al., 1992; Stevens 

et al., 1990). 

Enfin, de simples témoins abiotiques, ou d'activité endogène, facilement réalisables dans 

les expéliences de laboratoire sont difficilement concevables lorsque des mesures sont réalisées sur 

le terrain. Des essais in situ nécessitent l'emploi d'appareillages souvent complexes de 

manipulation et d'interprétation, tels que des systèmes de colonne utilisés pour comparer la 

capacité de dégradation d'un microcosme dans un milieu liquide et dans un sédiment (Hohn et al., 

1992). 
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2.2.3.3. Transformations abiotiques 

Dans une optique de bioremédiation, l'élimination d'un polluant dans un environnement 

naturel (sol, sédiment, eau de surface) peut être favorisée par des transformations abiotiques dont 

l'importance n'est parfois pas négligeable. 

Pour citer quelques exemples, un phénol peut être oxydé rapidement (en moins de 2 

heures) dans une suspension d'oxydes de manganèse (Ukrainczyk et McBride, 1992), ou bien 

encore la réduction microbiologique de l'hexachloroéthane est suivie d'une réduction partielle par 

des mécanismes de radicaux libres entraînant de ce fait une deshydrohalogénation du composé 

(Roberts et Gschwend, 1994). 

Ces transformations abiotiques utiles dans l'environnement peuvent être la cause de fausses 

interprétations lors d'études en laboratoire et conduire à des conclusions erronées si le nom bre de 

témoins n'est pas suffisant. 

2.3. Mécanismes limitant la biodisponibilité 

Les mécanismes de limitation de la biodisponibilité des molécules organiques sont décrits 

dans cette partie du point de vue des deux principaux acteurs, celui des microorganismes et celui 

du polluant. 

2.3.1. Immobilisation des microorganismes 

Dans l'environnement, les microorganismes sont rarement libres et se trouvent souvent 

associés à des particules minérales et/ou organiques. C'est pourquoi un sol apparaît comme un 

ensemble de sites hétérogènes abritant des populations différentes de microorganismes, bactéries 

(108 à 109 bactéries/g de sol sec), champignons, algues, protozoaires (104 à 106 organismes/g de 

sol) (Berthelin et al., 1994), qui ont tendance à former des agrégats ou des colonies comme le 

permet de distinguer la figure 2.8. 
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Figure 2.8. Observations en microscopie électronique à transmission de colonies bactériennes 

localisées sur des résidus organiques et minéraux; B : bactéries, P : polymères, A : argiles (d'après 

Chotte et al., 1992). 

La présence de surfaces (particules solides ou phases liquides non aqueuses (NAPLs)), 

semble modifier l'activité biologique des microorganismes ou de leurs enzymes. En effet, les 

propriétés d'hydrophobicité de la paroi bactétienne autorisent la fixation et l'adhésion des cellules. 

La production d' exopolymères par les bactéries modifie les échanges entre la cellule et le milieu 

extélieur et réduit sa mobilité. Malgré l'impossibilité d'établir un consensus sur un effet positif ou 

négatif de la présence de surfaces sur les bactéries, bon nombre d'études montrent une 

augmentation de l'activité bactérienne lorsque les microorganismes sont fixés. L'influence de la 

fixation/adhésion des microorganismes sur leur activité ne fait pas l'objet de cette étude et a été 

largement revue par plusieurs auteurs (Marshall, 1980; Marshall et Bilton, 1980; Savage et 

Fletcher, 1985; Van Loosdrecht et al., 1990). 

L'activité microbienne d'un sol est partiellement due à des enzymes extracellulaires. Ces 

enzymes jouent un rôle important dans le processus de dégradation par leur capacité à attaquer de 

grosses molécules dont la taille ne leur permet pas d'être adsorbée par les cellules (Price et Morel, 

1990). Ces enzymes se trouvent de façon prédominante sous forme adsorbée (Burns, 1980; 

Quiquampoix et al., 1993 ; Quiquampoix, 1995). Elle sont retenues par des interactions 

électrostatiques avec les minéraux argileux dont les capacités adsorptives sont importantes 

(quelques grammes d'enzymes pa~· gramme d'argile) (Meyer-Reil, 1991 ; Staunton et 

Quiquampoix, 1994) ou bien forment des complexes avec des substances humiques (Burns, 

1990). Leur piégeage les empêche d'évoluer dans le milieu naturel, et leur activité catabolique est 

directement diminuée (Quiquampoix, 1987a, b ; Quiquampoix et al., 1989 ; Staunton et 

Quiquampoix, 1994). La sorption d'enzymes est une cause directe de la diminution de la 

biodégradation d'un composé organique dans un sol. 
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2.3.2. Immobilisation du contaminant 

2.3.2.l. Accumulation à la surface 

L'adsorption d'une molécule chimique sur une surface dépend de la nature de la molécule 

et de la surface. Elle est aussi dépendante de facteurs physico-chimiques du milieu tels que pH, 

force ionique du milieu, type et quantité d'ions présents, présence de matière organique, 

température (Gennati et al., 1994). L'adsorption résulte de mécanismes chimiques ou physiques et 

il est possible de différencier 4 types de mécanismes de sorption : l'échange d'ions, la formation 

de complexes, les interactions hydrophobes et la précipitation de smface. 

(i) L'échange d'ions 

L'échange d'ions, anion ou cation, est un remplacement d'un ion de surface par un autre 

ion de même signe possédant une affinité plus grande. Dans les milieux naturels, il est souvent lié 

à la présence de minéraux argileux possédant des charges négatives saturées par Na, Ca ... 

Un exemple classique est celui de l'échange du potassium par du calcium qui peut s'écrire selon le 

formalisme suivant: 

Ce sont des interactions électrostatiques qui gèrent la formation d'échanges d'ions, encore 

nommés complexes de sphère externe, le cation ou l'anion restant entouré de molécules d'eau 

(Sigg et al., 1992). 

(ii) La formation de complexes 

La formation de complexe peut être illustrée à titre d'exemple par l'adsorption spécifique 

d'un acide gras à la surface de l'oxyde d'aluminium. les groupes carboxyles par échange de 

ligands remplacent les groupes -OH de surface de Ah03 (Ulrich et al. 1988). 

Figure 2.9. FOlmation d'un complexe avec un acide gras et un oxyde métallique 

Ces liaisons se produisent essentiellement avec des oxydes métalliques, très présents dans 
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les eaux naturelles et les sols, qui possèdent des groupements -OH de surface. Il y a mise en 

commun d'un électron entre un donneur et un accepteur (par exemple, un métal). Il y a alors 

échange de protons et cations (Sigg et al., 1992). 

(iii) L'effet hydrophobe 

Les interactions hydrophobes interviennent entre composés hydrophobes, non polaires, 

électriquement neutres (Fetter, 1993), généralement faiblement solubles dans l'eau 

(Schwarzenbach et al., 1993), comme les hydrocarbures qui ont tendance à maintenir le plus faible 

contact avec l'eau. 

L'attraction hydrophobe ne repose pas sur une affinité spéciale de groupes non polaires entre eux, 

mais sur des forces d'attraction entre les molécules d'eau qui doivent être surmontées (Sigg et al., 

1992). 
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Figure 2.10. Interactions hydrophobes entre une chaîne d' hydrocarbure et une surface de mercure 

(d'après Ulrich et al., 1988) 

A la surface du mercure non polaire, l'interaction hydrophobe entre une chaîne d'hydrocarbures et 

la phase aqueuse conduit à un déplacement direct des molécules d'eau contiguës au mercure et à 

l'adsorption d'acides gras à la surface d'Hg (Ulrich et al., 1988). 

(iv) La précipitation de surface 

La précipitation de surface consiste en la formation d'un précipité de soluté à la surface 

(limite de solubilité non atteinte), suite à une adsorption multicouche, sans précipitation dans la 

phase aqueuse. La précipitation de surface est une réaction qui a lieu avec des métaux lourds sur 

des surfaces telles que les oxydes métalliques (oxydes de magnésium) (Fendorf et al., 1992), ou 

avec des molécules organiques qui cristallisent ou bien sous des conditions hautement alcalines qui 

fav0l1sent la dissolution de l'oxyde (Adu-Wsu et Wilcox, 1991). 

Il est parfois difficile de distinguer ces quatre mécanismes (échange d'ions, formation de 

complexes, interactions hydrophobes ou précipitation de surface) quand la rétention du polluant est 
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étudiée avec des matéIiaux complexes comme les sols et les sédiments qui comportent de la matière 

organique avec une certaine hydrophobicité, des sites échangeurs d'ions (minéraux argileux), des 

oxydes métalliques (Tableau 2.2). Il semble également difficile d'établir une relation directe entre 

la nature de la liaison qui retient le polluant en surface et sa disponibilité vis-à-vis des 

microorganismes. Un consensus semble toutefois s'établir sur le fait qu'un composé adsorbé n'est 

pas disponible: il doit être en solution pour être soumis à une attaque bactérienne (Tableau 2.2). 

T hl a eau 22 D' . Imlllutlon d 1 b' d' 'bTté e a 10 ISpOl11 1 1 d par a sorptlOn d u po 11 uant 
Liaison Composé(s) Surfacees) Explication(s) de la 

(s) ou diminution de la 
adso."bant(s) biod ispon ibilité 

H? Protéine algale VelTe (Hi) AdsorpLion sur Hi < AdsorpLion H 
Polyétllylène Dégradation initiale Hi > H 

(H) H : Energie liaison la plus forte 
H? Toluène Sol Désorption con tôle la 

biodégradation 
H? Naphtalène Sol Désorption nécesaire et ditférenle 

en fonction de la bactérie utilisée 
H? Naphtalène Sol Diffusion intraparticulaire 

limik'Ulte 
H? Naphtalène Sol Limitation par la désorption 

fortement ÏITéversible 
H? Naphtalène Sol Désorption lente + transfert de 

masse limitant 
C Phénol Sol Désorption + Diffusion 

Covalence Aniline 
C Chlorocatéchol Sect Covalence = non minéralisé 
C Glucose Hydroxyapatite Désorption? 

Acides orga 
Benzylamine Argile AdsorpLion = ...,. C en solution 

Présence d'ions échangeables 
l Benzylamine Argile Désorption limitante 

Billes velTe Compétition autres cations 
l Alkylamines Bentonite Désorption limitante 

Valeurs non fiables 
l Diqual Argiles pas de désorption = pas de 

ParaqUaL minéralisation 
l Acides aminés Argiles Désorption 

C+H? 2,4-D Sols Désorption + Diffusion matrice? 
C+H? Tensio-actifs Sol DésorpLion 
C+H? HC DOM Sorplion 

I+H Phénol Sed Disponibilité Van der Waals> 
Tensio-actifs Disponibilité échrulge d'ions 

? Styrène Sols Désorption + "Aging" 
? HC Sect "Aging" : consolidation de liaisons 
? dibenzo-p-dioxy Sect Désorption 
? Chlorocyclo- Sols Désorption non limitrulte 

hexrule Diffusion intrapru·ticulaire 
? Simazine Sol "Aging" 
? Sw"factrull Sol Association à des résidus = non 

disponible 
H : InteractIon hydrophobe ou surface hydrophobe 
Hi: Surface hydrophile 
C : Formation de complexes 
I: Echrulge d'ions 
DOM : Matière organique dissoute 
? : Aucune informaLion sur les liaisons possibles entre le subSlral elle matériau 
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En 1968, Weber and Coble ont montré que le diquat s'adsorbe sur des particules de 

montmorillonite par échange d'ions. La quantité de pesticide minéralisé est directement 

proportionnelle à la quantité de diquat en solution. Si la moitié du diquat est retenu par l'argile, 

seule l'autre moitié en solution sera minéralisée. Des contrôles effectués sur la montmorillonite en 

fin d'expérience, confirment que la fraction de pesticide adsorbée n'a pas été attaquée ni désorbée 

(adsorption ÏlTéversible). 

A contrario, certains équilibres d'adsorption molécule/surface peuvent être déplacés (remise 

en solution de la molécule initialement adsorbée) lorsque la concentration en solution diminue 

(adsorption réversible). C'est le cas de nombreux contaminants qui repassent dans la phase eau 

quand la fraction initialement en solution est biodégradée. 

La désorption peut alors être le paramètre limitant de la biodégradation (Subba Rao and 

Alexander, 1982), mais elle peut aussi être plus rapide que la minéralisatior~ (Mihelcic and Luthy, 

1991 ; Miller and Alexander, 1991, Rijnaarts et a!., 1990). Dans ce cas, la limitation de la 

biodisponibilité est souvent liée au transfert de masse, interne ou externe. 

3.3.2.2. Transfert de masse 

Deux transferts de masse sont distingués dans les milieux particulaires : le transfert de 

masse interne et le transfert de masse externe. L'un se produit à l'intérieur des pores de la particule 

(interne) et l'autre (externe) dans la phase liquide qui comprend la majorité des microorganismes 

généralement trop gros pour s'infiltrer dans les pores (Figure 2.4) 

3.3.2.2.1. Transfert de masse externe 

Le transfert de masse externe se produit à l'extérieur des pores. Il s'agit d'une diffusion à 

travers une couche limite hydrodynam'ique autour des particules (Schwarzenbach et a!., 1993). Ce 

phénomène de transport est gouverné par un gradient de concentration et son flux peut être calculé 

par une loi de Fick 

<l> = De Ca - Cs 
Ù 

<l> : flux de soluté à travers la co'uche limite 

Ca : concentration dans l'eau 

Cs : concentration à la surface du solide 

Ù : épaisseur de la couche limite 

De : diffusivité (m2 s-l) 
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L'application de la loi de Fick implique que le transport ne se fasse que par diffusion et le gradient 

est assimilé à un gradient linéaire. 

La diffusion externe est un processus rapide de l'ordre de quelques secondes. Il est aisé 

d'approximer cette échelle de temps'! à partir de la diffusivité De du composé dans l'eau 

[Epaisseur de la couche limite]2 
'! = 3 De 

Par exemple, pour une particule de sable, de taille moyenne de 200 ~m, il est possible 

d'estimer une couche limite maximale de 200 ~m, taille de la particule (Schwarzenbach et al., 

1993). Le temps maximal requis pour qu'une molécule ayant une diffusivité de 10-5 cm2s-1 diffuse 

à travers la couche limite est alors de 20 secondes (Schwarzenbach et al., 1993) : le transfert est 

très rapide. De plus, dans les systèmes dits turbulents, la résistance au transfert de masse externe 

diminue puisque l'épaisseur de la couche limite s'affine. Cette rapidité explique pourquoi le 

transfert de masse externe est très souvent négligé (Brusseau et al., 1991 ; Mihelcic et Luthy, 1991 

; Wu et Gschwend, 1986). 

3.3.2.2.2. Transfert de masse interne 

Différentes terminologies sont rencontrées pour exprimer le transport d'un soluté il 

l'intérieur des pores: diffusion intraparticulaire, transfert de masse interne. Le polluant adsorbé ou 

séquestré dans les pores dans lesquels les microorganismes ne peuvent pas pénétrer, est 

inaccessible à la biodégradation. Il doit alors désorber, diffuser et se trouver dans la phase aqueuse 

pour être consommé (Figure 2.11). 

Le transfert de masse interne est un mécanisme qui est extensivement étudié (Stapleton et 

al., 1994 ; Ramas\vami et al., 1992 ; Brusseau et al., 1991 ; Scow et Hudson, 1992 ; Scow el 

Alexander, 1992 ; Wu et Gschwend, 1986 ; Zhang et al., 1995) et il est facile de trouver dans la 

littérature des exemples de limitation et de non-limitation de la biodégradation par la diffusion 

intraparticulaire. 

Rijnaarts et al. (1990) ont constaté que, dans un système agité, la diffusion intraparticulaire dans 

une suspension de sol limitait la biodégradation de l'a-hexachlOl'ocyclohexane. 

Cependant, à l'aide d'un modèle couplant la biodégradation à la désorption/diffusion 

intraparticulaire, Mihelcic et Luthy (1991) ont montré que la désorption/diffusion du naphtalène 

était relativement rapide comparée à la biodégradation du naphtalène et ne pouvait donc être le 

facteur limitant. 

Les résultats de ces deux équipes ont été repris par Chung et al. (1993) pour tenter 
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d'apprécier l'importance de la limitation par le transfert de masse. Ils ont calculé le module de 

Thiele <1> (§2.4.4) qui n'est autre que le rapport du taux de biodégradation sans particules sur le 

taux de diffusion interne, pour évaluer l'importance relative de la diffusion. Pour l'étude réalisée 

par Mihelcic et Luthy où la biodégradation du naphtalène a été déterminée rapide par rapport à la 

sorption/diffusion, un rapport de 3,5 est calculé entre biodégradation et diffusion (<1> = 3,5). Par 

contre, <1> est estimé à 2,2.104 pour l'étude de Rijnaarts et al. (1990) où le taux de biodégradation 

de l'a-hexachlorocyclohexane est limité par la désorption/diffusion du pesticide dans le sol. 

Ces quelques exemples illustrent que selon le système particules/substrat, la diffusion dans 

les pores peut représenter un mécanisme important dans la limitation de la biodisponibilité d'un 

polluant. 

2.4. Modélisation des mécanismes limitant la biodisponibilité 

Ce paragraphe est consacré aux modèles mathématiques rencontrés dans la littérature pour 

décrire les mécanismes de sorption et de transfert de masse (§2.3) mais décrit aussi quelques 

modèles développés dans un but prédictif de limitation de la biodégradation. Seront cités entre 

autres les modèles de cinétiques et d ' isothermes de sorption, des modèles combinanl 

biodégradation et mécanismes d'immobilisation du polluant, et pour conclure, les nombres 

adimensionnels. 

2.4.1. kp et sorption 

Un composé chimique dans un environnement aqueux contenant des particules se répartit 

selon son affinité entre la phase eau et la phase solide. Une estimation de la répartition entre phase 

eau et phase solide peut se traduire par une constante de partage kp, rapport entre la quantité de 

composé piégé par le solide et la quantité restant en solution. 

kp = composé dans/sur la phase solide (1) 
composé en solution 

Ce fOlmalisme implique l'hypothèse d'une répartition linéaire et d'un équilibre entre les 2 

phases, liquide et solide. La sorption met en jeu différents types de liaison (§3.2.1.), dépendant de 

la structure moléculaire de la molécule et de la nature des particules. Dans les sols, sédimenls, la 

fraction matière organique est respol)sable d'une grande part de la sorption. Nombre d'éludes 

mettent en valeur une quantité de polluant sorbé plus importante, plus le pourcentage de carbone 

organique (directement proportionnel à la matière organique) est élevé (Gennari et al., 1994 ; 

Guerin et Boyd, 1992 ; Murphy et al., 1990 ; Pusino et al., 1992 ; Wilson et Foy, 1992 ; Zhou et 
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al., 1994). 

Si seule la matière organique est responsable de la sorption, alors kp peut être normalisé 

par rapport à la fraction de carbone organique (Foc) 

~ koc = Foc (2) 

Il est possible de trouver des normalisations par rapport à la matière organique (kOM). 

Dans ce cas, la matière organique est 'considérée comme contenant entre 53 et 63 % de carbone 

organique (CO) (Hamaker et Thomson, 1992 ; cités par Rutherford et al., 1992) et souvent une 

moyenne de 58 % est retenue (Bintein and Deviller, 1994). 

Les expériences de Rutherford et al. (1992) ainsi que celles de Li et Gupta (1994) 

confirment que koc est un mauvais estimateur de la constante de distribution d'un composé dans un 

sédiment ou un sol certainement à cause de l'hétérogénéité du système ne permettant jamais un 

partage de phase. Il est ainsi possible d'obtenir une variation d'un facteur 40 entre des valeurs de 

koc du benzène et du tétrachlorure de carbone (composé hydophobes) pour différents types de 

matières organiques (Rutherford et al., 1992) ou de pesticides polaires (Rodriguez-Gonzalo et al., 

1993). En effet, la quantité de composé retenu dépend non seulement de la quantité de matière 

organique présente, mais également de la qualité de la matière organique (Dousset et al., 1994) et 

nécessite l'hypothèse d'une adsorption uniquement par la matière organique (Li and Gupta, 1994). 

2.4.1.1. Cinétiques de sorption 

Une équation de modèle cinétique décrit la vitesse à laquelle le composé est adsorbé ou 

désorbé à (de) la surface du solide. 

Il existe plusieurs modèles et la condition la plus simple de non équilibre est celle où la vitesse de 

sorption est fonction de la concentration du soluté restant en solution et où le soluté sorbé ne peut 

se désorber: la sorption est dite ÏtTéversible. 

Le modèle de sorption ÏtTéversible du premier ordre s'écrit : 

Dq - = kl.C (3) 
Dt 

q : quantité de soluté adsorbé sur le solide à l'instant 

kl : constante d'adsorption du premier,ordre 
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C : concentration du soluté dans la phase liquide au temps t 

Si la sorption est un processus réversible, il faut alors tenir compte de la constante de désorption 

k2. L'équation (3) devient alors: 

Ces deux équations (3) et (4) dérivent des adsorptions de type linéaire, c'est-à-dire que le 

pourcentage sorbé reste le même, quelque soit la concentration initiale. De nombreux cas pratiques 

démontrent des adsorptions non linéaires. L'équation (5) est l'expression mathématique d'une 

sorption réversible mais non linéaire: ' 

n est une constante représentant la non linéarité et par là même l'intensité d'adsorption. 

Le dernier modèle cité ici est le modèle bilinéaire qui n'est autre que la version cinétique de 

l'isotherme de langmuir, développée au paragraphe 2.4.1.3. 

qm : quantité maximale d'adsorbé de l'adsorbant. 

Les cinétiques de sorption sont des processus généralement rapides: en quelques minutes, 

l'équilibre de sorption est atteint, c'est-à-dire que la quantité adsorbée devient constante. Par 

exemple, Ulrich et al. (1988), montrent qu'en 5 minutes l'équilibre d'adsorption de l'acide 

caprylique (Cg) sur une surface de mercure, mettant en jeu des interactions hydrophobes, est 

atteint. Zhang et Sparks (1993) ont adsorbé du phénol et de l'aniline sur une argile organique 

(montmorillonite comprenant de l'hexadecyltriméthylammonium). En moins de 40 minutes, 

l'équilibre d'adsorption mesuré en continu, est atteint. 

En étudiant la sorption du toluène sur un sol, Robinson et al. (1990) se sont rendus compte 

que la sorption s'opérait en deux phases: une rapide suivie d'une phase beaucoup plus lente. 

Après le premier jour de l'expérience, les concentrations du toluène en solution sont abaissées à 

environ la moitié des valeurs initiales, démontrant une adsorption rapide. Après 45 jours, les 

concentrations en toluène ne semblent plus évoluer. Cependant, des analyses 5 mois plus tard 
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montrent une baisse de 10 % de la concentration en solution, ne pouvant être attribuée à une 

biodégradation ou à une perte par volatilisation (Figure 2.11). 

Toluène 

(mg/L) 

: sa rnq/ ~ 
. 2'? "--c/l 
• i J r.1q/l 

::t ; - -
,..-.-._._--------

: t----.--.--------

Temps Gours) 

Figure 2.11 SOl·ption du toluène sur du sol stérile à trois concentrations initiales différentes 

(d'après Robinson et al., 1990) 

La figure 2.12 décrit l'évolution de la quantité adsorbée en fonction des concentrations pour des 

temps de réaction de 1,4 ou 28 semaines. Une augmentation de la pente des droites est observée 

consécutivement à l'augmentation du temps de contact. 

Toluène 

adsorbé 

(J.lg/g) 

Concentration dans l'eau (mg/L) 

Figure 2.12. Isothermes d'adsorption du toluène à différents temps de l'équilibre (d'après 

Robinson et al., 1990) 

Il apparaît donc une première sorption rapide (1 jour) puis une seconde phase de sorption 

beaucoup plus lente sur une échelle de temps de quelques mois. Robinson et al. (1990) 

n'expliquent pas cette adsorption en deux temps. Il est probable, cependant, que la 2ème phase 

corresponde à une diffusion du toluène au sein de la matrice du sol: diffusion dans les pores des 

particules du sol et dans la matière organique, souvent organisée sous forme de chaînes qui 

s'enroulent sur elles-mêmes et induisent une nature non rigide et poreuse (Brusseau et al., 1991). 

2.4.1.2. Cinetiques d'adsorption prenant en compte la diffusion 
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La lente diffusion dans les pores et dans la matière organique d'un composé, explique les 

équilibres de sorption lents à s'établir dans les matétiaux complexes et hétérogènes tels que les sols 

el sédiments. Deux processus sont responsables du non-équilibre de sorplion : 1) diffusion inlerne 

and 2) transfert de masse interne ou diffusion de film (dans la couche limite). 

a) Le modèle de diffusion intraparticulaire (lransfert de masse interne) implique la diffusion 

du soluté dans la phase aqueuse située à l'intérieur des pores des particules. Ce modèle, développé 

par Wu et Gschwend (1986), est basé sur la diffusion radiale, et l'expression mathématique finale 

est donnée par l'équation (7) avec l'expression de la diffusivité intraparticulaire (8) fonction de la 

diffusivité dans l'eau (De), de la porosité du système (n), de la constante de partage kp, de la 

densité des particules poreuses (p) et de la tortuosité 1:. 

Defi = DJ(n, r ) aS(r) = Defi [aS
2
(r) + 2aS(r)] (7) 

(1- n)pkp at ar2 rar 

Defi = DJ(n, r) (8) 
(1- n)pk" 

Wu and Gschwend (1986) ont appliqué leur modèle de façon satisfaisante à des 

suspensions de sol sous forme d'agrégats ou de sédiments naturels. Sur les hypothèses d'un 

équilibre instantané à l'intétieur des agrégats, une isotherme de sorption linéaire et une turbulence 

du milieu suffisante pour s'assurer que l'échange de sorption n'est pas limité par le transport à 

travers une couche limite, leurs résultats démontrent que les taux de disparition sont plus faibles 

pour les agrégats de plus grande taille. 

Rijnaarts et al. (1990) ont utilisé le modèle de diffusion radiale développé par Wu et Gschwend 

(1986) pour expliquer l'effet de la taille des agrégats du sol sur la lente désorption de 

l'hexachlorocyclohexane. Comparé à un simple modèle du premier ordre de désorption, le modèle 

de diffusion radiale est mieux ajusté aux cinétiques expétimentales de désorption. 

b) Stapleton et al. (1994) ont intégré au modèle de diffusion radiale la diffusion de film 

(transfert de masse externe) pour mesurer des vitesses d'adsorption et de désorption du pyrène, et 

plus généralement de polluants hydrophobes. Le modèle intégrant la diffusion de film convient 

mieux à leurs expérimentations réalisées avec des sédiments que le modèle de diffusion radiale 

présenté précédemment. Pour de fortes concentrations en solide (250 g/L) la diffusion de film est 

négligeable. Par contre, pour des concentrations plus faibles 6,7 g solide/L (Stapleton et al., 

1994), la diffusion de film devient le facteur limitant et implique que le temps requis pour atteindre 

l'équilibre de sorption augmente. 

Dans des environnements non turbulents, mais aussi dans des systèmes à très faible 
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concentration en particules, la diffusion de film peut être le mécanisme limitant l'adsorption. 

2.4.1.3. Isothermes 

Le terme "isotherme" est employé pour indiquer que les mesures sont réalisées à 

température constante. L'isotherme de sorption décrit la proportion d'un composé en association 

avec le solide à l'équilibre. Cette proportion dépend de la concentration totale du composé dans la 

solution. 

Il existe de nombreuses modélisations d'isothermes d'adsorption. Nous ne donnerons ici le 

détail que des deux modèles les plus fréquemment rencontrés: Langmuir et Freundlich. 

(1) Langmuir 

Dans l'hypothèse la plus simple, on admet que les sites d'adsorption à la surface d'un 

corps solide (l 'adsorbant) (A) sont occupés par les espèces adsorbantes de la solution C avec une 

stoechiométtie : 

A + C.. .. CA 

avec A : sites d'adsorption de surface de l'adsorbant, C : soluté en solution, CA : soluté adsorbé 

en surface. 

Si l'on applique la loi d'action de masse, l'équilibre peut s'écrire : 

[C.A] 
[C] [A] = Kads (9) 

En considérant un nombre maximal de sites de l'adsorbant AT [Arr] = [A] + [CA], l'équation (9) 

s'écrit: 

[A] - AT Kads (10) 
- 1 + Kads 

En déduisant une concentration de surface q = d [~-:~ b t et une concentration 
masse e a sor an 

maximale d'adsorption qlnas = [AT] il en résulte: 
masse ads 

Kad [C] 
q = qmax 1 + kads [C] (11) 
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L'isotherme de Langmuir est applicable si l'aftïnité du composé en solution est la même pour tous 

les sites de surface et si l'équilibre est supposé monocouche (Sigg et al., 1992) et si le nombre de 

sites est limité (Fetter, 1993). 

La modélisation de Langmuir peut s'écrire sous une autre forme (Fetter, 1993) : 

b Ce 
q = qmax 1 + b Ce (12) 

avec b = kl/IQ = ration des constante cinétiques d'adsorption et de désorption (§2.4.1.1) 

Il est possible de modéliser une adsorption selon Langmuir si la surface comprend 2 types de sites 

(2) Freundlich 

L'isotherme de Freundlich s'écrit sous la forme mathématique: 

qe = K Cell (14) 

avec k et n les paramètres de Freundlich. k : quantité adsorbée par une concentration à l'équilibre 

de 1 g L-l, n : représente l'intensité d'adsorption (Rodriguez-Gonzalo et al., 1993) (degré de 

courbure de l'isotherme). 

Schwarzenbach et al. (1993) donnent quelques définitions concernant les valeurs de n. 

Lorsque n < 1, plus les concentrations en molécules sont importantes, plus il devient difficile de 

sorber des molécules. Cest le cas lorsque les sites spécifiques sont saturés et que les sites restants 

ont moins d'affinité. Par contre, lorsque n > 1, les molécules sOl·bées en premier modifient la 

surface qui favorise alors d'adsorption. Et lorsque n = l, tous les sites de surface ont la même 

réactivité et les propriétés du solide restent identiques à toutes les concentrations en solution. 

2.4.1.4. Les QSARS 

Les QSARS (Quantitative Structure Activity Relationship) sont des modèles mathématiques 

à but prédictif du transport d'un polluant dans l'environnement, de sa distribution entre 2 

compartiments (degré de sorption), mais aussi de sa dégradation (Vasseur et al., 1993 ; 

Kuenenmann et al., 1990). Ces modèles mathématiques mettent en relation des activités 
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physiques, chimiques, biologiques ou environnementales avec des descripteurs structurels de la 

molécule ou bien avec ses propliétés physico-chimiques. Deux approches différentes de prédiction 

sont utilisées selon les auteurs: une approche utilisant les propriétés physico-chimiques, dont les 

descripteurs les plus usités sont solubilité, coefficient de partage octanol/eau kow, pKa (Bintein et 

Devillers, 1994) ou une approche basée sur la structure chimique de la molécule (indices 

topologiques) (Brusseau, 1993 ; Lohninger, 1994 ; Reddy et Locke, 1994). L'hypothèse 

d'utilisation de ces modèles est qu'une variation de "l'activité" peut être corrélée avec les 

modifications des paramètres reflétant les propriétés moléculaires. 

L'estimation de la sorption, par l'intermédiaire de koc est très étudiée. Fetter (1993) a 

comparé des koc estimés à partir de kow (12 modèles) ou à partir de la solubilité (5 modèles). Bien 

que la plupart des estimations corresponde aux valeurs expérimentales, il apparaît qu'il n'y a pas 

d'équation universelle reliant koc à kow pour toutes les classes de composés. 

Les modèles sont restrictifs dans le sens où ils ne s'appliquent qu'à une seule classe de 

molécules (Lohninger, 1994 ; Reddy et Locke, 1994). De surcroît, il semblerait intéressant 

d'intégrer dans tous ces modèles de sorption, des paramètres descriptifs du sol, puisque l'intensité 

de la sorption du polluant est directement fonction de l'adsorbant. 

A ce titre, Bintein et Devillers (1994) ont développé un modèle de sOl·ption en se basant sur 

les propliétés moléculaires (kow, pKa) mais aussi sur des propriétés du sol (pH et pourcentage cie 

carbone organique) de façon à estimer le coefficient de partage kp, de plusieurs classes cie 

molécules ionisables et non ionisables (pesticides, hydrocarbures ... ) 

Dans le modèle décrit par l'équation (15), la sorption, évaluée par le coefficient de clistribution kp 

entre la phase solide et la phase liquide (Bintein et Devillers, 1994), est prédite grâce aux 

propriétés d'hydrophobicité de la molécule (kow, coefficient de partage octand/eau) et de la 

fraction organique du sol. 

log kp = 0,96 log kow + 1,04 log Foc - 0,13 (15) 

Cette équation donne de bonnes prédictions quant aux molécules non ionisables uniquement. En 

intégrant les notions de pH du sol et de constante de dissociation de la molécule pKa, le modèle 

devient: 

log kp = 0,93 log kow = 1,09 log Foc - 0,32 CFa - 0,55 CFb = 0,25 (16) 

CFa et CFb sont des paramètres qui prennent en compte le pH et le pKa des molécules possédant 

des fonctions acides ou bases. Le modèle (équation 16) testé et validé, se révèle un bon estimateur 

de la sorption et démontre la possibilité de proposer une QSAR unique pour estimer le 

comportement de sorption de polluants organiques, contaminants potentiels des écosystèmes 
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(Bintein et Devillers, 1994). 

3.4.2. Modèles intégrant sorption et biodégradation 

De nombreuses études montrent que la sorption d'un composé diminue sa biodisponibilité 

(§2.3.2.). Des modèles ont été établis dans un but de corréler les données disponibles entre 

biodégradation et sorption. Ces modèles mathématiques sont des outils qui déct1vent les cinétiques 

de biodégradation de xénobiotiques en présence de surfaces adsorbantes et qui traduisent leur 

évolution dans les sols. Ils ont pour objectif d'aider à prévoir la persistance et le devenir des 

polluants dans les sols et d'aider à la compréhension des mécanismes. Ce paragraphe reprend 

quelques modèles en insistant sur leurs limitations. 

Ogram et al. (1985) ont proposé un modèle qui fait l'hypothèse que le xénobiotique 

adsorbé est complètement protégé de la dégradation biologique pour décrire la dégradation de 

l'acide 2,4-dichlorophénoxyacétique dans un sol. Plusieurs hypothèses ont dû être émises pour la 

constitution du modèle: dégradation de l'acide 2,4-dichlorophénoxyacétique selon une cinétique 

du premier ordre, minéralisation totale du substrat, isothermes d'adsorption linéaire à la fois pour 

le composé et les bactéries, et un équilibre d'adsorption instantané. 

Trois équations décrivant la biodégradation du pesticide ont été testées sur les valeurs 

expérimentales. 

Equation 1 : dégradation du xénobiotique en solution par les bactéries en suspension 

Qg = -kwc Xw.w (17) 
dr 

Equation 2 : dégradation de l'acide 2,4-dichlorophénoxyacétique en solution par les bactéries en 

suspension (1er terme de l'équation) et de l'acide 2,4-dichlorophénoxyacétique adsorbé par les 

bactéries fixées. 

Qg-dr - (- [kw. C . Xw . w] + [kss. S . Xs . M)) (18) 

solution adsorbé/fixé 

Equation 3 :dégradation du composé en solution par les bactéries en suspension et fixées 

Qg-dr - -[kw. C . Xw . W + Ks.w . C . XsM] (19) 

Solution/suspension Adsorbé/fixé 

avec %% : diminution de la masse de pesticide, kw : coefficient de dégradation dans l'eau, C : 

concentration en solution, w : volume d'eau, Xw : concentration cellulaire dans l'eau, kss : 
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coefficient de dégradation de l'acide 2,4-dichlorophénoxyacétique, S : quantité de substrat 

adsorbé, Xs : bactéries fixées, M : masse du sol, ksw : coefficient de minéralisation de l'acide 2,4-

dichlorophénoxyacétique par les bactéries fixées. 

L'application de chacune de ces 3 équations à la biodégradation de l'acide 2,4-

dichlorophénoxyacétique par Flavobacterium en présence de différentes concentrations en sol, 

montre que seul le modèle 3 décrit de façon COlTecte les résultats expérimentaux, confirmant que 

seul le substrat en solution est disponible pour les microorganismes. 

A partir de la constatation d'Ogram et al. (1985), substrat adsorbé non disponible, Guerin 

et Boyd (1992) ont créé un modèle à 3 paramètres (équation 20) avec les hypothèses d'une 

désorption linéaire, d'une minéralisation totale du substrat et d'un système Ol! l'équilibre 

d'adsorption / désorption est instantané: 

P = v2t = [(VI + V2)(1 - exp(l-kt)]/k (20) 

avec P : pourcentage de substrat minéralisé, k : constante de dégradation du 1er ordre, VI : taux 

initial de minéralisation, V2 : taux de minéralisation de S qui désorbe. 

L'équation (20) décrit en fait une minéralisation du substrat en solution selon une phase 

exponentielle, accompagnée d'une phase linéaire cOlTespondant à la minéralisation du substrat qui 

désorbe. L'avantage réside dans la simplicité du modèle qui devient un modèle du premier ordre en 

conditions d'équilibre. 

Ce modèle a été testé sur la biodégradation du naphtalène dans des sols et en présence de 2 

souches pures, et semble bien mieux convenir qu'un modèle du premier ordre. Cependant, pour 

une des souches employées, PSeUd0I11011aS plaida la quantité maximale de naphtalène dégradée 

(Pmax) est supérieure à la valeur théOlique prédite par l'équilibre d'adsorption. La seconde souche, 

au contraire de Pseudomonas putida, donne des valeurs qui se correspondent, suggérant que la 

biodisponibilité d'un composé est aussi spécifique de l'organisme vivant et pas seulemen t de la 

sorption. 

Un autre modèle combinant une cinétique de biodégradation selon un premier ordre, el une 

sorption de type Langmuir a été développé par Miller et Alexander (1991). L'application de ce 

modèle à la dégradation de la benzylamine (adsorbée par un processus d'échange d'ions) en 

présence de 19L-1 de particules de montmorillonite sodique conespond aux résultats expélimentaux 

avec une eneur maximale de 4 %. 

Les hypothèses employées pour la construction sont tout à fait semblables à celles émises 

par Guerin et Boyd (1992) et Ogram et al. (1985) : pas de croissance bactérienne, sorption 
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réversible et équilibre de désorption instantané (hypothèse qui a été vérifiée expérimentalement), 

substrat adsorbé non dégradable, et surtout que les microorganismes ne facilitent pas la 

désorption. 

En combinant une dégradation du 1er ordre et une isotherme de Langmuir modifiée 

(équation 21) on obtient une formulation mathématique de l'évolution de la concentration de 

substrat qui ne peut être résolue sous cette forme et nécessite l'utilisation d'une méthode 

numérique: 

S = k elle (21) 
(AIl + Cil) 

avec S : concentration totale en substrat, C : concentration totale en solution, A et k : constantes de 

Langmuir 

Le dernier modèle présenté dans ce paragraphe est le modèle 2 compartiments, mis au point 

par Scow et al. (1986). La formulation du modèle 2 compartiments peut être représentée selon la 

schématisation (Figure 2.13) 

p 

Figure 2.13. Modèle 2 compartiments (SI et S2) 

avec SI et S2 : substrat dans les compartiments 1 et 2. SI est immédiatement disponible 

comparativement à S2, P : produit de dégradation (ici C02) et kl, k2, k3 et k4 : constantes 

cinétiques du 1er ordre. 

L'évolution du substrat dans chaque compartiment peut s'écrire : 

sur l'hypothèse que toutes les réactions sont du premier ordre et après une résolution matricielle, la 
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forme finale de l'équation est (24) : 

avec 1"1 et À2 : paramètres matriciel, \}' 1 et \}' 2 : paramètres mathématiques combinant les 

constantes cinétiques du premier ordre et les concentrations dans les compartiments 1 et 2. 

Une limitation de la minéralisation par la diffusion ou la sorption peut certainement 

expliquer que le modèle 2 compartiments convient mieux que d'autres modèles cités 

précédemment. SI représente le compartiment où le substrat est initialement disponible et S2le 

substrat séquestré dans les micropores du sol ou adsorbé en surface et non accessible aux 

microorganismes. Le substrat subit alors une faible minéralisation contrôlée par la vitesse de 

désorption ou de diffusion. Le point négatif de ce modèle est que la constante k3 donne une 

mesure globale de la désorption et de la diffusion et qu'il est impossible de différencier ces deux 

mécanismes. 

En conclusion, les modèles combinant adsorption / désorption et biodégradation 

conviennent bien de façon générale aux expérimentations, mais peuvent être améliorées en tenant 

compte de la diffusion du substrat (Scow et al., 1986), d'isothermes de sorption non linéaires, de 

cinétiques de biodégradation plus réalistes et/ou de la croissance bactérienne. 

2.4.3. Sorption / transfert de masse / biodégradation 

Bien que les modèles intégrant sorption et biodégradation conviennent bien aux résultats 

expérimentaux, leur application est souvent limitée, car la diffusion du substrat dans les pores et 

dans la matrice du sol n'est pas prise en compte. L'intégration de la diffusion intraparticulaire 

(§2.4.1.2.) dans les modèles plus récents permet un ajustement meilleur aux courbes de 

dégradation en présence de particules poreuses. 

Un modèle simple, couplant biodégradation et dissolution décrit le transfert de masse et la 

biodégradation dans un système où les composés hydrocarbures aromatiques sont relargués à 

partir d'une NAPL (non aqueous phase liquid) présents à concentration résiduelle de saturation 

dans un milieu microporeux (Figure 2.4). Le but de ce modèle est d'estimer l'importance de la 

limitation de la biodégradation par le tl'ansfert de masse. Le transfert de masse, ici la dissolution est 

exprimée par une loi de Raoult et la biodégradation est supposée du premier ordre. Ainsi, 
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l'expression mathématique proposée par Ramaswami et al. (1994) est: 

oC - = (kLa (Ceq - C)) - (kC) (25) 
at 

dissolution biodégradation 

avec oC : évolution de la concentration en hydrocarbure dans la phase aqueuse, kLa : coefficient de 
at 

transfert de masse, k : constante de dégradation du premier ordre (pas de croissance bactérienne), 

Ceq : concentration à l'équilibre dans la phase aqueuse 

Ce modèle est en fait très simple, mais aussi très restrictif car il ne s'applique qu'à des 

situations très particulières. 

Ramaswami et Luthy (1992) avaient déjà développé un modèle plus général permettant 

d'aider à la compréhension des processus physico-chimiques pouvant affecter la biodégradation 

d'un hydrocarbure dans un système poreux. Ce système s'adresse à la dégradation bactérienne 

d'un composé organique lentement rel argué dans la solution à partir d'une phase organique 

(Figure 2.11) présente dans les pores des particules. 

Cinq processus ont été étudiés séparéments : 

• Dissolution du NAPL dans la phase aqueuse des pores 

• Diffusion intraparticulaire sans la phase aqueuse des pores 

• Sorption sur les parois des pores 

• Transfert de masse de la surface des pores vers le milieu extérieur 

• Biodegradation dans la phase aqueuse 

1) La dissolution est décl1te par une loi de Raoult: 

C = x . Cp AH (26) 

2) La sorption est décrite par une isotherme linéaire, 3) et la diffusion par un modèle de diffusion 

radiale (Wu et Gschwend, 1986) : 

ac = Deff[o2c + ~ o~] (27) 
at o~ r ~ 

4) Le transport de la surface dans la phase aqueuse est donné par une loi de Fick ou le coefficient 

de transfert de masse entre la particule et la phase aqueuse kj vaut ~e 
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5) et la biodégradation est déclite par une loi du 1er ordre 

avec C : concentration à l'équilibre dans l'eau, x : fraction molaire dans la NAPL, CPAH : 

Solubilité de l'hydrocarbure dans l'eau, Deff: diffusivité effective dans les pores, De : diffusiviLé 

dans l'eau, R : rayon de la particule poreuse. 

L'approche de Ramaswami et al. (1992) présente l'avantage d'être complète parce que tous 

les processus sont considérés, même si le choix de l'approche mathématique appliquée n'est pas le 

meilleur. Elle permet, par combinaison des différents mécanismes de mimer un grand nombre de 

situations. 

Mihelcic and Luthy (1991) ont quant à eux imaginé un modèle couplant désorption / 

diffusion et biodégradation pour l'appliquer à la dégradation du naphtalène désorbant de pores 

d'agrégats de sol. L'hypothèse de base est que le naphtalène adsorbé est complètement 

inaccessible aux microorganismes. De surcroît, la diffusion du naphtalène dans la phase aqueuse 

est supposée rapide par rapport à la diffusion intraparticulaire. Avec une adsorption linéaire et 

réversible, une diffusion intraparticulaire (Wu et Gschwend, 1986), une dégradation de type 

Monod, l'évolution de la concentration en naphtalène peut être exprimée ainsi: 

dC kmaxC (1 _ P k )-1 
dr - ks + C d 

(28) 

avec kmax : Constante maximale de biodégradation, ks : coefficient d'affinité, p : rapport SollEau, 

~ : coefficient de disttibution d'adsorption linéaire 

L'application du modèle a permis de montrer que la diffusion dans les pores est rapide 

comparativement à la biodégradation. 

Scow et Hutson (1992) ont considéré de façon théorique l'effet de la diffusion et de la 

sorption sur la biodégradation. Le modèle, proche de celui de Ramaswami et Luthy (1992) décrit 

un système constitué d'agrégats poreux de même diamètre, porosité et densité placés dans une 

solution de volume constant. Initialement, le composé chimique est présent à l'intérieur des 

particules et à l'extérieur. 

Le modèle nécessite comme hypothèses une sorption linéaire, une diffusion radiale (Wu et 

Gschwend, 1986) combinant un facteur de retard (R = 1 + P ka/t:) avec t: : porosité et p : densité 

du milieu aqueux, une biodégradation du premier ordre, et surtout l'impossibilité des 

microorganismes à pénétrer dans les pores. 

Scow et Alexander (1992) ont alors appliqué ces théories à la biodégradation du glutamate et 



5'llla[yse 6i6fiograpfiique 37 

du paranitrophénol en présence d'un support minéral (kaolinite) ou de billes d'exclusion de gel. Il 

en ressort que le modèle ne convielit pas à toutes les situations et qu'il surestime parfois la 

biodégradation, en particulier pour les tailles d'agrégats les plus grosses. Les auteurs expliquent 

ces résultats par une (des) hypothèse(s) nécessaire(s) au développement du modèle non réunie(s) 

dans les conditions expérimentales (ex: la sorption n'est peut être pas linéaire). Les conclusions de 

l'étude insistent que pour prédire la persistance d'un composé organique biodégradable dans un 

sol ou tout système poreux, il est important de déterminer les propriétés du milieu poreux dont 

dépendent les cinétiques de transfert. 

Les modèles décrits précédemment, même les plus complets, ne s'appliquent que dans des 

conditions bien particulières du fait des nombreuses hypothèses établies par les auteurs. Il ressort 

aussi, que bien que rarement prises en compte, la fixation/agrégation des microorganismes la 

production de surfactants ou de polymères ont une influence non négligeable sur la biodiponibilité. 

2.4.4. Les nombres adimensionnels 

Un groupe de trois nombres adimensionnels permet d'établir un critère d'évaluation de 

l'amplitude d'une réaction par rapport à une autre. Ces nombres déterminent sous quelles 

conditions de taille de l'agrégat, de capacité d'adsorption, de diffusivité intraparticulaire et de 

cinétique de biodégradation, l'implication de la sorption ou de la diffusion peut être ignorée. Ce 

sont le module de Thiele, le nombre de Biot et le nombre de Damkohler qui expriment chacun 

l'importance relative d'un processus par rapport à un autre. Ils sont estimés à partir d'expériences 

indépendantes réalisées en laboratoire et ont un rôle prédictif. Leur expression mathématique 

dérive des équations données dans les paragraphes précédents. 

Le module de Thiele, noté <P exprime le taux maximal de biodégradation par rapport à la 

diffusion max dans les pores. Si <P est inférieur à 1, la cinétique de biodégradation est limitante. A 

l'inverse, si <P est supétieur à 1, la diffusion limite la biodégradation. 

Le nombre de Biot, noté ~, est le rapport entre le transfert de masse maximal dans la phase 

aqueuse et la diffusion maximale dans les pores. 

Enfin, le nombre de Damkohler, Dmkl, exptime le transfert de masse dans la phase aqueuse 

par rapport au taux maximal de biodégradation. 

Dans un but de compléter les travaux de Scow et Hutson (1992), Chung et al. (1993) ont 

appliqué les nombres adimensionnels aux expériences de Scow and Alexander (1992). Un calcul 
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du module de Thiele donne une valeur de <I> d'environ 3,3 pour la dégradation du glutamate et du 

phénol par Pseudomonas sp. en présence de kaolinite. Le taux de diffusion est donc environ 3 fois 

plus faible que celui de biodégradation et explique comme le modèle Diffusion-sorption­

biodégradation, que la consommation du substrat est limitée par la diffusion intraparticulaire. 

Tout comme les modèles, ils n'intègrent pas le paramètre "microorganismes", c'est-à-dire 

s'ils sont fixés, s'ils sont agrégés, s'ils peuvent sécréter des substances telles que des polymères 

ou des tensioactifs. Ces nombres peuvent cependant très utiles dans la prédiction du mécanisme 

limitant la biodégradation et donc de la persistance de polluants dans les milieux poreux. 

2.5. Conclusions et perspectives 

La présence de particules minérales ou organiques, poreuses ou non, et la présence 

d'interfaces liquide/liquide modifie la biodisponibilité d'un composé organique, donc sa 

biodégradation. La biodisponibilité d'un polluant a été abordée de deux points de vue: celui de 

polluant et de celui des microorganismes. 

La biodisponibilité du polluant dépend de son statut physique dans le milieu. Deux mécanismes de 

rétention semblent prédominer dans la, diminUtion de la biodisponibilité : la sorption par réduction 

de la concentration du composé en solution et/ou par des cinétiques de désorption limitantes et la 

diffusion dans les pores des particules poreuses. 

L'aspect biologique, bien que très souvent négligé, est très important tant au point de vue des 

capacités de dégradation des microorganismes, que de leur forme (microorganismes agrégés, 

emprisonnés dans un réseau de polymères, entourés de particules minérales et organiques). 

Augmenter la biodisponibilité des polluants c'est les rendre plus accessibles, diminuer leur 

persistence et augmenter leurs vitesses d'élimination. S'appuyant sur cette recherche 

bibliographique, divers moyens peuvent être envisagés pour augmenter la biodisponibilité, soit en 

agissant sur les microorganismes soit en agissant sur le polluant. 

L'amendement d'un sol en éléments nutritifs, en microorganismes dégradeurs de façon à 

pallier les manques du milieu naturel, est déjà une méthode pratiquée de façon industrielle pour la 

dépollution des sites contaminés. 

L'augmentation de la température se révèle une méthode à double fonction. Elle permet 

d'une part l'augmentation de l'activité biologique dans un sol et augmente la désorption du 

polluant. Zhang et Bouwer (1995) ,ont simulé mathématiquement une augmentation de la 

température sur la biotransfonnation du naphtalène dans une colonne de laboratoire rem plie de sol. 

La vitesse maximale de dégradation augmente de 0,005mg/mgce llule/h pour une température de 

10°C à 0,017 pour 22°C. 

L'utilisation de tensio-actifs peut être une solution envisageable pour augmenter la 
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biodégradation d'un polluant dans un sol. Les tensio-actifs sont des composés possédant un pôle 

hydrophobe et un pôle hydrophile. Ils aident à augmenter de la solubilité de composés faiblement 

solubles et à désorber les polluants retenus par des surfaces (Aronstein et al., 1991; Aronstein et 

Alexander,1992). Ils augmentent les vitesses de dissolution des hydrocarbures (Volkering et al., 

1995) et changent l'affinité entre la cellule bactérienne et l' hydrocarbure en augmentant 

l'hydrophobicité de surface des cellules (Zhang et Miller, 1994). L'emploi de tensio-actifs non 

ioniques en faibles concentrations (Aronstein et Alexander, 1992; 1993) stimule la biodégradation 

du phénanthrène et du biphényl dans un sol. Sur ces constatations, les auteurs suggèrent que les 

tensioactifs peuvent être utiles pour la bioremédiation in situ de sites contaminés par des polluants 

hydrophobes. 

L'emploi des tensio-actifs nécessite d'être prudent car dans certains cas, ils peuvent induire 

une limitation de la biodégradation (Aronstein et al., 1991; Laha et Luthy, 1991; 1992). C'est le 

cas avec une concentration supérieure à la CMC, ou quand le tensioactif est préféré au substrat par 

les microorganismes (Thiem, 1994). 

Intervenir de façon directe sur les microorganismes est un autre moyen d'améliorer la 

biodisponibilité. Il semblerait d'ailleurs que les microorganismes ayant des "propriétés" de fixation 

réversible soient plus à même de consommer un substrat adsorbé qu'une bactérie qui se fixe 

ÏtTéversiblement (Guerin et Boyd, 1992; Hermansson et Marshall, 1985). Guerin et Boyd (1992) 

montrent d'ailleurs que Pseudomonas putida, souche chimiotactile se fixant de façon réversible est 

capable de dégrader le naphtalène initialement adsorbé, contrairement à la seconde souche qui elle 

se fixe irréversiblement. Le doute reste cependant établi quant à une consommation directe ou à 

une induction d'une désorption préal~ble par production de solubilisants. Il est bien connu que 

certains microorganismes et en particulier Pseudomonas aeruginosa sont capables, sous des 

conditions de culture particulières, de produire des molécules possédant des propriétés de 

tensioactif (biosurfactants). Ces sécretions naturelles ont la propriété d'augmenter la solubilité et 

ainsi la biodégradation (Zhang et Miller, 1992; 1994; 1995). 
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Chapitre 3. Matériel et méthodes 

3.1. Burkholderia cepacia 

3.1.1. Identification de Burkholderia cepacia 

L'identification de Burkholderia (exPseudomonas) cepacia (Liste de Validation n045, 

1993) a été réalisée à l'aide de plusieurs tests. La souche est repiquée au préalable au moins 3 

fois sur gélose nutritive complémentée en naphtalène en boîte de Pétt1 afin de vérifier sa pureté. 

Le milieu solide utilisé pour conserver et compter les bactéries est constitué d'une gélose 

nutritive (BioMérieux) à 31gL-1 dans de l'eau Milli-Q additionnée de 50mgL-1 de naphtalène 

(Sigma). La solution se réalise à chaud jusqu'à ébullition en agitant constamment puis est 

autoclavée à 121°C pendant 20 minutes et répartie dans des boîtes de Pétri de 90mm de 

diamètre. Après refroidissement, les boîtes sont conservées à une température de 4°C. 

Les tests d'identification de la souche effectués sont: la coloration de Gram, le test 

oxydase et l'utilisation de galeries Api pour la détermination du profil enzymatique. 

3.1.1.1. La coloration de Gram 

La coloration de Gram est constituée de 4 étapes successives que sont la coloration par le 

cristal violet (Diagnostica Merck), le mordançage par le lugol (Diagnostica Merck), la 

décoloration à l'alcool et une coloration de contraste à la safranine (Diagnostica Merck) 

Un frottis est réalisé sur une lame de verre avec une colonie agée de 72 heures prélevée 

sur gélose nutritive. Les colorations successives sont réaliséees sur le frottis selon la méthode 

spécifiée par Merck. 

Un examen au microscope à immersion (grossissement x 1000) entre lame et lamelle 

permet de classer les bactéries en 2 grandes catégories: les bactéries "Gram positif" gardent leur 

coloration violette après décoloration à l'alcool et les bactéries "Gram négatif", décolorées à 

l'alcool et teintées par la safranine apparaissent roses ou rouges sous l'objectif. 

3.1.1.2. Le test oxydase 

Une goutte d'eau Milli-Q (Millipore) est déposée sur un disque stérile (5 592 2, 

BioMérieux) posé sur une lame porte-objet. Des colonies à tester sont prélevées stérilement à 

l'aide d'une pipette pasteur en velTe boutonnée et sont déposées sur le filtre. 

L'apparition d'une couleur rose violette sur le disque humide après un temps de réaction 

de 1 à 2 minutes prouve l'existence d'une oxydase dans le système enzymatique du germe. 
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3.1.1.3. Profil enzymatique 

Le profil enzymatique est réalisé par galerie Api 20NE. La galerie Api 20NE 

(BioMérieux 20050) permet l'identification de bacilles Gram négatifs non entérobactéries. La 

galerie 20NE est un système standardisé combinant 8 tests conventionnels et 12 tests 

d'assimilation. La lecture des réactions (24h pour les 8 premiers tests et 4811 pour les 12 tests des 

sucres) conduit à un numéro d'identification correspondant à une espèce bactérienne. 

La souche Burkholderia cepacia est une bactérie Gram négative, oxydase positive et dont les 

autres caractéristiques du profil sont reprises dans le tableau 3.1. 

Tableau 3.1. Récapitulatif des tests en galerie Api pour Burkholderia cepacia (Triplicat) 

N02 <{P <{P <{P 

N2 

TRP 

GLU 

ADH 0 

URE 

ESC 

GEL 

PNPG <{P ~Jo -iF 

Glu <{P <{P -iF 

Ara -iJo ~F -iF 

Mne <{P <{P <{P 

Man <{P -iF -iF 

Nag -iF -iF -iF 

Mal 

Gnt -iF -iF -iF 

Cap -iF -iF -iF 

Adi -iF -iF -iF 

Mit -iF -iF <{P 

Cit -iF -iF <{P 

Pac -iF -iF -iF 

OXI -iF -iF -iF 

3.1.2. Test d'adhésion à l'octane 

Le test d'adhésion aux hydrocarbures (Test AMH) permet d'approcher le caractère 

hydrophobe des bactéries (Rosenberg et al., 1980, modifié par Jorand et aL., 1995). Un 
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échantillon contenant une suspension microbienne est agitée avec un composé hydrocarboné 

(octane). L'émulsion formée à l'interface eau/octane après repos contient les microorganismes dit 

"hydrophobes" . 

Trois tubes de verre de lOmL et de 10mm de diamètre contenant 2,SmL de suspension 

bactérienne et 1mL d'octane sont agités pendant 120 secondes sur un plateau vibrant à vitesse 

maximale. Une série de 3 tubes témoins est réalisé comme l'échantillon en triplicat. Les 6 tubes 

sont agités ensembles. Après 5 minutes de repos, la phase aqueuse (inférieure) de chaque tube 

est prélevée à l'aide d'un pipette pasteur et déposée dans une cuve en verre pour mesurer la DO à 

600nm (DOe). La DO de chaque témoin agité (DOr) est également mesurée. L'hydrophobicité 

(A %) est exprimée comme le pourcentage de bactéries retenues à l'interface par l'octane par 

rapport aux valeurs de turbidité de l'essai après agitation (DOe) et du témoin (DOr). 

A% = 100 x (DOt - DOe) / DOt 

3.1.3. Numération des bactéries cultivables sur milieu gélosé 

La numération des bactéries cultivables s'effectue en répartissant 1mL de la suspension 

bactérienne dans 9mL de sérum physiologique stérile (solution de NaCl à 9gL-l autoclavé). Les 

dilutions successives sont pratiquées de 10 en 10. 0, 1mL de suspension diluée est déposé sur une 

gélose nutritive complémentée en naphtalène (§3.1.1) dans une boîte de Pétri puis étalé avec une 

pipette râteau. L'incubation des géloses est réalisée boîtes retournées à une température de 30°C 

pendant 72 heures. Après la période d'incubation, les unités formant colonies (UFC) sont 

comptées. Burkholderia cepacia se présente sous forme de petites colonies circulaires et 

blanches. Les résultats sont exprimés en UFCmL-l de suspension bactérienne pure. 

3.1.4. Numération du nombre total de bactéries 

Le comptage du nombre total de bactéries (vivantes et mortes) consiste en une 

observation au microscope sous lumière UV des bactéries colorée au Dapi (4,6-diamino­

phénylindol, Sigma 01388). 

Une solution mère de Dapi est préparée dans de l'eau Milli-Q filtrée sur un filtre de 

0,22/-lm de porosité (Millipore Millex OS) à une concentration finale de 2Sl1gmL-l. La solution 

mère est conservée au maximum pendant 8 jours à l'ObSC1ll1té à 4°C. Au-delà de cette limite, la 

solution mère est conservée par congélation en tubes de lOmL. 

Le marquage de l'échantillon est réalisé par ajout dans un tube stérile de 12mL en matière 

plastique (Labo Express) de 1mL de la solution mère de Dapi à 2511.gL-1 et 9mL de suspension 

bactérienne afin d'obtenir une concentration finale en Dapi de 2,511.gL-1. Le tube est agité 
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manuellement et la suspension bactérienne est laissée en conlact avec le réactif pendanl 15 

minutes à la température du laboratoire. 

Le mélange est ensuite filtré à travers un filtre noir en polycarbonate de 0,2211111 de 

porosité (OTBP Millipore). Le filtre est ensuite monté entre lame et lamelle avec une goutte de 

glycérine et de l'huile à immersion pour épifluorescence. Un échantillon de 9mL d'eau Milli-Q 

sur un filtre de 0,221-lm de porosité (Millipore Millex OS) est analysé selon le même protocole et 

sert de témoin. 

L'observation au microscope s'effectue sous lumière ultraviolette avec l'objectif à 

immersion de 100 (grossissement x1000), au travers d'un réticule monté dans l'oculaire. Le 

comptage de bactéries apparaissant avec une fluorescence bleue se fait sur 10 champs répartis au 

hasard sur l'ensemble du filtre à travers le réticule quadrillé. 

Le nombre de bactéries N, tient compte de la surface utile du filtre (Sr en mm2) et de la 

surface observée sous le réticule (Sr en mm2) est donnée par la formule suivante. 

N = [ X.Sr / V.Sr ± (Jx.Sf / V.Sr ] x dilution 

avec N = Nombre de bactéries par ml de suspension, X = Moyenne du nombre de bactéries 

comptées sur 10 champs, V = Volume de l'échantillon et (Jx : Ecart-type à la moyenne 

3.2. Milieu minéral 

Un milieu minéral est réalisé de façon à avoir un pouvoir tampon et de façon à respecter 

un rapport C/NIP au moins égal à 10/2/1 nécessaire à la croissance bactérienne. Les quantités de 

N et de P ajoutées sont calculées par rapport à une concentration en naphtalène de 30mgL-1 

correspondant à 28mgL -1 en carbone (Solubilité du naphtalène dans l'eau = 30mgL-1 à 25°C). 

Pour la réalisation de 1 litre de milieu minéral tamponné, sont ajoutés à 1 litre d'eau 

Milli-Q (Millipore), 20mg de NaH2P04, 2H20 (Prolabo), 10 mg de K2HP04 (Prolabo), 40mg 

de NH4CI (Prolabo), et ImL de la solution mère d'éléments minéraux. 

La solution mère d'éléments minéraux est réalisée par dissolutions successives dans 1 

litre d'eau Milli-Q (Millipore) de O,1g de H3B04, 0,04g de ZnS04, 7H20, 0,02g de NaMo04, 

2H20, 0,045g de MnS04, H20, 0,04g de CUS04, 7H20, et de 0,025g de FeS04, 7H20. La 

solution est stérilisée par filtration (afin d'éviter les précipitations duran t l'au tocla vage) sur 

filtres 0,2211m (Millipore Millex OS). Elle est conservée dans des tubes plastiques stérile de 

lOmL (LaboExpress) à 4°C. 

Le pH est vérifié égal à 7. La solution finale a une force ionique de 1,1 mmolL -1. 
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3.3. Milieu naphtalène 

Le milieu naphtalène préparé dans le milieu minéral (§3.2) est réalisé par ajout de 

50mgL-l de naphtalène solide (Sigma). La solution contenant des cristaux est ensuite stérilisée 

autoclavage à 121°C pendant 20 minutes. La concentration initiale de naphtalène supérieure à la 

solubilité permet de compenser les pertes par volatilisation durant l'autoclavage. La 

concentration exacte est mesurée après refroidissement par HPLC (§3.6). 

3.4. Préparation des supports adsorbants 

Quatre types de supports sont employés: un matériau minéral (montmorillonite sodique), 

deux argiles organiques (complexe montmorillonite/polyacrylamide et B34) et un sédiment 

naturel. Le tableau 3.1 reprend quelques caractéristiques des divers matériaux. 

T bl a eau 31 C .. aractenstlques d d b es supports a sor ants 
Complexe 

Na- . montmorillonitel Argile organique Sédiment 
montmorillonite polyacrylamide B34 

(44000) 

CEC (meq/100~)(1) 95 - - 12,55 

Surface (m2g-1) (2) 50 - 7 3,8 

CO (%)0) <0,1 18,5 27 2 

pH(4) 6,8 6,8 6,8 7,3 

Minéraux Si4AI1,75MgO,25 montmorillonite bentonite quartz, kaolinite, 

01O(OHhNao 25 mica, feldspath 

Granulométrie 0,75 1,5 80 23 

(1) Capacité d'échange cationique dosée par échange du sodium par du calcium (montmorillonile) et 
cobaltihexamine (sédiment) (Centre de Pédologie Biologique, Vandoeuvre) 
(2) Méthode au BET (adsorption de gaz N2) pratiqué par le Laboratoire Environnement Minéralw·gie (Vandoeuvre) 
(3) Calcination à 1100°C pratiqué par le Centre de Pédologie Biologique (Vandoeuvre) 
(4) mesuré pour des suspensions à IgL -1 dans le milieu minéral (§3.l) 
(5) Diamètre volumique moyen des parLicules en suspension mesuré en diffraction Laser (Mastersizer, MaJvern) 
(LEM, Vandoeuvre) 

3.4.1. Montmorillonite sodique 

La montmorillonite utilisée est de la montmorillonite naturellement homo ionique 

sodique, Crook County provenant du Wyoming (Etats-Unis) et commercialisée par l'Université 

du Missouri-Columbia. 
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Le protocole de purification et d'échange d'ions de la montmorillonite pour un échange 

complet des cations par du sodium, proposé ci-après est emprunté à Bruant (1986). 

Afin de la débarrasser de ses impuretés qui sont essentiellement du quartz et des 

feldspaths, 40g de montmorillonite sont dispersés avec un agitateur magnétique dans un litre de 

NaCI lü-2M pendant environ 2 heures. La suspension est centrifugée dans une centrifugeuse 

Centrikon T-24 (Kontron) à 20000g à 20°C pendant 40 minutes. Les 2 couches supérieures du 

culot cOITespondant à l'argile (la couche supérieure est un gel de couleur beige translucide et la 

seconde couche est mâte) sont remises en suspension sous agitation magnétique dans 2 litres 

d'une solution de NaCI lM pendant 72 heures. Cette étape a pour objet de rendre homoionique 

l'argile par un échange de sodium. 

La montmorillonite est alors débarrassée de l'excès de sel par au mOll1s 5 lavages 

successifs à l'eau Milli-Q (Millipore) : mise en suspension dans 1 litre d'eau Milli-Q, agitation 

magnétique pendant 3 heures, centrifugation pendant 40 minutes à 20000 g à 20°C. 

Le surnageant de la dernière centrifugation est récupéré pour un contrôle des ions 

chlorure. Quelques gouttes de AgN03 (0,05M) sont ajoutées au surnageant. La formation d'un 

précipité de chlorure d'argent met en évidence la présence de chlorures dans le surnageant 

indiquant la nécessité d'effectuer d'autres lavages pour éliminer les ions chlorure restants 

(Ogawa et al., 1992). 

La montmorillonite séchée à l'étuve à lü5°C est conservée dans un dessicateur à la 

température du laboratoire. La figure 3.1 est une schématisation d'un feuillet de montmorillonite 

et la formule brute de la maille élémentaire est: Si4 AI1,5 MgO,2S 010 (OHh NaO,2S 

Figure 3.1. Représentation schématique d'un feuillet de montmorillonite constitué de 2 couches 

tétraèdriques et d'une couche octaèdrique (d'après Bruant, 1986) 
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3.4.2. Complexe montmorillonite sodique / polyacrylamide neutre 

Le complexe montmorillonite/polyacrylamide a été conçu pour obtenir un matériau 

organo-minéral non altérable par les microorganismes, le polymère n'étant pas biodégradable. 

un g de montmorillonite sodique purifiée (§3.4.1) est ajouté à 1 litre de solution à 1,8gL-1 

et à l,4gL-l de polyacrylamide neutre (de masse moléculaire 2,5.106 et 44000 respectivement, 

Hoechst) préalablement dispersés dans de l'eau Milli-Q (Millipore) pendant 24 heui·es sous 

agitation lente. Ces concentrations correspondent à celles utilisées par Bruant (1986) (Annexe1). 

La suspension est agitée par barreau magnétique pendant 24 heures à température ambiante puis 

centrifugée à 20000g pendant 40 minutes à 20°C. Le culot est repris dans de l'eau Milli-Q 

(Millipore) 2 fois et la montmorillonite contenant le polymère adsorbé est conservée dans des 

flacons stériles après lyophilisation. Le carbone organique dissous des surnageants de 

centrifugation récupérés et dosés (§3.5) de facon à évaluer par différence, la quantité de 

polyacrylamides fixés sur la montmorillonite. Pour le polyacrylamide de masse moléculaire 

44000, la quantité adsorbée est de 455 mgg-1 de montmorillonite et 555mg de polyacrylamide de 

PM 2,5.lOg-1 de montmorillonite (Annexe 1). Les valeurs trouvées correspondent à celles de 

Bruant (1986). 

La figure 3.2 donne la formule brute du motif du polyacrylamide neutre et la figure 3.3 

une représentation schématique du complexe montmorillonite/polycarylamide. 

n 

Figure 3.2 : Motif du polymère polyacrylamide neutre 

Surface externe du feuillet 

Surface 
interne 

Figure 3.3. Schématisation du complexe: polymère adsorbé sur la montmorillonite de sodium 
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3.4.3. Argile organique (montmorillonite + tensioactif) B34 

L'argile organique B34 est une montmorillonite sodique échangée par du diméthyl ­

distéaryl ammonium ([CH3-(CH2)17J2N+(CH3hBc)fournie par le Laboratoire Environnement 

Minéralurgie (Vandoeuvre). Elle a été a été choisie pour ses propriétés hydrophobes permettanl 

le piégeage le naphtalène avec les chaînes carbonées du tensioactif. Cette argile est lavée au 

méthanol de façon à éliminer les molécules de tensioactif sur les feuillets externes de l'argile. 

19 de B34 est placé dans 100mL de méthanol pour analyses (Labosi) et maintenu SO LIS 

agitation magnétique pendant 10 minutes. La suspension subit une décantation pendant 10 

minutes et le surnageant (méthanol) est éliminé par évaporation à 30°C. La bentonite est alors 

séchée à 30°C (±l) pendant 48 heures et conservée dans un dessiccateur à température du 

laboratoire. 

Un dosage du carbone organique par calcination à 1100°C (réalisé par le Centre de Pédologie 

Biologique, Vandoeuvre) révèle un contenu organique après lavage de 27%, correspondant à 

326mg de tensioactif g-l d'argile. 

Les travaux de Katib (1994) ont montré qu'à l'état sec , les particules de B34 sont 

constituées d'un empilement de 10 feuillets avec deux groupes de distances: des distances 

correspondant aux divers angles d'inclinaison des chaines alkyles du surfactant dans l'espace 

interfoliaire et une distance cOlTespondant au paquet de molécules organiques qui sont restées à 

l'extérieur de l'espace interlamellaire. La structure de la montmorillonite comprenant du 

tensioactif peut être schématisée comme sur la figure 3.4. 

Feuillet de montmorillonite 

/ 

Figure 3.4. Schématisation de la structure de la montmorillonite comprenant du tensioactif entre 

les feuillets de montmorillonite (d'après Katib, 1994) 
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3.4.4. Sédiment 

Le sédiment provient de la rivière Bièvre (Sarrebourg, France). Il a subi une pollution 

organique due à la présence de rafinerie et de cookerie en amont du site de prélèvement. 

L'échantillon (prélèvement effectué en été Uuin 1994» a été fourni après séchage et tamisage 

(fraction inférieure à 250/..l1n représentant 95% de la fraction globale) par le LEM (Vandoeuvre). 

Les polluants retrouvés sont surtout des hydrocarbures aromatiques et aliphatiques, quelq ues 

phénols et des acides carboxyliques. Le sédiment relargue du carbone après remise en 

suspension dans une phase aqueuse (3mgCg-1 de sédiment) (Les résultats sont exposés en 

Annexe 6). 

3.5. Dosage du carbone organique dissous (COD) 

Le dosage du carbone organique dissous (COD) est réalisé à l'aide d'un analyseur 

Dohrmann DC 80, étalonné avec une solution de phtalate acide de potassium (Prolabo) à 

lOmgL-l de carbone. 

Tous les tubes destinés à prélever les échantillons sont débarrassés du carbone par 

passage au four à 550°C pendant 4 heure. La verrerie autre que les tubes est nettoyée par 

trempage pendant 12 heures dans de l'acide nitlique à 68% (Normapur, Prolabo) dilué au tiers 

avec de l'eau Milli-Q (Millipore). La verrerie est ensuite lincée 3 fois à l'eau Milli-Q et séchée à 

l'abri de la poussière. 

Les échantillons (environ lOmL) recueillis dans des tubes débarrassés de leur carbone 

sont filtrés à travers un filtre (Millipore GVWP 02500) de 0,22/..l1n de porosité rincé avec 100mL 

d'eau Milli-Q (Millipore), puis acidifiés avec 50llL d'acide nitrique (Merck). Les échantillons 

sont ensuite soumis au bullage à l'oxygène ultrapur (Prodair) pendant 5 minutes pour éliminer le 

carbone minéral. L'échantillon est alors injecté dans l'appareil et chaque mesure est réalisée en 

duplicat. 

3.6. Dosage du naphtalène 

Le dosage du naphtalène est réalisé par chromatographie liquide haute performance 

(HPLC) Kontron avec détection UV à 275nm (pic maximum observé sur le spectre de la figure 

3.5, et en accord avec les mesures de Wodinski et Bertolini (1972». Les concentrations de 30, 

20,10,5,2, 1, O,lmgL-l pour la courbe d'étalonnage sont préparée par dilution dans un mélange 

méthanol/eau Milli-Q (90/10) d'une solution mère de naphtalène à IgL-l dans du méthanol. 

Les conditions analytiques de dosage après mise au point de la méthode sont l'utilisation 

d'une colonne C18 phase inverse de 25cm de longueur, d'une phase mobile méthanoVeau (90/10 
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volume/volume) dégazée à l'hélium, à un débit de 0,7mLmin-1 à une température de la colonne 

régulée à 30°C. Le volume de l'échantillon injecté est de 20IlL. 

--- - ----------- - --- - ------

' . '---- .... 

, ._-_ .. _----
n:n ~-, ,', ,', 

,J ;: :! ; 

Figure 3.5 : Spectre d'absorption UV visibledu naphtalène dans le mélange méthanol/eau 

(spectrophomètre Hitachi U2000) 

3.7. Extraction du naphtalène adsorbé 

Le naphtalène sorbé sur l'argile organique B34 est extrait par du méthanol et dosé de 

façon à quantifier la fraction de naphtalène sorbé. 

lOmL de suspensions de B34 ou de montmorillonite dans des tubes de lOmL SO nL 

centrifugés à 45000g pendant 10 minutes. Le surnageant aqueux est entièrement éliminé et 

remplacé par le même volume d'un mélange méthanol/eau à 90/10. Le culot est remis en 

suspension par une agitation au vortex de 30 secondes, laissé au repos pendant 15 minutes, agité 

de nouveau pendant 30 secondes puis centrifugé à nouveau à 45000g pendant 10 minutes. Le 

naphtalène alors extrait et présent dans le surnageant (rendements d'extraction compris entre 95 

et 100%) est dosé par HPLC (§3.6) 

3.8. Dosa!;e des cations (NH4, K;Na,Fe, Cu, Zn et Mn) 

Les cations en solution ont été dosés par le Laboratoire d'Hygiène et de Recherche en 

Santé Publique de façon à quantifier la quantié échangée avec le sodium de la montmorillonite. 
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Les dosages du sodium et du potassium ont été réalisés en chromatographie ionique, les ions 

ammonium, par la méthode normalisée au réactif de Nessler (NF T90 015), le fer par absorption 

atomique et le cuivre, zinc et manganèse par ICP MS. 

Les limites de détection pour chaque élément sont données dans le tableau 3.2. 

Tableau 3.2. Limites de détections des dosages de cations 

Na K NH4 Fe Cu Zn 

0,5mgL-i 0,5mgL-i 0,5mgL-i 5llgL-i 5llgL-i 

Mn 

Une autre méthode a été utilisée pour le dosage des ions ammonium. C'est une méthode 

colorimétrique développée et mise en oeuvre par Fass et al. (1994). 

Le principe consiste à combiner les composés ammoniacaux avec le chlore pour former 

des monochloramines. Ces monochloramines se combinent elles-mêmes avec le salicylate pour 

fonner le 5-aminosalicylate. Ce composé Uaune) est alors oxydé en présence d'un catalyseur au 

nitroprussiate, pour former un complexe coloré bleu. La coloration bleue est masquée par la 

coloration jaune en excès pour donner une solution finale colorée en vert. Le dosage est réalisé 

par spectrophotométrie à 655nm. 

Le kit de dosage réactif chlore/salicylate (Hach 21460-68) est alors versé dans un tube 

contenant un volume final de 25mL. Il est agité sur agitateur vibrant pendant 30 secondes. Après 

3 minutes de repos, le réactif cyanurate alcalin (Hach 21462-66) est versé dans le tube, agité à 

nouveau 30 secondes. Après 10 minutes de repos, l'absorbance du complexe coloré est mesurée 

à 655nm. La concentration de l'échantillon est déterminée à l'aide d'une gam me étalon 

préalablement établie pour des concentrations en ions ammonium de 0,1 à ImgN-NH4+L-1. 

3.9. Méthode d'ensemencement des essais de biodégradation 

L'ensemencement des réacteurs est réalisé de façon à obtenir une croissance bactérienne 

(dégradation du naphtalène dans milieu minéral (§5.1)) ou de minimiser cette croissance (essais 

de biodégradation du naphtalène en présence de particules (Chapitre 5). 

Pour négliger la croissance bactérienne, le rapport concentration initiale en substrat / 

concentration initiale en bactéries noté SO/XO exprimé en mg de DCO (demande chimique en 

oxygène) par mg de matières sèches (bactéries) doit être inférieur à 2 (Chudoba et al., 1991). 

Sachant que la quantité maximale de naphtalène dans 100mL d'essai est de 3mg, la quantité 

d'oxygène nécessaire à l'oxydation de 3mg de naphtalène est de alors 9mg d'02 d'après 

l'équation d'oxydation théorique du naphtalène 

C1OH8 + 1202 => 10 C02 + 4 H20 

Pour un SO/XO inférieur à 2mg de DCOmg- i de MES, la concentration Xo doit être 

inférieur à 4,5 mg de matières sèches (MES) soit 2,5.10 10 bactéries pour 100mL (volume de 

l'essai) (masse d'une bactérie"" 0,2.10-12 ). 
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Une concentration minimale de 108bactéries par mL est à introduire pour négliger la 

croissance. Inversement, une concentration bactérienne très inférieure à 108bactéries mL-l 

permettra une croissance cellulaire. 

Des colonies bactériennes repiquées sur milieu solide à base de naphtalène à base de 

naphtalène (§3.1) et âgées de 72 heures sont prélevées à l'aide d'une ose et mises en suspension 

dans un tube contenant lOmL de solution tampon de naphtalène (§3.2) stérile. Le tube est agité 

fortement par passage au Vortex pendant 60 secondes puis est transféré dans un ballon contenant 

50mL de solution de naphtalène stérile (§3.2). La suspension est agitée à 30°C pendant 12 

heures de façon à adapter les microorganismes au naphtalène. 5mL de suspension bactérienne 

sont prélevés introduits près de la flamme dans les réacteurs des essais de biodégradation. 

3.10. Observations en microscopie électronique 

3.10.1. Microscopie électronique à balayage 

Des aliquots de a) la suspension de montmorillonite à 0,5gL-l, b) de la suspension 

bactérienne de Burkholderia cepacia et c) du mélange de montmorillonite et de bactéries sont 

déposés sur des filtres de 0,45~m de porosité (Millipore HA WG03700). Les filtres sont séchés 

sous vapeurs d'osmium (Euromedex) et examinés sous vide avec un microscope électronique à 

balayage (Hitachi S2500). 

De plus, des spectres électroniques de surface sont réalisés avec un spectromètre EDF 

Kevex. 

3.10.2. Microscopie électronique à transmission 

Des coupes de suspensions bactériennes et organo-minérales sont réalisées de façon à 

observer en microscopie électronique à transmission, l'organisation et l'agencement des bactéries 

vis-à-vis des particules solides. Ces observation ont été réalisées avec l'aide de G. Villemin du 

CPB (Vandoeuvre). 

Les observations ont été faites sur une suspension de bactéries (Burkholderia cepacia) à 

107 UFCmL-l, de montmorillonite (0,5gL-l), de complexe montmorillonite + polyacrylamide 

(0,25gL-l), d'argile organique B34 (50gL-l), de sédiment (lgL-l et 50gL-l), de mélange 

montmorillonite et bactéries, complexe + bactéries, argile organique B34 + bactéries et de 

sédiment + bactéries. 

La préparation des échantillons est réalisée en plusieurs étapes successives: fixation 

chimique, fixation physique, déshydratation, inclusion dans la résine, coupes et observations. 
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La fixation à l'osmium (solution à 4%, Euromedex) a pour but de stabiliser 

l'ultrastructure des composants organiques par création de liaisons entre toutes les molécules 

possédant des doubles liaisons carbonées. lOmL de suspension agités (par barreaux magnétique) 

de chaque échantillon sont placés dans un système hermétique contenant des vapeur d'Osmium 

pendant une nuit (environ IS heures). 

Les échantillons sont ensuite pris dans l'agar (Merck) dans des boîtes de Pétri (0 SO) par 

ajout volume pour volume d'agar (Merk) porté à ébullition et ramené à 4SoC (concentration 

finale de 20gL-l) et de suspension. Le mélange est homogénéisé et solidifié par refroidissement 

rapide à 4°C avant de procéder à la dessiccation. 

Des cubes de Imm3 sont découpés au scalpel dans l'agar solidifié et placés dans des tubes 

de verre de 3mL (Venoject) puis subissent une dessiccation par bains successifs de mélanges 

acétone/eau: 1 bain de Smin dans un mélange 10% d'acétone, 1 bain de Smin dans un mélange 

20%, 1 bain de Smin dans un mélange 30%, 1 bain de S min dans un mélange 40%, 1 bain de 

Smin dans un mélange 60%, 1 bain de 1Smin dans un mélange 80%, 2 bains de 1Smin dans un 

mélange 9S%, puis enfin 3 bains de 20min dans de l'acétone pure (Analypur , Labosi) exempte 

d'eau (présence de silicagel sans chlorure de Cobal t (Fluka». 

Les échantillons subissent ensuite une imprégnation dans des bains successifs à 

concentration constante en résine Epoxy. La résine Epoxy est constituée d'un mélange de 4S% 

de Polarbed 812 (Euromedex), 31% de DDSA (Euromedex), de 23% de MNA (Euromedex) et 

de 1 % de DMP30 (Euromedex). Les proportions croissantes de résine sont de 1/3 (temps de 

contact: 12h sous vide), puis 2/3 (temps de contact: 12h sous vide), et enfin dans la résine pure 

(temps de contact: 12h). 

Les échantillons sont alors moulés et la résine est polymérisée à l'étuve à 60°C pendant 

toute une nuit dans une atmosphère dépourvue d'eau (ie en présence de silicagel). Des coupes 

d'une épaisseur de 80-100nm sont alors réalisées avec un microtome (OMU2, Reichert) sur les 

échantillons démoulés et observées en microscopie électronique à transmission (Phillips). 

3.10.3. Colorations spécifiques des coupes pour la MET 

3.10.3.1. Coloration de contraste 

Cette coloration au citrate de plomb et acétate d'uranyle a pour but d'augmenter le 

contraste de l'echantillon avant observation. 

La préparation du citrate de plomb est réalisée d'un mélange constitué de 1,33g nitrate 

de plomb et de1,76g de citrate de sodium dans 30mL d'eau distillée est agité pendant 1 minute. 

Le mélange se trouble et est alors laissé au repos pendant 30 minutes. 8mL de soude normale 

est ajoutée au mélange qui devient limpide et le volume est complété à SOmL avec de l'eau 

distillée. 
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L'acétate d'uranyle est réalisé par dissolution de 2 g d'acétate d'uranyle dans 50mL 

d'acide acétique à 1%. Un volume de 49mL de cette solution est complété à 100mL par de 

l'alcool absolu. 

Une boite de Pétri contenant des pastilles de soude (absorption du C02) contient un 

morceau de parafilm sur lequel sont disposées des gouttes de colorant (citrate de plomb et 

acétate d'uranyle). Les grilles sont placées sur ces gouttes, la face portant les coupes en contact 

avec le liquide. Après réaction (15 à 20 minutes pour l'acétate d'uranyle et 10 à 15 minutes 

pour le citrate de plomb) les grilles sont lavées avec de l'eau distillée, puis séchées sur papier 

filtre. 

3.10.3.2. Mise en évidence des protéines 

La réaction utilisée met en évidence les protéines renfermant la cystine (acide aminé 

soufré). 

Le réactif est préparé en mélangeant au moment de l'emploi 25mL d'une solution 

constituée de 100mL méthanémine à 3% et 5mL de nitrate d' argent à 5%, avec 5mL d'une 

solution contenant lOmL d'acide borique à 1,44% et 100mL de borax à 1,9% et avec 25mL 

d'eau distillée. 

Les coupes sont recueillies sur des grilles en or. Les grilles sont immergées dans le 

réactif et placés à 45°C à l'étuve dails de l'obscurité pendant 2 heures. Après avoir réalisé 

plusieurs lavages soigneux à l'eau distillée, les grilles séchées peuvent être observées au 

microscope électronique. 

3.14.3.3. Mise en évidence des polysaccharides (réaction de Thiery) 

La réaction de Thiery est une réaction spécifique des polysaccharides. Elle est 

l'application à la microscopie électronique de la réaction acide périodique-Schiff de la 

microscopie photonique. Elle se pratique sur coupes minces disposées sur des grilles en or, 

l'acide périodique attaquant le cuivre. 

Dans un premier temps, l'échantillon subit une oxydation par l'acide périodiq ue à 1 % 

dans l'eau distillée pendant 30 minutes. L'acide periodique attaque les liaisons al -4 et ~1-4 et 

non les liaisons 1-3. 

Après un lavage soigneux à l'eau distillée des coupes, les grilles sont mises à notter sur 

une solution de thiocarbohydrazide à 0,2% dans l'acide acétique à 20% pendant 5 heures. Les 

grilles sont ensuite lavées (2 fois 5 minutes) dans de l'acide acétique à 20%, 15%, 10%, 5% et 

dans de l'eau distillée. Les grilles sont enfin placées dans du protéinate d'argent à 1 % dans 

l'eau distillée pendant 30 minutes à l'obscurité à la température du laboratoire. 
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Après un lavage soigneux à l'eau distillée, les grilles peuvent être observées en microscopie 

électroniq ue. 

3.11. Modèles 

Les résultats expérimentaux ont été modélisés à l'aide d'équations mathématiques 

empruntées à la littérature pour faciliter la comparaison directe des résultats. Ces modèles ont 

été développés dans le chapitre 2 Analyse Bibliograhique. 

3.11.1. Cinétiques d'adsorption et de désorption 

L'équation de Langmuir définissant une cinétique d'adsorption ou de désorption est la 

plus souvent employée. Elle S'éCllt de la façon suivante (§2.4.2.3) : 

dQ/dt = kl.C.(Qm-Q) - k2.Q 

Après intégration, l'équation devient: 

Q = Qm (1 - exp(-kl.t» pour l'adsorption 

Q = Qm (1 - exp(-k2.t» pour la désorption 

kl : Constante cinétique d ' adsorption (T-l) 

k2 : Constan te cinétiq ue de désorption (T-l) 

Qm : Quantité maximale adsorbée (MM-l) 

Q: Quantité de composé adsorbé (MM-l) 

C : Concentration du composé dans la phase liquide (ML -3) 

3.11.2. Isothermes d'adsorption et de désorption 

Les deux modèles les plus souvent rencontrés dans la littérature sont appliqués aux 

isothermes d'adsorption et de désorption. Ces deux modèles sont Freundlich et Langmuir. Ils ne 

décrivent pas une sorption du même type: le modèle défini par Langmuir fait l'hypothèse d'une 

capacité maximale de sorption, c'est-à-dire que l'adsorbant peut être saturé. Le modèle de 

Freundlich, quant à lui, fait l'hypothèse d'une capacité d'adsorption infinie (Fetter, 1993, 

Schwarzenbach et al., 1993). 

L'équation de Langmuir (§2.4.2.3) s'écrit: Qe = Qm.b.Ce / l+b.Ce 

L'équation de Freundlich (§2.4.2.3) s'écrit: Qe = K.Cen 
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avec: Qe: Quantité de composé adsorbé à l'équilibre (MM-I) 

Qm : Quantité maximale pouvant s'adsorber sur le solide (MM-I) 

Ce: Concentration du composé dans la phase liquide à l'équilibre (ML-3) 

b : Rapport entre la constante cinétique d'adsorption et de désorption (kI/k2) (Langmuir) 

K : Constante de distlibution entre la phase liquide et la phase solide (L3M-l) 

n : Paramètre de non linéalité de la courbe 

Un cas particulier de la modélisation de Freundlich où n=1 est souvent employé. 

L'équation devient Qe = K.Ce et modélise une droite. Il s'agit alors d'un partage entre deux 

phases et la constante de partage est généralement notée Kp. 

3.11.3. Volatilisation 

La volatilisation du naphtalène est modélisée par une cinétique de dis partition du premier 

ordre: 

C = Ci exp (-k.t) 

où Ci représente la concentration initiale de naphtalène et oll k représente la constante cinétique 

de volatilisation (T-I). 

3.11.4. Déduction de la volatilisation 

La prise en compte de la volatilisation dans les cinétiques d'adsorption est obtenue en 

ajoutant la perte de naphtalène dans le témoin. 

Par contre, la cinétique de biodégradation est obtenue en corrigeant les valeurs mesurées 

de la constante de volatilisation du premier ordre. 

Cyolalilisatioll = Cmesurée - kyolatilisatioll f f(Cmesurée) 

f(Cmesurée) : modélisation de la cinétique par un polynôme du troisième degré 

3.11.5. Cinétiques de biodégradation 

Deux calculs sont réalisés pour apprécier les taux de dégradation du naphtalène par 

Burkholderia cepacia, un calcul de vitesse maximale et une constante cinétique. 
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1) La vitesse maximale observée est calculée par la pente de la courbe la plus forte entre 

deux points expéIimentaux (volatilisation prise en compte). 

2) Les cinétiques de biodégradation déduites de la volatilisation sont modélisées selon 

une cinétique de consommation du naphtalène du premier ordre (Simkins and Alexander, 1984). 

C = Ci exp (-k.t) 

où Ci représente la concentration initiale de naphtalène à dégrader et où k représente la constante 

cinétique de dégradation (T-I). 

3.11.6. Calcul de la diffusivité du naphtalène à une température donnée 

La diffusivité d'un composé suit une loi de Stokes-Einstein et est fonction de la 

température et de l'inverse de la viscosité (Robinson et Stokes, 1959, cités par Mignot et 

Junter, 1990). Ainsi la valeur de diffu~ivité peut être approchée par: 

D=kT/(61tT)r) 

avec D diffusivité à la température T en Kelvin, k constante de Bolzmann (k=I,38.1O-23J K-I), 

11 viscosité du milieu à la température T (11=797,7I1Pa s à 30°C) et r rayon du diffusant. 

Ainsi, la diffusivité du naphtalène à 25°C vaut 7,24.10- lOm2s- i à 25°C (Hayduk et Minhaus 

1981, cités par Mihelcic et Luthy, 1991) devient 7,38.1O- lOm2s- 1 à une température de 30°C. 

3.11.7. Diffusion dans la couche limite 

En se basant sur une diffusion dans la couche limite, limitante de la désorption du 

naphtalène (pour B34) ou de sa biodégradation (pour B34 et montmorillonite), il est possible 

de calculer de façon théorique les constantes cinétiques du premier ordre qui doivent 

correspondre aux valeurs des constantes mesurées expérimentalement. 

Le flux de composé transféré par diffusion <l> peut être approximé par la première loi de Fick : 

<I> = dC/dt = -De dC/dz 
z 

Concentration dans l'eau C 

Concentration à l'interface S* 

L Epaisseur de la couche limite 

S 
Concentration adsorbée 

Figure 3.6. Représentation schématique de la couche limite d'épaisseur L 
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Le gradient dC/dz peut êlre estimé par un gradient linéaire dans la couche limite (Figure 3.6) et 

la loi de Fick s' écril alors: 

<P = -De (5*-5) / L 

Considérons un équilibre linéaire entre la phase solide et la phase liquide: 

5 = Kp C, alors 

<P = De (Kp C-5) / L 

Or le tlux de molécules désorbées (ou biodégradées) peut se traduire comme une quantilé de 

molécules désorbées (ou biodégradées) à une vitesse suivant une loi du premier ordre par unité 

de surface pour un volume de particules présentes dans la solution. 

<P=knV/A 

Après simplification volume/surface :, 

<P = k (Kp C-5) dv / 6 

Par égalisation des deux tlux 

k = 6 De/ dv L 

avec De diffusivité dans la phase eau (De= 7,38.1O- 10m2s-1 pour le naphtalène à 30°C, 

§3.11.6), L l'épaisseur de la couche limite, C concentration dans la phase eau, 5* concentration 

à l'interface, 5 concentration adsorbée, Kp la constante de partage entre la phase aqueuse et la 

phase solide, k constante cinétiques de désorption du premier ordre, n, nombre de molécules 

désorbées, V volume des particules, A surface des particules et dv est le diamètre moyen 

volumétlique des particules. 

Rijnaarts et al., (1990) ont par ailleurs utilisé cette équation k = 6 De / dv L pour calculer 

l'épaisseur de la couche limite de diffusion. 

3.11.8. Calcul de la diffusivité du naphtalène à travers une membrane 

La méthode de calcul de la diffusivité du naphtalène à travers une membrane est 

empruntée à Mignot et Junter (1990). Le flux du composé transféré est directement 

proportionnel à la diffusivité qui peut être approximée par la formule suivante: 
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avec A : Surface de la membrane, L : épaisseur de la membrane, Kp : constante de partage du 

naphtalène entre la phase eau et la membrane, Ci : concentration initiale en naphtalène dans la 

cellule 1 et <I> le flux de naphtalène transféré calculé par la pente de la droite 

3.11.9. Calcul de la diffusivité intraparticulaire du naphtalène 

La diffusivité intraparticulaire du naphtalène Deff peut être approximée grâce à la 

formule développée par Wu et Gschwend (1986). 

avec De diffusivité du naphtalène dans l'eau à 30°C (7,38.1O-lO m2 s-l), n la porosité du solide, 

Ps la densité du solide et Kp le coefficient de partage du naphtalène entre l'argile organique et 

l'eau. 

3.12. Chambres de mesure de diffusion 

Les expériences de diffusion du naphtalène à travers une membrane sont réalisés dans 

un appareillage en verre calqué sur celui de Junter et Mignot (1990). L'appareillage est 

constitué de 2 cellules de 1012mL exactement. Chaque cellule est constituée d'un cylindre de 

lOcm de diamètre et de 12,7cm de long qui est muni de deux ouvertures bouchées par des 

septum Téflon (Figure 3.7) par lesquelles sont effectués les prélèvements. Les deux cellules 

sont séparées par une membrane en fluorure de polyvynilidène de 0,22)lm de porosité 

(Millipore GVWP 02500) de surface 12,56cm2. Les deux cellules sont maintenues l'une contre 

l'autre par serrage, aucun joint n'étant présent de part et d'autre de la membrane. Chaque 

cellule est agitée par 2 barreaux magnétiques recouverts de téflon de lcm de longueur. 

Septum Téflon Membrane 

/ \ - - -
1 2 

Q Q 
Figure 3.7. Cellules de mesure de diffusion (1012mL) à travers une membrane 
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Chapitre 4. Interactions du naphtalène avec des particules argileuses 
en milieu aqueux 

4.1. Introduction 

Le devenir d'un polluant organique dans des systèmes aqueux, qu'il soit volatile, 

photodégradable, hydrolysable, biodégradable, est non seulement lié aux caractéristiques physico­

chimiques de la molécule (Fetter, 1993, Schwartzenbach et al., 1993; Karichkoff, 1980) mais 

aussi aux caractéristiques de la phase eau (force ionique, pH, matière organique dissoute) 

(Kukkonen and Oikari, 1991; Zhou et al., 1994) et à la quantité et à la nature des particules 

présentes en suspension (Hegeman et al., 1995; Scow et Alexander, 1992; Scow et Hutson, 

1992). En effet, la présence de particules engendre une rétention des polluants par adsorption sur 

la surface ou par diffusion dans les pores de la particule. Cette rétention contrôle le degré de 

biodisponibilité physico-chimique (Fu et al.,1994) et biologique (Weber et Coble, 1968; Mihelcic 

et Luthy, 1991) du polluant. 

Dans les sols et les sédiments, les argiles sont reconnues pour prendre une part importante 

dans la sorption des polluants ionisables et oligoéléments, car leur structure leur confère une 

grande surface spécifique et une capacité d'échange cationique qui permet une sorption par 

échange d'ions (Li et Gupta, 1994; Miller et Alexander, 1991; Weber et Coble, 1968). Les argiles, 

rarement libres, sont souvent associées à de la matière organique dans les sols et les milieux 

naturels. Les oxydes métalliques sont avec les argiles et la matière organique les consti tuant 

naturels qui retiennent les polluants. Ils ne seront cependant pas utilisés dans l'étude de rétention 

du naphtalène. La sorption de polluants sur des argiles organiques a déjà été étudiée (Bottero et al., 

1994; Murphy et al., 1990; 1994; Zhang et Sparks, 1993). C'est dans un but de relier la rétention 

d'un polluant à sa disponibilité vis-à-vis des microorganismes que cette étude sur les interactions 

naphtalène / argiles a été réalisée. 

Quatre matériaux ont été utilisés dans cette étude: un matériau exclusivement minéral 

(montmorillonite sodique), deux supports organQ-minéraux (complexe montmorillonite / 

polyacrylamide (§3.4.2), une argile organique codée B34 (§3.4.3) et un sédiment de rivière, plus 

représentatif d'un milieu naturel. 

Une montmorillonite sodique, organisée en feuillets constituant eux-mêmes des 

empilements appelés tactoïdes a été choisie pour sa propriété à déployer une grande surface 

spécifique (maximum de 800 m2g-1 de solide) accessible aux polluants. 

Une montmorillonite sodique dans l'espace interfoliaire (taille de l'espacement entre les 

feuillets) de laquelle ont été inclus des polyacrylamides de différente masse moléculaire (§3.4.2). 

Ces polyacrylamides modélisent la présence de matière organique dans les sédiments. Ces 

molécules présentent d'autant plus d'intérêt qu'elles ne sont pas biodégradables et ne peuvent pas 
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entrer en compétition avec le naphtalène dans les tests de biodégradation. La montmorillonile 

expansée par le polyacrylamide, sera appelée complexe. 

Une argile organique, appelée B34, est une montmorillonite sur laquelle a été adsorbé par 

échange d'ions un tensioactif cationique, le diméthyl-distéaryl ammonium sous forme bromure: 

[CH3-(CH2h 7 hN+(CH3hBr . C'est un matériau fortement hydrophobe choisi dans l'optique de 

retenir le naphtalène dans les chaînes du surfactant. 

Un matériau naturel, un sédiment de rivière provenant de la Bièvre à Sarrebourg (Moselle, 

France) complémente les supports. 

Les caractéristiques physiques et chimiques des adsorbants sont données dans le tableau 3.l. 

Le naphtalène, hydrocarbure polyaromatique, a été choisi comme modèle pour cette étude. 

C'est un produit qui existe à l'état naturel, dans le charbon et le pétrole, (Guerin et Boyd, 1992; 

Luthy et al., 1994) mais c 'est aussi un produit d 'origine anthropogénique provenant de l'industlie 

chimique et en particulier de la fabrication de solvants (AlBashir et al., 1990). Il se retrouve 

souvent dispersé dans les sols et les sédiments où il est soumis à des transformations abiotiques et 

biologiques (Zhang et al., 1995). 

Faiblement soluble dans l'eau (30mgL-l à 25°C), solide à température ambiante et de faible masse 

moléculaire, le naphtalène est classé parmi les "légers" et se volatilise à température ambiante 

(Tableau 4.1). 

T bl a eau 41 P . . 'é é h . ropn t s pllysIques d l r u napl1ta ene 

Propriétés Valeurs Références 

ClOHI8 

Formule chimique 00 
Masse moléculaire 128,17 

Solubilité à 30°C 33 mgL-I Breure et al. (1991) 

log Kow 3,36 Karickhoff (1981) 

3,3 Mihelcic et Luthy (1991) 

log Koc 2,56< <2,78 Guerin el Boyd (1992) 

Tension de vapeur 7,2 Pa à 20°C Fiche toxicologique n0204 INRS 

34 Pa à 30°C Handbook (1990) 

Constante de Henry 4,9.10-4 bar m3mol- I Handbook of Chemistry and Physics 

(1990) 

Toxicité non cancérigène ni Cerniglia (1993) 

mutagène 

Ainsi, lorsqu'un équilibre s'établit entre une phase eau et une phase gaz, la concentration 

dans la phase aqueuse est estimée par une loi de Henry (Sigg et al., 1994) : 
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Caq = H x pi 

où Caq est la concentration dans l'eau, H la constante de Henry et pi la pression partielle du 

composé gazeux. 

5% de perte en 5h, dus à une volatilisation du naphtalène, dans des conditions 

expérimentales hermétiques (flacons fermés par un septum Téflon) sont considérés comme 

négligeables par Guerin et Boyd (1992). D'autres auteurs ont limité la perte par réinjection de l'air 

en contact avec la surface dans les réacteurs (Bruiton et Capdeville, 1993). Le naphtalène est 

capable de s'accumuler dans des phases organiques de type octanol (log Kow "" 3,3; Karickhoff, 

1981) ou dans de la matière organique des sols (logKoc "" 2,6; Guerin et Boyd, 1992). 

Comparativement à d'autres hydrocarbures polyaromatiques tel que le pyrène qui possède un 

coefficient de partage entre l'octanol et l'eau dont le logarithme vaut 5,2, le naphtalène est 

considéré comme une molécule moyennement hydrophobe. 

Ce chapitre a pour objectif l'étude des interactions d'un polluant organique (naphtalène) 

avec des suspensions minérales et organo-minérales. Nous nous intéresserons tout d'abord à la 

quantification de sa perte par volatilisation, puis dans un deuxième temps, à l'aspect cinétique de 

sa rétention par les particules solides et enfin à sa distribution entre la phase liquide et le solide à 

l'état d'équilibre. 

4.2. Protocole expérimental 

4.2.1. Perte du naphtalène par adsorption sur les parois et par 

volatilisation 

Trois flacons Téflon de 250 mL (Nalgène) et 3 flacons plasma de 500 mL lavés contenant 

chacun un barreau magnétique recouverts de téflon sont stérilisés par autoclavage. Les flacons 

Téflon sont bouchés à l'aide des bouchons à vis en matière Téflon et les flacons plasma à l'aide 

d'un septum en caoutchouc et d'un bouchon métallique percé à vis. Les flacons Téflon sont 

remplis avec 100 mL de solution stérile de naphtalène (§3.3) et les t1acons plasma avec 200 mL, 

le volume de liquide dans chaque flacon con·espondant ainsi à 2/5 du volume total disponible. 

Les t1acons sont placés sur un agitateur multipostes Variomag (Bioblock) à une température 

de 30°C (±1°C). Les flacons sont laissés ainsi sans être ouverts pendant 4 jours de façon à évaluer 

la perte (volatilisation et adsorption) du composé et à choisir ensuite le type de flaconnage. 

Le naphtalène est dosé en HPLC (§3.6) aux temps t = 0 et t = 4 jours. 
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4.2.2. Cinétiques d'adsorption du naphtalène 

Les mesures de cinétique d'adsorption du naphtalène sur (i) la montmorillonÏle sodique 

seule, (ii) le complexe montmorillonite sodique / polyacrylamide, (iii) l'argile organique B34, (iv) 

le sédiment et (v) la biomasse bactérienne sont réalisés en réacteurs batchs selon le protocole 

général suivant: 

8 flacons en Téflon de 250mL (nalgène) stérilisés par autoclavage à 121°C pendant 20 

minutes numérotés de 1 à 8 reçoivent I.e matériau support et 8 autres tlacons servent de témoins de 

volatilisation. 100mL de milieu de naphtalène stérile (§3.3) sont alors versés stérilement dans 

chaque flacon. Les flacons sont placés sur un agitateur multipostes Variomag 20W (Bioblock) et 

les suspensions sont agitées à l'aide de barreaux magnétiques en Téflon (500 tours par minute) à 

une température de 30°C (±l°C). 

A différents temps t, lOmL de la suspension et 10 mL de solution témoin sont centrifugés à 

45000g pendant 10 minutes. Après centrifugation, le surnageant est récupéré dans des tubes 

ambrés et le naphtalène en solution est dosé en HPLC (§3.6). 

La quantité de naphtalène adsorbée q est calculée par différence entre la concentration de 

naphtalène en solution dans le témoin (au temps t) et la concentration au même temps t dans l'essai 

contenant l'adsorbant. 

Les quantités de support ajoutés dans les flacons essai sont les suivantes: 50mg de 

montmorillonite broyée, séchée et stérilisée par autoclavage (§3.4.1), 25mg de complexe 

montmorillonite/polyacrylamide (§3.4.2) lyophilisé et conservé dans un dessiccateur, 50mg 

d'argile organique B34lavée au méthanol (§3.4.3), 100mg de sédiment. 

Les flacons contenant la montmorillonite sodique sont préalablement agités pendant 15 

minutes puis subissent une sonication de 3 minutes à une puissance de 85W dans un bain 

(Bioblock) de façon à disperser rapidement l'argile (les flacons ne sont ainsi pas ouverts et ne 

risquent pas d'être contaminés). 

Les essais sont réalisés d'une part avec le sédiment non stérilisé et d'autre part avec le 

sédiment contenant 40mgL-1 de HgC12 de façon à prévenir une éventuelle dégradation 

microbienne. Des contrôles de non croissance de la tlore autochtone sont réalisés par étalement de 

0, 1mL de la suspension sédiment sur milieu gélosé (§3.1.3). 

Les mesures de cinétique d'adsorption du naphtalène sur les bactéries mortes sont réalisées 

avec 3.109bactéries mL-1 (comptage en épifluorescence) (§3.1.4) (Burkholderia cepacia). La 

moitié des flacons reçoivent 2mL de la suspension de bactéties tuées par autoclavage (20 minutes à 

121°C) et l'autre moitié reçoit 2mL de bactéries tuées par ajout de chlorure mercurique à la 

suspension avec une concentration finale de 40mgL-1. 

Toutes les cinétiques sont réalisées en triplicat. 
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4.2.3. Cinétiques de désorption 

Les mesures de cinétique de désorption du naphtalène sont réalisées à partir (i) du 

complexe montmorillonite sodique / polyacrylamide, (ii) de l'argile organique B34 et (iii) du 

sédiment naturel. Les témoins de volatilisation n'ont pu être réalisés. 

Dans un premier temps, 50 mg de particules adsorbantes (complexe ou B34) ou 100mg de 

sédiment sont ajoutés à 8 flacons stéliles en Téflon de 250mL (nalgène) numérotés de 1 à 8. Les 

flacons contenant le support et les 8 flacons sans particule (témoins) sont remplis avec 100mL de 

solution stérile à base de naphtalène (§3.3). Les flacons sont placés sur un agitateur multipostes 

Variomag 20W (Bioblock) et les suspensions sont agitées à l'aide de barreaux magnétiques en 

Téflon (500 tours par minute) à une température de 30°C (±lOC). Dans une seconde phase à t = 12 

heures, la suspension est transférée stérilement, dans des tubes à centrifuger stériles en Téflon de 

50mL (Nalgène) et centrifugée à 45000g pendant 10 minutes. Le surnageant est éliminé et le culot 

de chaque flacon est replis par 100mL de milieu minéral stérile exempt de naphtalène (§3.2). 

Les flacons sont alors le plus rapidement possible replacés sur l'agitateur multipostes 

Variomag (Bioblock) et l'agitation est lancée au temps t = O. A différents temps, la suspension est 

centlifugée à 45000g pendant 10 minutes. Après centrifugation, le surnageant est récupéré dans 

des tubes pour passeur HPLC et le naphtalène en solution est dosé en HPLC (§3.6). 

4.2.4. Isothermes d'adsorption 

Les expériences sont conduites en batch avec des quantités différentes (i) de complexe 

montmorillonite / polyacrylamide (ii) d'argile organique B34 et (iii) de sédiment naturel. 

Des échantillons de 0, 0,001, 0,005, 0,01, 0,025, 0,05, 0,075 et O,lg de particules 

argileuses (complexe et B34) sont placées dans des flacons en Téflon à col large de 250mL 

(nalgène); Le même nombre de flacons sans particule adsorbante sert de témoins. 100mL de 

solution tamponnée stérile à base de naphtalène (§3.3) sont alors ajoutés à chaque flacon. 

Des concentrations de 0, 0,5, 1, 2, 3, 4, 5, 10, 20, 30, 40 et 50 gL-I de sédiment non stérilisé 

sont employées. 

Les flacons sont alors placés sur un agitateur multipostes Variomag 20W (Bioblock) et les 

suspensions sont agitées (500 tours par minute) à l'aide de barreaux magnétiques de 35 mm 

recouverts de Téflon (Osi) à une température de 30°C (±lOC). 

Après 12 heures d'agitation temps au bout duquel l'équilibre est atteint (§4.3.2), la 

suspension est centlifugée à 45000g pendant 10 minutes dans des tubes Téflon. Le surnageant est 

récupéré et le naphtalène en solution est dosé par HPLC (§3.6). 

La quantité de naphtalène adsorbée sur la montmOlillonite qe est calculée par différence. 

L'expérience est répétée au minimum 3 fois. 
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4.2.5. Isothermes de désorption 

Après 12 heures d'agitation (équilibre atteint), chaque suspension provenant des essais des 

isothermes d'adsorption est centrifugée à 45000g pendant 10 minutes dans des tubes Tétlon de 

50mL. Le culot est replacé dans milieu minéral exempt de naphtalène (§3.2), agité pendant 12 

heures et le naphtalène relargué dans le milieu est dosé par HPLC (§3.6) après centrifugation à 

45000g pendant 10 minutes. Aucun témoin de volatilisation n'a été réalisé. 

4.2.6. Gonflement de l'argile organique B34 par le naphtalène 

La diffraction X a été utilisée afin de déterminer les modifications entraînées par 

l'adsorption du naphtalène sur un empilement de feuillets d 'argile. Ceci s ' avère intéressant dans le 

cas de l'argile organique B34 qui retient de fortes quantités de naphtalène. 

Lorsqu'un échantillon présentant une structure ordonnée (cristal ou plans équidistants) est 

soumis à un rayonnement, les interférences entre les ondes secondaires produisent des pics 

d'intensité à des angles caractélistiques de l'équidistance. La relation angle-équidistance est donnée 

par l'équation de Bragg: n À = 2 d sin8, avec À longueur d'onde, n nombre de diffraction, 8 

angle et d distance entre les plans. 

Quelques grammes d'argile organique B34 sont mouillés avec quelques gouttes du milieu 

minéral (§3.2) et sont mélangés pendant quelques minutes de façon à obtenir une pâte. La pâte est 

étalée uniformément sur une lame de velTe de microscopie. Trois lames de velTe sont exposées à 

une atmosphère saturée en naphtalène pendant 7 jours, trois lames dans une atmosphère dépourvue 

de naphtalène servent de témoins. Les expositions sont réalisées à 30°C dans des flacons 

hermétiquement fennés. 

Les mesures ont été réalisées au Centre de Recherches Pétrographiques et Géochimiques 

(CNRS) de Vandoeuvre sur un appareil Jobin-Yvon opérant par réflexion sur la raie Kal du cuivre 

(À = 154Â). 
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4.3. Résultats 

4.3.1. Perte de naphtalène par volatilisation et adsorption sur les parois 

La perte du naphtalène par volatilisation et par adsorption sur les parois a conduit à un 

choix de flaconnage en Téflon. En effet, l'utilisation de flacons Téflon munis de bouchons à vis en 

Téflon minimise les pertes comparativement aux flacons "Plasma" en verre avec un septum 

caoutchouc. La perte reste cependant relativement élevé puisque sans ouverture en 4 jours, 33% du 

naphtalène (Téflon) et 94% (Plasma) disparaissent respectivement de la phase eau (Annexe 7). 

L'analyse des données des flacons témoins en Téflon des 63 essais réalisés dans notre 

étude a permis de calculer une perte moyenne de 20,1 (6,3)% du naphtalène due à la volatilisation 

pour un temps moyen de 16 heures. Cette perte correspond à 6, 7 ou 8 ouvertures des flacons sur 

des temps de mesure compris entre Wh et 25h pour des concentrations initiales en naphtalène 

comprises entre 9 et 32 mgL-l. 

Il esl possible ù'ajusler une muùélisaLÏun ùu premier orùre à la perle ùe naphlalène par 

ouverture successive des flacons, expliquant ainsi un équilibre jamais atteint. Sur ces essais, une 

constante cinétique moyenne du premier ordre de volatilisation a été estimée à k = 0,012h-1. La 

figure 4.1 montre l'ajustement du premier ordre. Bien que statistiquement significatif au seuil de 

0,01, l'ajustement témoigne d'une grande dispersion des points expérimentaux. 

1,2 

1,0 

0,8 
0 

U 

c:r • 
0,5 

Ct/Co = 0,938 * e 0,0121 r = 0,58 

• 
0,2 

0,0 

° 10 20 30 40 

Temps (h) 

Figure 4.1. Evolution du rapport de la concentration en naphtalène au temps t=O et de la 

concentration au temps t dans un milieu stérile contenu dans un flacon en Téflon 63 essais -

Température de 30°C et agitation à 500rpm par barreaux magnétiques 
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La perte du naphtalène par volatilisation, même avec l'emploi de flacons Téflon n'est pas 

négligeable. Elle a nécessité pour chaque essai abiotique (sorption) ou biotique (biodégradation), la 

mise en place de témoins de volatilisation de façon à pouvoir compenser les valeurs mesurées pour 

chaque essai. Pour les essais abiotiques, il suffit d'ajouter la perte mesurée dans les flacons 

témoins aux valeurs des essais. Par contre, pour les essais biotiques, la volatilisation modélisée 

selon un premier ordre est retranchée d'une fonction théorique s'ajustanl à la courbe de 

biodégradation (§3.11.5) 

Parce que le naphtalène est un composé volatile et adsorbable sur différents matériaux, il 

est difficile, au cours des essais de différencier l'adsorption sur les parois de la volatilisation car la 

mesure de la perte du naphtalène est une mesure globale. Toutefois, sans pouvoir distinguer les 

deux phénomènes, il sera considéré que la perte par adsorption sur les récipients est négligeable 

par rapport à la perte par volatilisation. 

4.3.2. Cinétiques d'adsorption et de désorption du naphtalène 

L'expression cinétique de l'adsorption et de la désorption du naphtalène est à la fois un 

terme caractéristique de "l'affinité" du composé pour l'adsorbant testé et une grandeur nécessaire 

pour cadrer et comparer les essais. 

Les cinétiques d'adsorption (en rouge) et de désorption (en bleu) du naphtalène avec cinq 

différents supports, montmorillonite de sodium, complexe montmorillonite / polyacrylamide de 2 

masses moléculaires (44000 et 2,5.106), argile organique B34, sédiment et Burkholderia cepacia 

sont présentés sur les figures 4.2. Ces courbes montrent le comportement du naphtalène dans des 

suspensions en fonction du temps. Les essais ont été réalisés avec des concentrations en particules 

de 0,5gL-l, une concentration de IgL-l pour le sédiment et une concentration totale de bactéries de 

3.109 bactéries mL-l. Les résultats bmts sont données en annexe 8. Les témoins de volatilisation 

ont été pris en compte pour l'adsorption, mais pas pour la désorption car aucun témoin n'a été 

réalisé. 

La figure 4.2 fournit deux types d'informations. Elle renseigne sur la vitesse initiale et 

donc le temps nécessaire pour atteindre l'état quasi-stationnaire (appelé équilibre) et d'autre part 

sur la quantité adsorbée ou désorbée à l'équilibre, pour une comparaison des adsorbants. 

Les cinétiques d'adsorption et de désorption sont rapides, puisque quel que soit le système, 

l'équilibre est atteint en 2 heures environ pour une température de 30°C. Elles présentent des 

allures différentes en fonction de la nature des particules en suspension: les quantités adsorbées 

sont différentes. Un test de désorption continue que la montmorillonite (Figure a) n'adsorbe pas le 

naphtalène. Cette conclusion se justifie par le fait que sur trois essais réalisés avec des 

concentrations initiales différentes en naphtalène, deux essais ne montrent aucune rétention du 

naphtalène par l'argile et seul un essai indique une très faible rétention «lmg g-l) proche de 

l'elTeur de mesure. Il sera retenu que la montmorillonite n'adsorbe pas le naphtalène. 
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Figure 4.2, Cinétiques de sorption (cn rouge) et de désorption (en bleu) du naphtalène à 30°C. a) 
Adsorption avec 0,5gL-1 de montmorillonite de sodium (triplicat sur trois concentrations initiales: 
16,7; 11,6; et 5,9mgL-l); b) Adsorption ( ...... .. )i( . . .. .. ... ) et désorption (a) avec 0,25gL-1 de complexe 
44000 (duplicats sur Ci = 27,5mgL-l), Adsorption (--111-) et désorption ( ........ ) avec 0,25gL-1 de 
complexe 2,6.106 (duplicat sur Ci = 24,5mgL-l); c) Adsorption (-œ- ) ct désorption (e) avcc 
0,5gL-1 de B34 (Triplicat Ci = 13,4mgL-l); d) Adsorption (-11-) avec 19L-l de sédiment et 
(.. ..... * ........ ) sédiment additionné de 4OmgL-1 HgCl2 (Duplicat Ci = 28,9mg/L); e) Adsorption sur la 
biomasse bactérienne Burkholderia cepacia (3.109bactmL-I) (4 essais Ci = 15mgL-1 de 
naphtalène) stérilisation par autoclavage (--1i'-) et par ajout de 4OmgL-1 de HgCl2 (-m- ) 
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Les complexes, quel que soit la masse moléculaire du polyacrylamide (Figure b) ainsi que 

le sédiment (Figure d) ont des capacités de sorption similaires vis-à-vis du naphtalène. Le 

sédiment et le complexe présentent une rétention très faible de l' hydrocarbure (l,8mgg- 1 de 

complexe et 1,lmgg-1 de sédiment). 

L'argile organique B34, quant à elle, adsorbe beaucoup plus de naphtalène (en moyenne 

20,6 mg/g pour une concentration de 0,5gL-1 de particules et une Ci de 13,4mgL-1 de naphtalène). 

Elle adsorbe 10 à 20 fois plus que les complexes ou que le sédiment. 

Malgré une sorption apparente du naphtalène sur la biomasse bactélienne (Figure e) (lmg 

3.10-12 bactéries, soit environ O,13mg g-1 de biomasse), la "biosorption" du naphtalène sur les 

bactéries sera considéré comme négligeable dans la suite des essais. En effet l'utilisation de 

107bactéries mL-l, concentration généralement employée dans les essais de biodégradation et 

correspondant à une biosorption de environ O,Olmg de naphtalène pour une concentration de 

107bactéries mL-l, ne contribue pas à diminuer la concentration en naphtalène dans la phase 

aqueuse de façon significative. Il est intéressant de noter que les deux modes de stélilisation, par 

autoclavage ou par ajout de chlorure mercmique à 40mgL-1 conduisent aux mêmes résultats. 

Le tableau 4.2 résume les quantités de naphtalène adsorbées par les différents supports 

testés dans cette étude. L'argile organique B34 apparaît comme le meilleur adsorbant. 

Tableau 4.2. Quantités de naphtalène retenu à l'équilibrepar les adsorbants (mg g-l) en fonction 

des concentrations initiales en naphtalène (Ci) 

Adsorbant 

Montmorillonite de sodium 

Complexe 

Argile organique B34 

Sédiment 

Burkholderia cepacia 

Naphtalène initial (mgL-l) 

16,7; 11,6; 5,9 

24,5 

13,4 

28,9 

15 

Naphtalène adsorbé (mg g-l ) 

° 
1,8 

20,6 

1,1 

0,13 

Un ajustement à un modèle du premier ordre (§3.11.1) a été appliqué à la cinétique 

d'adsorption du naphtalène sur l'argile organique B34, adsorbant présentant les capacités 

adsorbantes les plus élevées (Figure 4.3). 
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0 =Om *( 1-exp( - k*t)) 

Value Erro r 

am (mgg·') 19.2 0.18 

k (h-1) 8.98 0.79 

Chisq 15 .774 NA 
R 0.98 NA 

Figure 4.3. Cinétique de sorption du naphtalène sur O,5gL-l d'argile orgal11que B34 . 

Modélisation du premier ordre - Ci=13,4mgL-1 - Agitation à 500rpm à 30°C 

La valeur maximale adsorbée calculée est de 19,2 mg de naphtalène par gramme de B34. 

Cette valeur est en accord avec la valeur expérimentale de 20,6mg g-l. La constante cinétique du 

premier ordre k est élevée (environ 9h-1) expliquant la rapide mise à l'équilibre. 

Après l'analyse de l'adsorption du naphtalène, la désorption a été étudiée avec les supports 

adsorbants, c'est-à-dire le complexe, l'argile organique B34 et le sédiment. Les courbes de la 

figure 4.2 montrent que le naphtalène retenu par ces trois adsorbants repasse en solution lorsque 

les particules après séparation de la phase liquide par centrifugation sont remises en suspension 

dans le milieu minéral exempt de naphtalène. 

Des essais complémentaires de désorption du naphtalène à partir de l'argile organique B34 

(capacité de rétention la plus forte comparée aux 4 adsorbants testés) ont été réalisées sur des 

quantités adsorbées différentes Cie différentes quantités en adsorbant) (Figure 4.4). Chaque point 

correspond à une valeur brute, ie la volatilisation n'est pas prise en compte. 

Il est à retenir des courbes de la figure 4.4 que l'équilibre de désorption est atteint 

rapidement (environ 2 heures). La diminution de la concentration visualisée à partir de t=3h est due 

au phénomène de volatilisation du substrat. En effet, la désorption est mesurée directement par la 

quantité de naphtalène relargué dans la phase aqueuse et la volatilisation n'est pas déduite des 

valeurs tracées. 
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Figure 4.4. Cinétiques de désorption du naphtalène. Concentrations initiales en B34 comprises 

entre 0,05 et 19L-l - Agitation à 500rpm à 30°C (Valeurs bmtes en annexe 9) 

Le tableau 4.3 réunit les quantités massiques (mg) et les pourcentages de l'hydrocarbure 

initialement adsorbé et désorbé. 

Tableau 4.3. Quantités et pourcentages de naphtalène adsorbé à t = 16h et à t = 2h après désorption 

B34 Naphtalène 1 % adsorbé 2 Naphtalène 1 % restant 

(gL-l) adsorbé (mg) désorbé (mg) adsorbé 3 

0,05 0,27 (0,02) 1 7 0,23 (0,02) 15 

0,1 0,64 (0,02) 40 0,38 (0,02) 4 0 

0,25 0,89 (0,01) 57 0,37 (0,02) 58 

0,5 

1 

1,14 (0,02) 

1,29 (0,02) 

73 

83 

0,34 (0,02) 

0,25 (0,01) 

70 

81 
1 La quantité de naphtalène adsorbé et désorbé est exprimée en masse pour l'essai (Volume de la suspension = 
lOOmL - l,57 mg de naphtalène) (conigé de la volatilisation pour le naphtalène adsorbé et non corrigé de la 
volatilisation pour le désorbé) 
2 Le pourcentage adsorbé est calculé par rapport à la quantité initiale en naphtalène : 1,57 mg dans lOOmL de milieu 
3 Le pourcentage restant adsorbé après désorption est calculé par rapport à la quantité initiale en naphtalène sorbé 
(colonne 2) 
Les nombres en parenthèses sont les écart-types (n = 2) 

Le tableau 4.3 montre que les pourcentages adsorbés après 16 heures et les pourcentages de 

naphtalène restant adsorbé sont identiques. Par exemple, pour une concentration en argi le 

organique B34 de 0,5gL-1, après un équilibre d'adsorption, 73% du naphtalène est sous forme 

adsorbée et 70% de la fraction adsorbée reste sur l'adsorbant après désorption. Ces valeurs 

signifient qu'un même équilibre d'adsorption et de désorption s'établit entre les particules solides 

(B34) et le milieux aqueux. 
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Tout comme pour les cinétiques d'adsorption, la cinétique de désorption peut être ajustée à 

un modèle du premier ordre (§3.11.1) . Ainsi, la figure 4.5 montre l'ajustement de la cinétique de 

désorption du naphtalène à partir de 0,5gL-1 d'argile organique B34. Cette cinétique de désorption 

correspond à l'adsorption de la figure 4.3. La concentration initiale en naphtalène avant adsorption 

est de 13,4mgL-1 et la quantité adsorbée est de 20,6mg g-l . 
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Figure 4.5. Cinétique de désorption du naphtalène à partir de l 'argile organique B34 - Ajustement 

à un modèle du premier ordre (20,6mg g-1 de naphtalène adsorbé - 0,5gL-1 de B34 - 30°C) 

L'ajustement selon un premier ordre convient bien aux points expérimentaux. La valeur du 

coefficient de corrélation vaut 0,95 et la valeur calculée de la quantité maximale pouvant être 

désorbée est identique à la valeur expérimentale (3,4mg de naphtalène g-1 de B34). La désorption, 

tout comme l'adsorption est un phénomène rapide puisque la constante k vaut 14,4h-1. L'équilibre 

est atteint en moins de 2 heures. 

Un même ajustement a été réalisé sur les courbes de désorption du naphtalène pour différentes 

concentrations d'argile organique B34 (Figure 4.4). Les constantes k et les vitesses de désorption 

initiales calculées sur les 2 premières heures de la cinétique sont reportées dans le tableau 4.4. 

Le tableau 4.4 infonne que les valeurs des vitesses initiales de désorption sont identiques 

pour chaque concentration en argile organique de même que les constantes cinétiques du premier 

ordre. Une moyenne de 0,14mg/h (0;028) a pu être calculée pour la vitesse initiale et 1,84h- 1 

(0,56) pour la constante k. La vitesse de désorption est indépendante de la quantité initiale 

adsorbée et ce dans la gamme des concentrations utilisées dans cette étude. 

Cette dernière constatation suggère que la répartition du naphtalène entre la phase liquide et la 

phase solide est la même quelle que soit la quantité de B34 dans chaque réacteur. 
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Tableau 4.4. Vitesses initiales de désorption et constantes cinétiques du premier ordre de 
désorption (k) du naphtalène à partir de B34 pour des guantités initialement adsorbés différentes 

B34 Naphtalène Vitesses désorpLion k 

(gL-l) adsorbé (mg) (mg h- 1) (h- 1) 

0,05 0,23 (0,01) 0,12 (0,015) 1,90 (0,43) 

O,l 0,38 (0,02) 0,17 (0,026) 1,44 (0,27) 

0,25 0,37 (0,01) 0,17 (0,002) 2,21 (0,33) 

0,5 0,34 (0,01) 0,17 (0,015) 1,71 (0,17) 

1 0,25 (0,01) 0,12 (0,002) 1,95 W,28) 
La quantité maximale de naphtalène désorbé (calculé par la modélisation du premier ordre) eSL exprimée en mg de 
naphtalène pow' chaque essai (Volume = lOOnlL - 1,57mg de naphtalène) 
Les nombres en parenthèses sont les écart-types (n = 2) 

Cette étude des cinétiques d'adsorption et de désorption du naphtalène a permis d'identifier 

un support non adsorbant, la montmOlillonite de sodium, trois supports faiblement adsorbants que 

sont le complexe montmorillonite/polyacrylamide, le sédiment et la biomasse bactérienne, et un 

support possédant une forte affinité pour le naphtalène, l'argile organique B34. De surcroît, la 

mesure des cinétiques montre que les processus d'adsorption et de désorption sont rapides puisque 

en 2 heures environ, l'équilibre est atteint. 

4.3.3. Isothermes d'adsorption et de désorption 

D'après l'étymologie, une isothenne est une courbe tracée pour une même température. 

Une isotherme de sOl"ption est une courbe qui traduit un équilibre de sorption d'un composé entre 

une phase solide et une phase liquide. Elle permet d'apprécier, à une température donnée, une 

capacité d'accumulation d'un adsorbat par un adsorbant par l'intermédiaire d'un coefficient de 

distribution K (Freundlich) ou dans certains cas, d'estimer une valeur maximale Qm de cette 

capacité (Langmuir). 

Les deux types de modélisation (Langmuir et Freundlich (§3.11.2» sont ici employées. 

L'équation de Freundlich s'écrit Qe = K.Cen et celle de Langmuir s'écrit: Qe = Qm.b.Ce /1 +b.Ce 

avec: Qe: Quantité de composé adsorbé à l'équilibre (mg g-l) 

Qm : Quantité maximale pouvant s'adsorber sur le solide (mg g-l) 

Ce: Concentration du composé dans la phase liquide à l'équilibre (mgL-l) 

b : Rapport entre la constante cinétique d'adsorption et de désorption (kl/k2) 

K : Constante de distlibution entre la phase liquide et la phase solide (Lg-l) 

n : Paramètre de non linéatité de la courbe (sans unité) 

Les résultats sont tracés en double inverse permettant ainsi une linéarisation des données. l/Qe est 

tracé en fonction de liCe et l'inverse de l'ordonnée à 1'0l1gine donne une évaluation la capacité 



IlIteractiolls du lIaprit.arèlle ume ties particufes argi[euses eu mifiell aqllell::( 8i 

maximale d'adsorption et la pente est égale à l'inverse du produit de Qm et de b. 

Les modélisations selon Freundlich et Langmuir ont été appliquées pour les isothermes 

d'adsorption et de désorption avec le complexe montmorillonite/polyacrylamide, la B34 et le 

sédiment. 

Sur la seule base des coefficients de corrélation des ajustements aux isothermes 

d'adsorption du naphtalène sur l'argile organique B34 (1'=0,87 pour Freundlich et 1'=0,89 pour 

Langmuir) et sur le sédiment (0,99 pour Freundlich et 0,92 pour Langmuir), il est impossible de 

déterminer quel modèle d'isothermes· s'ajuste le mieux aux valeurs expérimentales. En effet, la 

faible gamme de concentration testée (due à une limitation par la solubilité du naphtalène 30mgL-l) 

ainsi qu'une forte dispersion des points pour les concentrations les plus élevées expliquent 

l'impossibilité de déterminer si les adsorbants possèdent ou non une capacité maximale Qm 

d'adsorption du naphtalène. Cette forte dispersion s'explique par des en'eurs expérimentales dans 

une gamme de travail proche de la limite de précision des appareils. Pour exemple, les figures 4.6 

et 4.7 décrivent respectivement une modélisation de l'adsorption du naphtalène sur l' argile 

organique B34 au modèle de Freundlich et au modèle de Langmuir (tracé en double inverse). 

Chaque point des isothermes d'adsorption prend en compte la perte par volatilisation car les 

valeurs sont retranchées des témoins. Les isothermes d'adsorption du naphtalène sur le complexe 

et le sédiment ainsi que les valeurs blUtes sont données en annnexe 10. 
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Figure 4.6. Isotherme de sorption du naphtalène sur l'argile organique B34 - Ajustement au 

modèle de Freundlich - Agitation à 500rpm à 30°C - Mesures à l'équilibre à t=12h et t=16h 
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Figure 4.7. Isotherme de sorption du naphtalène sur l'argile organique B34 - Ajustement au 

modèle de Langmuir (tracé en double inverse) - Agitation à 500rpm à 30DC - Mesures à l'équilibre 

à t=12h et t=16h 

Le tableau 4.5 regroupe les valeurs des paramètres de Freundlich et de Langmuir estimés 

pour les isothermes d'adsorption du naphtalène sur la montmorillonite de sodium, le complexe 

montmorillonite/polyacrylamide, l'argile organique B34 et le sédiment. 

Sachant que la montmorillonite de sodium n'adsorbe pas de naphtalène, les valeurs des 

paramètres des modèles sont nulles. 

Tableau 4.5 P arametres d F e reun dl' h d L lC et e angmmr pour a sorptlOn d 1 r u nap 1ta ene 

Freundlich Langmuir 

k (Lg-l) n Qm (mgg-1) b 

Montmorillonite ° - ° -

Complexe fi fl17 0,92 4,9 0,005 V,VJI 

B34 7,48 0,89 147 0,051 

Sédiment 0,032 0,76 7,3 0,002 

Ces résultats confirment ce que suggéraient les résultats obtenus avec les cinétiques 

d'adsorption. Le complexe formé avec la montmorillonite et le polyacrylamide de poids 

moléculaire (44000) ainsi que le sédiment n'adsorbent que très peu le naphtalène: la constante de 

distribution entre la phase solide et la phase liquide n'est que de 0,037Lg-l et 0,032Lg-l 

respectivement. Par contre, l'argile organique B34 est capable de retenir environ 200 fois plus de 

naphtalène (K=7,48Lg-l). Les valeurs des capacités maximales d'adsorption selon Langmuir (Qm) 

corroborent ces résultats. 
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Les valeurs de n différentes deI indiquent le sens de la courbure de la courbe. Elles SOnl 

pour chaque adsorbant, infélieures à 1 et indiquent une convexité: le rapport quantité adsorbée sur 

concentration à l'équilibre diminue lorsque la concentration augmente. Elles sont toutefois proches 

de 1 et comme l'équation de Langmuir (l'adsorbant possède une capactité maximale d'adsorption) 

ne convient pas mieux que Freundlich, un cas particulier de la modélisation de Freundlich Ol! n=1 

a été appliqué aux isothermes d'adsorption. L'équation devient alors celle d'une droite et 

représente un partage entre la phase solide et la phase liquide; dans ce cas particulier, K s'écrit Kp. 

Ces constantes de partage Kp peuvent être normalisées par rapport à la fraction de carbone 

organique (foc) contenu dans chaque support (Tableau 4.6). 

Tableau 4.6. Constantes de partage Kp de Koc 

Complexe 0,04 

B34 5_,92 

Sédiment 0,02 

foc (%) 

18,5 

27 

2 

0,2 

21,9 

1,1 

Les fortes différences entre les valeurs de Koc obtenues pour chaque adsorbant testé sont 

directement liées à leur capacité d'adsorption et à la qualité de la matière organique, ie son caractère 

hydrophobe permettant le piégeage du naphtalène. 

L'hypothèse d'un partage du naphtalène entre la phase eau et la phase organique de l'argile 

organique B34 est plausible car l'application d'une isotherme linéaire à l'adsorption du naphtalène 

du l'argile organique convient aussi bien que les autres modélisations (coefficient de cOlTélation de 

0,86). De plus, la montmorillonite ne retient pas l'hydrocarbure et la capacité de rétention de la 

B34 est donc attribuée au surfactant. Sur cette hypothèse de partage, il a été possible de calculer la 

quantité de naphtalène présente dans le surfactant. Pour un Kp de 5,92Lg-l et une concentration à 

l'équilibre de 15mgL-l, 88,8mg de naphtalène sont retenus par l'argile organique B34. Sachant 

que Igramme de B34 contient 326mg de surfactant dont la densité est de 0,85, 231g de naphtalène 

sont "solubilisés" dans 1 litre de surfactant. 

Les deux modèles, Freundlich et Langmuir ont également été appliqués aux isothermes de 

désorption, représentant l'équilibre entre la fraction restant adsorbée et la fraction ayant désorbée et 

maintenant présente dans la phase eau. 

Les paramètres de désorption sont regroupés dans le tableau 4.7, et à titre d'exemple, la figure 4.8 

montre l'isotherme de désorption (modélisé selon Freundlich) du naphtalène à partir de B34. La 

courbe de désorption du naphtalène en présence de sédiment est présentée en annexe 10. 
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Tableau 4.7 P arametres d F e reun dl· h d L lC et e 1 d ' angml1lr pour a esorptlOn d 1 r e u napnta en 

FreundIich Langmuir 

k (Lg-l) n Qm (mgg-1) b 

MontmOlillonite - - - -

Complexe - - - -

B34 10,74 0,76 148 0,067 

Sédiment 0,014 1 0,08 14,6 
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Figure 4.8. Isotherme de désorption du naphtalène à partir de l 'argile organique B34 - Ajustement 

au modèle de Freundlich - Agitation à SOOrpm à 30°C 

Les corrélations observées pour des ajustements des deux modèles aux isothermes de 

désorption sont moins satisfaisantes que pour les isothermes d' adsorption. Par exemple, le 

coefficient de corrélation pour la désorption du naphtalène de B34 ne vaut que 0,66 pour une 

modélisation selon Freundlich. Ces résultats s'expliquent par une grande dispersion des valeurs 

dues aux manipulations successives de l'échantillon avant dosage (remise en suspension dans un 

milieu minéral, 2 centlifugations). 

Toutefois, il est intéressant de noter que les paramètres d'adsorption et de désorption du 

naphtalène avec l'argile organique B34 sont très proches: Qm=147mgg- 1 (adsorption) et 

Qm= 148mgg-1 (désorption) ou encore Kadsorption=7,48Lg-1 et Kdésorption= 1O,74Lg-1. Ces 

résultats mènent à conclure que la sorption du naphtalène sur B34 est réversible et que l'équilibre 

d'adsorption est identique à l'équilibre de désorption. 

Par contre, le naphtalène retenu par le sédiment est peu désorbé. La présence d'une matière 

organique naturelle et complexe permettrait un verrouillage faible et partiel de l' hydrocarbure, 

tandis que la sorption sur l'argile organique B34 est entièrement réversible. 
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4.3.4. Gonflement de l'argile organique 834 par le naphtalène 

Les fortes quantités de naphtalène adsorbées sur l'argile organique B34 apportent une 

surcharge de la quantité globale de matière organique adsorbée sur la montmorillonite. L'apport de 

147mg de naphtalène par gramme d'argile organique (§4.3.3) soit environ 225mgg-1 de 

montmoIiilonite doit se traduire par une modification de la structure. Cette hypothèse a été vélifiée 

par diffraction aux rayons X (Figure 4.9). 
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Figure 4.9. Spectre de diffraction X de l'argile organique B34, du naphtalène et de l'argile 

organique B34 gonflée par la présence de naphtalène 

Le naphtalène se trouve sous forme cristallisée pour la préparation des échantillons de B34 

contenant du naphtalène (pic à ). Or, les cristaux ne sont pas localisés dans l'espace interfoliaire 

puisqu'on observerait dans ce cas un interstratifié naphtalène / B34. 

En effet, l'équidistance des feuillets de montmorillonite sodique, à l'origine de 1,25nm 

(Bruant, 1986) passe à 2,6nm en présence du tensioactif dans l'argile organique B34. L'ajout de 

naphtalène provoque un gonflement supplémentaire à 3,8nm. Cet accroissement de 1,3nm suggère 

une pénétration du naphtalène dans les chaînes alkyle du tensioactif par interactions hydrophobes. 

Sa présence pourrait réduire l'interpénétration des chaînes alkyles et permettre le gonflement. Cette 

hypothèse est soutenue par un caractère non cristallin du naphtalène en phase adsorbé qui suggère 

une forte dispersion des molécules de naphtalène et peu d'interactions entre elles (Schématisation 

en Figure 4.10). 
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Feuillet de monunorillonite 

3,8nm 

Figure 4.10. Agencement des molécules de tensioactif sur les feuillets de montmorillonite et 

augmentation de l'espace intelfoliaire en présence de naphtalène 

4.4. Discussion 

Le naphtalène, hydrocarbure polyaromatique, de faible solubilité (33mgL-1 à 30°C) et 

moyennement hydrophobe (logKow = 3,3) est un composé volatile. La perte par transfert à l'air est 

"à priori" prévisible puisque la cinétique de volatilisation suit une loi du premier ordre (une 

constante moyenne k a été calculée égale à 0,012h-1). Une perte moyenne de 20% par ouvertures 

successives des réacteurs, non négligeable comparativement aux 5% de pertes de Guerin et Boyd 

(1992) a été maîtrisée par la mise en place de témoins. 

L'adsorption du naphtalène a été testée sur cinq supports de nature différente: une argile, 

deux argiles organiques, un sédiment et de la biomasse bactérienne. La sOl·ption du naphtalène est 

un mécanisme rapide puisque quel que soit le support, l'équilibre entre le phase eau et la phase 

solide aussi bien pour l'adsorption que pour la désorption est atteint en de 2 heures environ à 30°C 

Mihelcic et Luthy (1991) montrent également que l'adsorption et la désorption du naphtalène sont 

réalisés en moins de lh30 sur un sol à 25°C. D'autres composés s'adsorbent également rapidement 

sur des matériaux adsorbants: 50 minutes pour l'adsorption du pyrène sur des sédiments de lac 

(Stapleton et al., 1994),40 minutes pour le phénol et l'aniline sur une argile organique (Zhang et 

Sparks, 1993). 

Les supports testés montrent des degrés de rétention différents et peuvent être classés en 

trois catégories: un support non adsorbant (la montmorillonite, Kp=OmLg-1), deux supports 

qualifiés de faibles adsorbants (le complexe, Kp=40mLg-1 et le sédiment, Kp=20mLg-1), et un 

support fortement adsorbant (l'argile organique B34, Kp=5920mLg-1). 

Le fait que le naphtalène ne s'adsorbe pas sur la montmotillonite de sodium s'explique par 

un caractère exclusivement hydrophile de l'argile, tandis que le naphtalène est relativement 

hydrophobe (log Kow=3,3). De surcroît, la montmorillonite ne contient pas de carbone organique 

(§3.4.1). 

Les deux supports, complexe montmorillonite/polyacrylamide et sédiment présentent des 
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capacités d'adsorption du même ordre de grandeur. Les valeurs de coefficients de partage Kp sont 

en accord avec les données de la littérature. Par exemple, Guerin et Boyd (1992) ont mesuré des 

coefficients de partage du naphtalène compris entre 4,56 et 28,93mLg-l pour 4 sols en teneur en 

carbone organique compris entre 0,76% et 5,36%. Le sédiment (2% de carbone organique) a une 

coefficient de 20mLg-l et le complexe de 40mLg-l. Zhang et al., (1995) ont déterminé un Kp de 

6,5mLg-l pour le partage du naphtalène dans un sol contaminé par des hydrocarbures. 

L'argile organique B34 présente des propriétés de rétention beaucoup plus marquées 

puisque la valeur de Kp est très élevée: 5920mLg-l. Cette forte capacité de rétention s'explique 

par le fait que l'argile organique B34 contient une teneur élevée de carbone organique (27%). De 

plus, la nature de la "matière organique" modélisée par le tensioactif est très hydrophobe. Les 

molécules de tensioactif adsorbé sur l'argile présentent deux chaînes linéaires à 18 carbones 

conférant à l'argile organique un caractère hydrophobe. L'adsorption du naphtalène par la B34 

peut alors être attribuée à la présence du tensioactif et non à celle de l'argile. Il s ' agit certainement 

d'un pmtage entre la phase eau et le tensioactif constituant la phase organique. En effet, un modèle 

linéaire de partage tracé sur une gamme de concentrations élevées (de zéro à la moitié de la 

solubilité), convient aussi bien qu'un modèle exprimant une saturation (Langmuir). De surcroît, un 

calcul de solubilisation du naphtalène dans le tensioactif aboutit à une concentration de 231 g 

naphtalène L-l de tensioactif valeur exprimant une forte solubilité dans les solvants organiques. A 

titre comparatif, le naphtalène se solubilise au moins à 66gL-l dans l'octanol, d'après son Kow de 

1995. 

La normalisation des coefficients de partage Kp par rapport à la fraction de carbone 

organique (foc), noté Koc, permet de caractériser une adsorption d'une molécule par la matière 

organique. Les valeurs calculées pour le sédiment et le complexe (logKoc=3 et logKoc=2,3 

respectivement) sont proches de celles de Guerin et Boyd (1992) comprises entre 2,56 et 2,78. Par 

contre, la B34 donne une valeur, expriinée en log, beaucoup plus élevée: 4,34. 

Kibbey et Hayes (1993), lors de tests d'adsorption du phénanthrène sur une silice couverte 

de tensioactif céthyltriméthylammonium - un système très semblable à celui de B34 

(montmorillonite échangée de diméthyl-dioctadecyl ammonium) - ont trouvé une valeur de Koc 

pour le phénanthrène (logKoc=5,l) environ 6,5 fois plus fort que les valeurs de Koc du 

phénanthrène habituellement calculées pour des sols ou sédiments. A l'instar de Kibbey et Hayes 

(1993), le Koc déterminé pour B34 est 20 à 100 fois plus élevé que les Koc calculés pour les sols 

et sédiments. Ces variations d'essai à essai s'expliquent par la différence des caractéristiques 

qualitatives de la matière organique. Rutherford et al. (1992) rappellent que le calcul du Koc 

nécessite une hypothèse d'adsorption uniquement par l'intermédiaire de la matière organique. De 

plus, la qualité de la matière organique, i.e. sa plus ou moins grande hydrophobicité, sa capacité 

d'échange cationique, son degré d'humification, jouent un rôle important (Dousset et al., 1994; 

Murphy et al., 1990; Zhou et al., 1994) et expliquent des différences pouvant valier d'un facteur 

40 (Rutherford et al., 1992). 
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4.5. Conclusions 

Le comportement physico-chimique du naphtalène a été testé de façon à évaluer son devenir 

en solution et en présence de particules supports. La perte par volatilisation de l'hydrocarbure 

(suivant une loi du premier ordre) présent sous forme dissoute dans un milieu aqueux a été 

appréhendée en réalisant un témoin "volatilisation" déduit à chaque valeur "essai". 

Les particules support ont pu être classées en trois catégOlies en fonction de leur capacité de 

rétention du naphtalène: un support minéral hydrophile, la montmorillonite, n'adsorbant pas le 

naphtalène, (Kp=OmLg-I), deux matériaux, bien que de nature différente, le complexe 

montmOlillonite/polyacrylamide et le sédiment qui retiennent le naphtalène dans des proportions 

semblables (Kp=40mLg-I et Kp=20mLg-I repectivement) et un adsorbant qui présente une affinité 

environ 200 fois plus grande que ces deux derniers (Kp=5920mLg-I). 

D'un point de vue global, la s'orption du naphtalène est un processus rapide puisque les 

équilibres sont atteints en 2 heures. La désorption étant rapide ne sera pas a priori le terme limitant 

la biodisponibilité. Sa réversibilité indique que le naphtalène est relargué dans la phase aqueuse 

lorsqu'il est replacé dans un milieu exempt de naphtalène. L'équilibre d'adsorption est identique à 

celui de désorption excepté pour le sédiment. 

Ces quatre matériaux servent de support au naphtalène et aux microorganismes dans le 

cadre de la deuxième étape sur l'étude de la biodisponibilité du naphtalène. Le chapitre suivant 

traite de la biodégradation du naphtalène par la biomasse Burkholderia cepacia en présence de ces 

quatre matériaux sous forme de suspension. 
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Chapitre 5. Biodégradation du naphtalène en présence de suspensions 
argileuses 

5.1. Introduction 

Hydrocarbure polyaromatique, le naphtalène est un composé dégradable par voie 

biologique avec des microorganismes diversifiés tels que les algues, les champignons ou les 

bactéries (Cerniglia, 1993). 

Les voies de dégradation bactéliennes du naphtalène ont été étudiées ptincipalement chez le genre . 

Pseudomonas (Barnsley, 1976; Kiyohara and Nagao, 1978). La biodégradation du naphtalène 

nécessite l'association et l'incorporation de la molécule d'hydrocarbure dans la cellule bactérienne. 

Le naphtalène doit passer la barrière membranaire et l'attaque enzymatique, processus 

intracellulaire, a lieu à l'intérieur de la cellule (Smith, 1994). L'attaque initiale est réalisée en 

présence d'oxygène par l'intermédiaire d'une dioxygénase, dont la cible caractéristique est le 

noyau aromatique, et conduit à une oxydation du naphtalène en cis-1,2-naphtalène dihydrodiol 

(Figure 5.1). Cette étape nécessite l'implication de 2 atomes d'oxygène (Bouwer, 1992; Pelmont, 

1993) et par conséquent la présence d'oxygène dissous dans le milieu. 

o H. OH O2 ............. .5: ..... 
©© ~OCr~H ~ [QIQJ 0;' ©f;cEoOH 

O2 

naphtalène Gis-naphtalène dihydrodiol 1,2-dihydroxynaphtalène 

aldéhyde salycilique 

acide salicylique 

catéchol 

acidecis-o-hydroxy 
benzalpyruviq lie 

J OH 
@: 
J CHO 

@:OH 
o COOH 

~-i 
@:OH 

OH 

Figure 5.1. Voie d'oxydation du naphtalène en catéchol par des bactéries en milieu aérobie 

(d'après Kiyohara and Nagao, 1978) 
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Une dégradation dans des conditions de dénitrification comme l'ont réalisé AlBashir et al., (1990) 

ou encore Mihelcic and Luthy (1991) ne se comprend que s'il existe un résiduel en oxygène dans 

le milieu pour induire la dioxygénase. 

Le cis-1 ,2-naphtalène dihydrodiol formé donne, par l'action d'une déshydrogénase le 1,2-

dihydroxynaphtalène qui après plusieurs étapes enzymatiques est dégradé en acide salicylique puis 

en catéchol. 

Selon le type de microorganismes, mais aussi selon les composés inducteurs (nature du 

substrat) (Barnsley, 1976), le catéchol subit lui-même un clivage dit méta ou ortho pour former 

des sous-produits qui intègrent le cycle de l'acide citrique (Figure 5.2). 

0 CCOOH "CCOOH CH2-COOH 
• CH3SCoA • 1 ~ COOH COOH 

1\\0 CH2-COOH 
OH ~ acide acide B-cétoadipique acétylCoA 

succinale ©:C cis, cis-m ",oniq", 

t OH~ 
Ql~- CHO 

CH3 CO OH 
catéchol ;:, aOH CH3 

I
h :oMo • 1 .. Cycle de 

COCOOH l'acide 
OH citrique 

acide semialdéhyde acide 2-céIO- acide pyruvique 
2-hydroxymuconique 4-h ydrox YValéliq ue 

Figure 5.2. Clivages ortho ou méta du catéchol (d'après Barnsley, 1976 et Gottschalk, 1986) 

Les études génétiques ont mOl1tré que la capacité d'une souche bactérienne à dégrader le 

naphtalène peut être d'origine chromosomique ou encore portée par un plasmide. Par exemple, 

Pseudomonas plaida PpG7 (ATCC 17485) possède un codage plasmidique de l'enzyme de 

dégradation du naphtalène et en conséquence la souche peut perdre spontanément le phénotype 

Nah+, tandis que la souche PpG63 (ATCC 17484) posséderait un gène chromosomique (Dunn et 

Gunsalus, 1973). 

Les cinétiques de dégradation du naphtalène en présence de sol ou de sédiment sont 

variables, les temps de demi-vie s'échelonnant de quelques heures à plusieurs jours (Bouwer, 

1992; Howard, 1989; Howard et al., 1991). Les exemples de cinétiques rapides (quelques 

heures), réalisées avec des populations bactériennes adaptées et avec des concentrations 

suffisamment grandes, sont données pour des expériences réalisées dans des conditions 

d'aérobiose (Buitron et Capdeville, 1994; Guerin et Boyd, 1992) et les cinétiques plus lentes pour 

les dégradations en conditions de dénitrification (AlBashir et al., 1990; Mihelcic et Luthy, 1991). 

La limitation de la biodégradation de composés organiques dans des sols, des sédiments, 
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ou simplement en présence de particules solides en suspension est due, dans la plupart des cas, à 

une limitation de leur biodisponibilité. Cette diminution de biodisponibilité est directement liée 

selon les auteurs soit à une rétention du substrat par adsorption (Weber et Coble, 1968) soit à une 

diffusion plus lente dans les pores des particules (Ramaswami et al., 1992). De plus, à proximité 

de supports solides, les microorganismes ont tendance à se fixer et former des agrégats jouant un 

rôle d'obstacle aux éléments nutritifs (Berthelin et al., 1994; Chotte et al., 1992). 

Dans ce chapitre, nous nous intéresserons aux cinétiques de dégradation du naphtalène en 

présence de particules argileuses et de sédiment sous forme de suspensions i.e. dans des systèmes 

où l'adsorption est nulle ou très rapidement réversible (Chapitre 4) afin de quantifier sa 

biodisponibilité. Les conditions testées sont celles utilisées pour l'étude du comportement du 

naphtalène dans le chapitre 4. Les microorganismes sollicités sont des bactéries isolées à partir de 

culture sur naphtalène. La souche a été identifiée comme Burkholderia (Pseudomonas) cepacia 

(§3.1) (Yabuuchi et al., 1992). Burkholderia cepacia est un hôte commun des environnements 

aquatiques (Wise et al., 1995) et a été a.dapté à la dégradation du naphtalène. 

5.2. Protocole expérimental 

La totalité des essais de biodégradation du naphtalène par une souche pure adaptée à 

l'hydrocarbure, Burkholderia cepacia ont été réalisés à 30°C en réacteurs batch sous agitation 

magnétique à 30°C. 

5.2.1. Biodégradation du naphtalène en présence de montmorillonite 

5.2.1.1. Biodégradation du naphtalène en présence de 0,5gl;:l de montmorillonite 

12 flacons Téflon de 250mL de capacité (Osi), fermés à l'aide de bouchons à vis en téllon 

sont numérotés de 1 à 12. Les flaco.ns 1 à 6 contenant 50mg de montmorillonite de sodium 

(§3.4.1) et les autres sans montmorillonite sont autoclavés. Après refroidissement, sont ajoutés 

stélilement 100mL de solution stélile à base de naphtalène (§3.3). 

Les 12 flacons subissent une sonication de 3 minutes à puissance maximale dans un bain 

(Bioblock) et sont agités sur l'agitateur magnétique multipostes Variomag 20W (Bioblock) pendant 

12 heures à une température de 30°C (±1°C) de façon à disperser l'argile. 

Au temps t = 0, la suspension bactérienne adaptée de Burkholderia cepacia (§3.9) est 

ajoutée au milieu naphtalène dans les réacteurs 1, 2, 3 et 7, 8,9. Les autres flacons non inoculés 

servent de témoin abiotique. Un prélèvement de la suspension bactérienne est effectué afin de 

pratiquer un étalement sur gélose nutritive complémentée en naphtalène coulée en boîte de Pétri 
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afin de connaître le nombre exact de bactéries cultivables (§3.1.3). 

De façon régulière, sont prélevées stérilement environ lOmL de suspension de bactéries + 

de montmorillonite. Les échantillons sont centrifugés dans des tubes Téflon à 45000g pendant 10 

minutes à une température de 4°C. Le surnageant est récupéré et soumis à un dosage en HPLC du 

naphtalène en solution (§3.6). 

De même, 1mL de la suspension est dilué dans du sérum physiologique stérile et étalé sur 

boîtes de Pét11 contenant de la gélose nutritive afin de déterminer le nombre de bactéries cultivables 

(§3.1.3). 

5.2.1.2. Biodégradation du naphtalène en présence de différentes concentrations de 
montmorillonite 

Ces essais de biodégradation du naphtalène en fonction de la concentration en 

montmorillonite sont réalisés de façon identique au protocole 5.2.1.1. 

Les concentrations de montmorillonite employées sont 0; 0,01; 0,05; 0,1; 0,25; 0,5gL-1. Seule la 

concentration de 0,025gL-1 est réalisée en simplicat, les autres étant réalisés en duplicat. A t = 0, 

2.106 bactéries cultivables mL-l (UFC) de Burkholderia cepacia sont introduites dans chaque 

Hacon essai. 

Le suivi de la concentration en naphtalène est réalisé en fonction du temps après centrifugation par 

dosage en HPLC (§3.6) ainsi que le nombre de bactéries viables (§3.1.3). 

5.2.2. Biodégradation du naphtalène en présence de complexe 

argile/polyacrylamide 

5.2.2.1. Biodégradation du naphtalène en présence de différentes concentrations de complexe 

Le protocole expérimental est calqué sur celui du paragraphe 5.2.1.1. Des concentrations 

de complexe de 0; 0,01; 0,05; 0,1; 0,25; 0,5 gL-l sont testées. Le complexe montmorillonite / 

polyacrylamide ne supportant pas, les quantités sont ajoutées stérilement dans les flacons 

contenant 100mL de solution de naphtalène (§3.8). L'inoculation avec Burkholderia cepacia est 

réalisée après 24 h d'agitation des suspensions pour atteindre l'équilibre d'adsorption du 

naphtalène sur le complexe. 

5.2.2.2. Biodégradation du naphtalène en présence de polyacrylamide 

Les essais sont réalisés de la même façon qu'au paragraphe 5 .2.2.1. 12 mg de 
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polyacrylamides solubilisés (Hoechst) sont ajoutés après stérilisation des flacons à 100mL de 

solution. Les 12mg représentent la quantité de polyacrylamides présents dans les 25mg de 

complexe. Après ensemensement par 4,5.106UFCmL-1 de Burkholderia cepacia , un suivi du 

naphtalène et des microorganismes est réalisé. 

5.2.3. Biodégradation du naphtalène en présence d'argile organique 

B34 

5.2.3.1. Biodégradation du naphtalène en présence de différentes concentrations en B34 

Ces essais de biodégradation du naphtalène en fonction de la concentration en argile 

organique B34 ont pour but de montrer l'influence de la quantité de naphtalène adsorbé sur l'argile 

réduisant ainsi la concentration en solution. 

Des témoins abiotiques contenant l'argile organique B34 servent de témoins de 

volatilisation. Les concentrations de B34 employées sont 0; 0,05; 0,1; 0,25; 0,5 et 19L-1 . Chaque 

concentration est testée en duplicat. 

At = 0, 1,5.106 bactéries cultivables mL-l (UFC) sont introduites dans chaque flacon essai. 

Le suivi de la concentration en naphtalène est réalisé en fonction du temps par dosage en HPLC 

(§3.6). L'évolution du naphtalène adsorbé sur l'argile organique B34 est suivie par HPLC après 

désorption dans une solution de méthanol (§3.7) et celui des microorganismes par numération du 

nombre de bactélies cultivables (§3.1.3). 

5.3.3.2. Influence de la concentration initiale en naphtalène 

Cet essai de biodégradation a pour but de vérifier que la concentration initiale de naphtalène 

en solution (valiant en fonction de la concentration en B34) et modifiant ainsi le rapport SO/XO 

(concentration initiale en substrat par rapport à la concentration initiale en microorganismes) n'a 

dans nos expériences qu'une influence négligeable. 

Des essais de biodégradation ont été réalisés en triplicats sur chaque essai avec: 

(1) OgL-l de B34 et concentration initiale en naphtalène de 14,2mgL-l 

(2) OgL-l de B34 et une concentration initiale en naphtalène de 8,4mgL-1 

(3) 0,1gL-l de B34 et une concentration de naphtalène en solution de 7,1gL-l, les autres 7,lgL-l 

de naphtalène étant sorbés sur l'argile organique. 

1,5.106 UFCmL-l sont introduites dans chaque t1acon essai au temps t=O. Les témoins 

sont constitués de la même suspension d'argile organique, mais stérile. Tous les flacons sont 

agités à 500 tours par minutes par de baneaux magnétiques à une température de 30°C. 

Le suivi de la concentration en naphtalène est réalisé en fonction du temps par dosage en 

HPLC (§3.6). L'évolution du naphtalène adsorbé sur l'argile organique B34 est suivie par HPLC 
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après désorption dans une solution de méthanol (§3.7) et celui des microorganismes par 

numération du nombre de bactélies cultivables (§3.1.3). 

S.3.3.3. Essais de biodégradabilité du tensioactif 

Les essais de biodégradabilité du tensioactif (bromure de diméthyl-dioctadecanoic 

ammonium [CH3(CH2)}7hNBr(CH3h, M=630,96 g/mole, Aldrich Chimie) sont réalisés en 

réacteurs batchs. 

Quatre flacons Téflon de 2S0mL de capacité contenant 100mL de milieu minéral (§3.2) 

sont stélilisés par autoclavage à 121 °C pendant 20 minutes. SOmg de tensioactif sont introduits 

dans les flacons. SOOmgL-l représentent la concentration de tensioactif présente pour 19L-l de B34 

(S49mg de tensioactif sont adsorbés par gramme de bentonite) . Deux flacons servent de témoins 

abiotique, les autres sont inoculés avec une suspension de Burkholderia cepacia (§3.9). 

Les flacons contenant 100mL de suspension bactérienne sont placés sur la table d'agitation 

(1S0 tours par minute) à une température de 30°C (±1°C). 

A des temps réguliers, un prélèvement de chaque suspension est effectué stérilement. Le 

surfactant n'étant pas soluble dans l'eau à 30°C (présence de cristaux), sa biodégradation est 

appréciée par l'évolution des bactéries cultivables (§3.1.3). 

5.3.4. Biodégradation du naphtalène en présence de sédiment 

Des témoins abiotiques contenant le sédiment additionné de 40mgL-l de chlorure 

mercurique servent de témoins de volatilisation. Les concentrations de sédiment employées sont 0; 

0,5; 5; 10, 25 et 50gL-I. Chaque concentration est testée en duplicat pour l'essai avec 

Burkholderia cepacia et en simplicat pour le témoin contenant la même quantité de sédiment que 

dans l'essai conespondant. 

Au temps t = 0, 106 UFCmL-l (Burkholderia cepacia cultivables sur milieu gélosé, §3.1.3) 

sont introduites dans chaque flacon essai. 

Le suivi de la concentration en naphtalène en solution de même que la quantité de bactéries 

présentes dans le sédiment et inoculées (Burkholderia cepacia) est réalisé en fonction du temps. 
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5.3. Résultats 

5.3.1. Biodégradation du naphtalène en milieu aqueux 

Un essai de biodégradation du naphtalène en solution (Ci=18,3mgL-I) par Burkholderia 

cepacia a été réalisé en réacteur batch à 30°C. La figure 5.3 montre l'évolution de la concentration 

l'hydrocarbure dans les flacons témoins abiotiques, (témoin naphtalène), la concentration de 

naphtalène mesurée dans l'essai de biodégradation (naphtalène) et la concentration de naphtalène 

corrigée de la volatilisation selon le paragraphe 3.11.4. Chaque point est une moyenne sur 3 

valeurs et les données brutes sont données en annexe 13. 
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Figure 5.3. Evolution de la concentration en naphtalène en fonction du temps en présence de 
Burkholderia cepacia sous agitation magnétique (500rpm) à 30°C: Témoin de volatilisation, 
valeurs brutes et valeurs corrigées de la volatilisation 

Les valeurs de concentration de naphtalène corrigé de la volatilisation ont été calculées en 

appliquant le modèle décrit au paragraphe 3.11.4. Ce modèle compense les valeurs brutes 

mesurées de la volatilisation qui suit une loi du premier ordre (Témoin volatilisation réalisé à 

chaque expérience) globalement présentes au paragraphe 4.3.1, à la courbe ajustée aux valeurs de 

la cinétique de biodégradation. Cependant, une dérive du modèle négligeable en début 

d' expérience, mais gênante en fin de biodégradation, résulte du fait que les vitesses de 

biodégradation sont beaucoup plus grandes que les vitesses de volatilisation. Ainsi, la quantité de 

naphtalène perdue par volatilisation et ajoutée à la quantité de naphtalène restant, entrai ne une 

surestimation, car si cette quantité de naphtalène avait été effectivement présente, elle aurait elle 

aussi subi l'attaque microbienne. Pour ces raisons, toutes les courbes de biodégradation seront 

présentées dans les paragraphes suivants non compensées de la volatilisation. Par contre, la 

volatilisation est prise en compte pour la détermination des vitesses de biodégradation et des 
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constantes cinétiques calculées selon le paragraphe 3.11.5. 

Une diminution de la concentration de naphtalène est visualisée parallèlement à une 

augmentation du nombre de bactéries cultivables (Unité Formant Colonie UFCmL-l) (Figure 5.4) . 

Cette diminution du substrat est principalement due à une biodégradation par Burkholderia cepacia, 

bien qu'une perte par volatilisation de 15% soit observée en 30 heures. 

20,-------------------------------,-4E+07 

-~ 15 3E+07 00 
g 
t:: --0- Témoin abiotique 
0 -'5 ~ 
'0 10 2E+07 

8 
III Naphtalène (essai de Ul § t:: biodégradation) 0) 

0) • Bactéries viables t:: 
, 0) 

"El 5 1E+07 ..<:: 
P.-ro 
Z 

O~------~----~· 

o 10 20 30 40 

Temps (h) 

Figure 5.4. Evolution de la concentration en naphtalène dissous et de la concentration de 

Burkholderia cepacia (UFCmL-l) en fonction du temps 

Le taux de croissance calculé à partir de cette expérience est de }l = O,lh- I et la vitesse de 

consommation maximale de l'hydrocarbure est de l,4mg de naphtalène par litre et par heure. La 

consommation de 17mg de carbone par litre de solution a permis la production en 24 heures de 

3.107UFC/mL-1. Sur l'hypothèse qu'une bactérie possède 50% de carbone et qu'une bactérie de 

Bürkholderia cepacia pèse O,2pg, 3mg de carbone cellulaire ont été produits pour 17mg de carbone 

consommé. Le rapport Y cellulaire encore appelé taux de conversion cellulaire est égal à 0,17, ce qui 

signifie qu'environ 80% du carbone est transformé en C02. Les paramètres caractérisant la souche 

bactérienne sont repris dans le tableau 5.1. 

Ce faible taux de conversion Y UFC = 0,17 est sous estimé car il est calculé à partir d'UFC 

et non du nombre total de bactéries. De plus, cette faible valeur peut s'expliquer par l'hypothèse 

que le milieu nutritif est minimum. La pénurie d'éléments nutritifs trop dilués (§3.2) oblige les 

cellules à consommer une énergie supplémentaire en vue de consommer le substrat naphtalène. 



13 iotfigratfation au napfitafèlle en présence ae particules argifeuses 108 

Tableau 5.1. Caractéristiques de Burkholderia cepacia en croissance sur naphtalène comme seule 

source de carbone à 30°C 

Taux de croissance fA (h-1) 0,1 

Taux de conversion Y UFC 0,17 

Vitesse max de consommation 1,4 

du naphtalène (mgL-1h-1) 

5.3.2. Biodégradation du naphtalène en présence de montmorillonite 

Dans une seconde étape, la biodégradation du naphtalène a été réalisée en présence de 

particules de montmorillonite sodique (§5.2.1). La figure 5.5 montre l'évolution du naphtalène en 

présence et en l'absence de 0,5gL-1 de montmorillonite (Valeurs brutes en Annexe 14). 

En présence de 0,5gL-1 de montmorillonite sodique, la cinétique de biodégradation du 

naphtalène est sensiblement différente de celle sans montmorillonite. Ainsi, la vitesse maximale de 

dégradation est réduite à 0,64 (0,03) mgL-1h-1 en présence de particules contre 0,84 (0,07) mgL­

Ih- l sans argile. Pour une concentration bactérienne initiale de 107 (0,6.107) UFCmL-l, une faible 

croissance non significative a été observée: la concentration bactérienne finale a été établie égale à 

1,45.107 (0,45.107) UFCmL-l . 
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Figure 5.5. Evolution de la concentration en naphtalène avec OgL-l et 0,5gL-1 de montmorillonite 

sous agitation (500rpm) à 30°C pour les témoins abiotiques et en présence de 107UFCmL-1 (n=2) 

Nous avons vu précédemment que la montmorillonite de sodium est un support minéral qui 

n'adsorbe pas le naphtalène (§4.3). Or la présence de particules de montmorillonite limite la 
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biodégradation et crée certainement une gêne à la dégradation. Pour confinner cette observation, 

une expérience de dégradation du naphtalène a été réalisée en présence de plusieurs concentrations 

de montmorillonite. La figure 5.6 montre l 'évolution de la concentration en naphtalène sans 

déduction de la volatilisation. 

Concentration de montmorillonite 

• 0,5 gL- l /"'. 30 ..... 
~ 
00 .. 0,25 gL- l -5 
c 

0,1 gL- l 0 • "; 
ël 20 en • 0,05 gL-l c 
Q) 

Q) 
Q) 

0,Q25 gL-l c 
Q) 

] 
..c ,. 

0,01 gL-l 0. 
CIl 10 Z 

• o gL-l 

o 10 20 30 40 --0-- Témoin abiotique 

Temps (heures) 

Figure 5.6. Evolution de la concentration en naphtalène en présence de différentes concentrations 

en montmorillonite et de 1,8.106UFCmL-1 (Burkholderia cepacia) sous agitation (5QOrpm) à 30°C 

(n=2) 

Les courbes de dégradation du naphtalène en présence de différentes concentrations en 

montmorillonite de sodium sont dans cet essai très distinctes: plus la concentration particulaire en 

montmorillonite de sodium augmente, plus le temps nécessaire pour biodégrader une même 

quantité de naphtalène est long. Ceci se traduit par l'apparition d'une phase de latence pour les 

concentrations de 0,25 et de 0,5gL-1 d'argile, une diminution des vitesses maximales de 

dégradation et des constantes cinétiques déterminées selon la méthode de calcul précisée au 

paragraphe 3.11.5 (Tableau 5.2). Les courbes montrent une biodégradation inachevée en 35 

heures. En effet, parce que la biodégradation n'est pas achevée, une concentration résiduelle en 

naphtalène de 6mgL-1 est observée pour OgL-l de montmorillonite et une concentration de 

11,3mgL-1 pour 0,5gL-1 de montmorillonite. 

Aucune croissance bactérienne mesurée par bactéries cultivables sur milieu gélosé (§3.1.3) 

n'a été observée. 1,8 (0,26).106 UFCmL-l ont été introduites à t =0, et à t=34 heures, un même 

nombre de microorganismes a été estimé (1,9 (0,17) .106 UFCmL-l). 
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Tableau 5 .2. Paramètres cinétiques de biodégradation du naphtalène en présence de différentes 

concentrations de montmorillonite de sodium 

Montmorillonite Phase de latence Vmax 

(mgL-l) (h) (mgL-1h-1) 

° 2 (0) 3 ,27 (0,98) 

0,01 2 (0) 2,43 (0,05) 

0,025* 2 (0) 3,03 (-) 

0,05 2 (0) 1,77 (0,21) 

0,1 4 (0,1) 2,14 (0,53) 

0,25 8 (0) 1,39 (0,08) 

0,5 10 (0) 1,03 (0,09) 
* La concentration à 0,025gL-1 de montmorillollite n'a été testée qu'en simplicat 
Les nombres entre parenthèses représentent les écarts-types (n=2) 
Les valeurs sont calculées, la volatilisation ayant été prise en compte 

k 
(h-1) 

0,054 (0,002) 

0,055 (0,005) 

0,055 (-) 

0,046 (0,002) 

0,043 (0,002) 

0,029 (0,002) 

0,022 (0,002) 

5.3.3. Biodégradation du naphtalène en présence de complexe 

montmorillonite/polyacrylamide 

La biodégradation du naphtalène a été testée en présence de différentes concentrations de 

complexe montmorillonite/polyacrylamide. Les courbes non corrigées des pertes par volatilisation 

sur les témoins abiotiques sont présentées en figure 5.7 et les valeurs brutes en annexe 15. 

Une faible croissance bactérienne (significative au seuil de probabilité de 0,05) a été 

constatée au cours des 10 heures d'expérience. La population bactérienne est passée de 9,4 (1,3) 

106 UFCmL-l à 13,4 (2,07) 106 UFCmL-l. 
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Figure 5.7. Evolution de la concentration en naphtalène en présence de différentes concentrations 
en complexe montmorillonite/polyacrylamide pour une concentration initiale en Burkholderia 
cepacia de 9,4 106 UFCmL-l (Agitation à 500rpm à une température de 30°C) - Témoin abiotique 
pour OgL-l de complexe 
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L'allure des courbes est similaire à celle observée pour la biodégradation du naphtalène en 

présence de montmorillonite. En effet, l'augmentation de la concentration en complexe contribue à 

augmenter le temps nécessaire à la dégradation de l'hydrocarbure, mais les différences sont moins 

spectaculaires que pour la montmOlillonite (§5.3.2) . Les paramètres cinétiques vitesse maximale 

de dégradation et constante cinétique du premier ordre sont présentés dans le Tableau 5.3. 

Tableau 5.3. Effet de la concentration en complexe sur les paramètres cinétiques de biodégradation 

du naphtalène 

Complexe k Ymax 

(gL-l) (h- 1 ) (mgL-1h- 1) 

° 0,308 (0,031) 3,31 (0,92) 

0,025 0,278 (0,006) 3,24 (0,11) 

0,05 0,271 (0,002) 3,24 (0,07) 

0,1 0,208 (0,001) 3,40 (0,32) 

0,25 0,257 (0,001) 3,53 (0,33) 

0,5 0,264 (0,003) 3,61 (0,05) 

Les valeurs sont calculées volatilisation prise en compte 
Les nombres entre parentllèses représentent les écans-types (n=2) 

Les différences entre les valeurs des constantes cinétiques du premier ordre k ne sont pas 

significativement différentes lorsque les valeurs consécutives sont comparées. Il est possible 

d'expliquer ces faibles modification de vitesses ou de constantes de deux façons: la concentration 

de 0,5gL-1 de complexe représente environ le même et faible nombre de particules apportées dans 

l'essai de biodégradation du naphtalène ne présence de 0,25gL-1 de montmorillonite (§5 .3.2). Or, 

la modification des vitesses de biodégradation n'était visible avec la montmOlillonite que pour des 

concentrations supérieures à O,lgL-I. De plus, des tests de relargage du polyacrylamide dans le 

milieu minéral n'ont montré aucune présence du polymère dans le milieu. Il n' y a donc 

probablement aucun échange en polymère et cations. 

Il a été vérifié que l'ajout de matière organique sous forme de polyacrylamide dissous et 

non biodégradable (Osswald, 1991) ne modifiait en rien le comportement des microorganismes 

vis-à-vis du naphtalène. La comparaison des cinétiques de biodégradation du naphtalène en 

absence et en présence de 0,12gL-1 de polymères (quantité présente dans 0,5gL-1 de complexe) est 

présentée en figure 5.8. 



'13ioaégraaation au naphtalène e:n présence Ife particuœs argi!euses 112 

20~----------------------------~ 

~ 

.-< 

~ 15 o S) Ill! OgL-l de polyacrylamide E 
'--" 
t:: 
0 • "g 0,12 gL- l de polyacrylamide 
0 10 
'" t:: 

---0-- Témoin abiotique OgL- l 0) 

0) 
t:: 

, 0) 

5 (;j --<>- Témoin abiotique O,12gL-1 1: 
P-ro 
Z 

04---------~-----=~~~~-----~ 
o 10 20 30 

Temps (heures) 

Figure 5.8. Evolution du naphtalène avec et sans polyacrylamide (PM 44(00) en présence de 

4,5.106UFCmL-1 de Burkholderia cepacia à 30°C avec une agitation à SOOrpm (n=2) 

Un doublement de la population bactérienne a été constaté au cours de la biodégradation du 

naphtalène. Le nombre de bactéries (Burkholderia cepacia) se multipliant sur gélose nutritive 

(§3.1.1) est passé de 4,5 (0,70) 106 UFCmL-l à 11,0 (1,7) 106 UFCmL-l. 

La présence de polyacrylamide de masse moléculaire 44000, dissous et non biodégradable 

ne modifie en rien les cinétiques de biodégradation. En effet, les courbes se superposent et les 

vitesses maximales de dégradation sont identiques (1,84mgL-1h-1). Toutes ces expériences 

confirment que la modification des cinétiques de biodégradation est directement liée à la présence 

de matériau sous forme particulaire (montmorillonite, complexe organo-argileux) et non de 

matériau sous forme dissoute. 

5.3.4. Biodégradation du naphtalène en présence d'argile organique 

B34 

Après aVOIr testé des matériaux de faible rétention (complexe) ou sans capactité 

d'adsorption du naphtalène (montmorillonite de sodium), une expérience de biodégradation du 

naphtalène a été réalisée en présence d'argile organique B34, adsorbant de grande capacité. Les 

concentrations testées sont comprises entre 0 et IgL-l . Pour chaque concentration en B34, une 

quantité différente de naphtalène se trouve sous forme adsorbée: de 0% à 90 % (§4.2.3) pour une 

concentration initiale en naphtalène de 9,3mgL-1. 

Les courbes sont présentées sans prise en compte de la disparition abiotique due à la volatilisation 

(en moyenne 25% en fin de cette expérience). Toutes les valeurs brutes de biodégradation 

(concentration en naphtalène et biomasse bactérienne) en présence d'argile organique B34 sont 

présentées en annexe 16. 
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Figure 5.9. Evolution du naphtalène dans une suspension d'argile organique B34 et de 

Burkholderia cepacia a) Naphtalène en solution, b) Naphtalène adsorbé et c) Naphtalène total 

(solution+adsorbé) OgL-l de B34 (- _ ), O,05gL-1 ( • ), O,lgL-l ( • ), O,25gL-1 

( .. ), O,5gL-1 ( • ) et 19L-l ( • ) - Témoins abiotiques (noir) pour chaque 

concentration - Ci=9,3mg naphtalène L-l et 1,5.106UFCmL-1 (Agitation à SOOrpm à 30°C) 
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A t = 0, 1,5.106 bactéries viables mL-l (UFC) sont introduites dans chaque llacon essai . 

Une faible croissance bactérienne de 3.106 est observée pendant les 10 heures de l'essai de 

biodégradation. 

La figure 5.9 a) montre la disparition due à la biodégradation du naphtalène restant en 

solution après l'équilibre entre la phase liquide et la phase solide. La disparition du naphtalène en 

fonction du temps conespond à une dégradation (la volatilisation mesurée sur les témoins concerne 

moins de 25% du produit) et a permis une croissance des microorganismes (production de 3.106 

UFCmL-l). En 10 heures tout le naphtalène en solution est consommé (Figure 5.9 a). 

L'évolution du naphtalène adsorbé, mesuré après désorption dans une solution de méthanol 

(§3.7), montre une diminution de la fraction adsorbée au cours du temps (Figure 5.9 b). Cette 

diminution correspond à une dégradation biologique par Burkholderia cepacia, mais il n'est 

malheureusement pas possible de déterminer si le naphtalène est tout d'abord désorbé avant d'être 

consommé. Cependant, sachant que la sorption du naphtalène sur l'argile organique B34 est un 

processus réversible et rapide (équilibre d'adsorption et de désorption atteint en environ 2 heures), 

une désorption s'opère consécutivement à la diminution de la concentration du substrat en solution 

par biodégradation. 

L'elTeur sur la mesui"e du naphtalène désorbé (obtenu après désorption) est élevée mais reste dans 

tous les cas inférieure à 20%. Cette en·eur contient l'erreur sur la mesure du naphtalène par HPLC 

et l'elTeur due à l'extraction dans le méthanol. 

L'évolution de la quantité totale de naphtalène (adsorbé + solution) est représentée en figure 

5.10 c). Les courbes ont été tracées en sommant la quantité de naphtalène en solution et celle 

sOl·bée par l'argile organique. Le naphtalène est exprimé en masse (mg) pour un volume total de 

milieu de 100mL. 

A t = 0, la différence de 0,15mg (soit 17%) pour chaque quantité de B34 est due d'une part aux 

erreurs de mesure liées à la désorption du naphtalène «20%) et à la dilution du milieu lors de 

l'ajout de l'inoculum (environ de 5%). 

A t = lOh, la quantité totale de naphtalène restant est nulle ou presque pour une concentration en 

B34 inférieure ou égale à O,lgL-l. Pour les concentrations supérieures, la biodégradation n'est pas 

encore terminée. Il faut attendre par exemple 26h pour 0,5gL-l de B34 et à t = 26 h, il reste encore 

25% de produit adsorbé pour IgL-l de B34. 

Les vitesses de disparition du naphtalène ont été calculées pour chaque entité, i.e. le naphtalène en 

solution et le naphtalène sorbé sur l'argile (Tableau 5.4). 
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Tableau 5.4. Vitesses maximales de disparition du naphtalène (mgh- l) pour des concentrations 

initiales en solutions différents (qi = 0,93 mg de naphtalène total) 

B34 Naphtalène en Vmax Vmax 

(gL-1 ) solution (mg) Solution Adsorbé 

° 0,93 (0,01) 0,170 (0,007) 

0,05 0,65 (0,02) 0,104 (0,002) 0,049 (0,003) 

0,1 0,47 (0,01) 0,085 (0,045) 0,073 (0,023) 

0,25 0,27 (0,02) 0,046 (0,050) 0,078 (0,021) 

0,5 0,17 (0,01) 0,021 (0,002) 0,074 (0,011) 

1 0,09 (0,01) 0,006 (0,003) 0,036 (0,007) 
Les nombres entre péU'enUlèse sont les éCéU'ts-types (n=2) 
Les valeurs ont été déterminées volatilisation prise en compte 

Les vitesses de disparition du naphtalène en solution diminuent quand la quantité d'argile 

organique B34 augmente et quand le naphtalène en solution diminue (Tableau 5.4). Les vitesses de 

dispmition du naphtalène adsorbé sont quant à elles semblables quelle que soit la quantité adsorbée 

(Tableau 5.4). Il est alors logique de 'penser qu'elles sont tributaires de la vitesse de désorption 

indépendante de la concentration (chapitre 4). 

Les vitesse maximales de dégradation du naphtalène total ainsi que les constantes cinétiques 

du premier ordre sont réduites proportionnellement à la quantité d'adsorbant présent (Tableau 5,5), 

Tableau 5.5. Vitesses maximales de dégradation du naphtalène et constantes cinétiques de 

biodégradation du premier ordre pour la totalité du naphtalène présent dans l'essai 

B34 (gL-I) Contante du 10 Vitesses maximale 

ordre k (h-1) de dégradation 

° 0,158 0,170 (0,007) 

0,05 0,182 0,154 (0,030) 

0,1 0,155 G,129 (0,058) 

0,25 0,114 0,128 (0,048) 

0,5 0,073 0,109 (0,013) 

1 0,034 0,021 (0,025) 

Les chiffres entre parenUlèse cOITespondent aux éCéU'ls-lypes 

L'expérience suivante a été réalisée afin de vérifier si la différence de la concentration 

initiale en solution So pour un même inoculum Xo a une influence sur les cinétiques de 

biodégradation du naphtalène et si les valeurs de cinétiques pour des concentrations initiales 

pouvaient être directement comparées. 

L'expérience est réalisée en triplicat avec (1) une concentration en B34 de OgL-1 et une 

concentration en naphtalène de 14,2mgL-I, (2) une concentration en B34 de 0,lgL-1 (environ 50% 
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du naphtalène est adsorbé) (Concentration initiale en solution = 7,lmgL-I) et (3) OgL-1 de B34, 

mais une concentration initiale en naphtalène proche de la concentration en solution obtenue avec 

0,1 gL-1 de B34 (8,4mgL-l). 

1,5.106 UFCmL-l sont introduites dans chaque flacon essai. Une croissance de 4.106UFCmL-1 a 

été observée pendant les 12 heures de la cinétique de biodégradation. 

La figure 5.10 montre l'évolution du naphtalène en solution et l'évolution du naphtalène adsorbé 

correspondant aux trois situations ci-dessus. 
20,---------------------------rlOO 

75 

50 

25 

O;----------.------~~--~~ o 
o 5 10 

Temps (h) 

Naphtalène en solution 

• 

o gL-l de B34 (Ci=14,2mgL- l ) 

OgL- l de B34 (Ci =8,44mgL-1) 

O,lgL-l deB34 

D Témoin abiotique 

Naphtalène adsorbé 

III 0,1 gL- l de B34 

Figure 5.10. Evolution de la concentration en naphtalène avec (O,lgL-I) et sans argile organique 

B34 en présence de Burkholderia cepacia (l,5.106UFCmL-l) à 30°C sous agitation magnétique 

(500rpm) 

Les deux courbes de consommation du naphtalène sans argile présentent la même allure, 

même si les concentrations initiales en substrat sont différentes. La biodégradation du naphtalène 

est maximale entre 4h et à t=lO h, tout le naphtalène en solution est consommé. Il faut cependant 

attendre 12h pour une consommation complète de 14,2mgL-1 de naphtalène. 

Si on considère tout d'abord la dégradation du naphtalène en solution (Ci=7,lmgL-1 en 

présence de O,lgL-1 d'argile organique B34 et Ci=8,4mgL-1 de naphtalène pour OgL-1 de B34 

initialement présents dans les essais), les deux courbes de dégradation se croisent. La cinétique en 

présence de B34 est plus lente (Tableaux 5.6). Il faut également noter que la somme des vitesses 

maximales du naphtalène en solution et du naphtalène adsorbé (0,126+0,113=0,239mgh- l ) 

correspond à la vitesse maximale calculée sur le naphtalène en solution sans particules solides 

(0,234mgh- l ) . 
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Tableau 5.6. Vitesses maximales de disparition du naphtalène Vmax exprimées en masse 

d'hydrocarbure dans l'essai par unité de temps 

Conditions de l'essai Concentrations dans V max (mgh-1) 

l'essai 

Solution Ci = 14,2 mgL-1 0,234 (0,036) 

sans B34 Ci = 8,4 mgL-l 0,173 (0,021) 

Avec Adsorbé 0,126 (0,030) 

O,lgL-l B34 Solution (Ci = 7,1 mgL-l) 0,113 (0,020) 

La différence entre la vitesse maximale de dégradation du naphtalène avec et sans B34, 

même si elle est faible, est significative pour 2 concentrations initiales de 7,l et 8,4mgL-1. De 

plus, les vitesses sont fonction de la concentration initiale en substrat. Ceci nous incite à la 

prudence quant à la comparaison de valeurs pour des expériences différentes dont les conditions 

initiales diffèrent par la concentration de substrat et de microorganismes dégradeurs. 

La figure 5.ll monte l'évolution de la concentration en naphtalène total (adsorbé + 

solution) en présence et en l'absence de B34 pour une même concentration initiale en naphtalène 

(l4,2mgL-l) et le tableau 5.7 fournit les vitesses maximales de dégradation du naphtalène total 

avec et sans argile organique B34. 
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Figure 5.11. Evolution de la concentration totale en naphtalène (adsorbé + solution) 
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Tableau 5.7. Vitesses maximales de disparition du naphtalène total - Comparaison avec et sans 

B34 

B34 (gL-l) 

o 
0,1* 

Vitesses (mgh-1) 

0,234 (0,036) 

0,186 (0,001) 

* Calculée sur la courbe de biodégradation du naphtalène total (adsorbé + solution) 

En présence de O,lgL-l de B34, environ la moitié du naphtalène se trouve sous forme 

adsorbée et la vilesse globale maximale est diminuée de 21 %. Celle diminution du même ordre de 

grandeur (24%) a été constatée pour l'expérience en présence de plusieurs concentrations d'argile 

organique (Figure 5.9) et démontre une excellente répétition des expérimentations. 

5.3.5. Biodégradation du naphtalène en présence de sédiment de riviè.'e 

L'étude des cinétiques de biodégradation du naphtalène dans des suspenSIOns a été 

également réalisée en présence d'un matériau naturel, un sédiment de rivière (§5.3.5) . Les 

concentrations testés de 0 à SOgL-l sont plus importantes que celles employées avec les supports 

argileux. Le sédiment étant un matériau possédant une faible capaciLé adsorbante pour le 

naphtalène comparé à l'argile organique B34 (Chapitre 4), il a fallu travailler avec des 

concentrations s'échelonnant jusqu'à 50gL-1 de sédiment pour obtenir une rétention du naphtalène 

de 50% environ, contrairement à l 'argile organique B34 dont seulement une concentration de 

O,1gL-l suffit à adsorber la moitié du naphtalène présent en solution. Les courbes de disparition du 

naphtalène sont présentées en figure 5.12. Chaque point est une moyenne de deux valeurs et les 

valeurs brutes sont annexées (Annexe 18). 
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Figure 5.12. Evolution de la concentration de naphtalène en solution en présence de différentes 
concentrations de sédiment de rivière non stérile - Agitation à SOOrpm à 30°C - Ajout de 
106UFCmL-1 de Burkholderia cepacia 
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Il n'a pas été possible de doser le naphtalène adsorbé sur le sédiment (par désorption) 

comme il avait été pratiqué avec l'argile organique B34. En effet, le sédiment provenant d'une 

rivière ayant subi des pollutions organiques, placé dans une solution de méthanol donne un 

surnageant après centtifugation de couleur brunâtre qui même dilué ne permet pas de reconnaître le 

pic du naphtalène (bruit de fond trop important). Les données de biodégradation en présence de 

sédiments sont donc réduites à l'évolution du naphtalène en solution. 

Le sédiment naturel ajouté dans chaque essai de biodégradation n'a subi aucune 

stérilisation. Il apporte donc des microorganismes (environ 104 microorganismes par gramme de 

sédiment, cultivés sur milieu solide gélosé contenant du naphtalène (§3.1)). Ces microorganismes 

sont apparemment incapables d'attaquer le naphtalène sur 27 heures car les concentrations de 

naphtalène mesurées (à t=27h) en présence de 19L-l de sédiment non stérile et avec 40mgL-1 

d'HgCh sont identiques. 

Le tableau 5.8 présente les vitesses maximales et spécifiques de dégradation du naphtalène 

ainsi que les constantes cinétiques du premier ordre. Les concentrations initiales introduites variant 

de 0,45.106UFCmL-1 à 0,86.106UF/mL-l, les vitesses ont été rapportées au nombre de bactéries 

de façon à s'assurer que la différence observée dans les vitesses mesurées n'est pas liée à 

l'inoculum. 

Tableau 5.8. Paramètres cinétiques de biodégradation du naphtalène en présence de différentes 

concentrations de sédiment 

Sédiment Vitesses Vitesses spécifiques Constante k 

(gL-l) (mgL-1h-1) (mgL- 1h- 11O-6i) (h- 1 ) 

° 2,85 (0,09) 3,43 (0,10) 0,08 (0,01) 

0,5 2,94 (0,22) 2,88 (0,21) 0,06 (0,02) 

5 4,62 (0,56) 5,43 (0,65) 0,29 (0,06) 

10 5,38 (0,43) 5,27 (0,41) 0,48 (0,10) 

25 3,21 (0,05) 2,01 (0,03) 0,21 (0,14) 

50 2,38 (0,13) 1,95 (0,11) 0,48 (0,15) 

La population de Burkholderia cepacia reste stable tout au long de l'essai de biodégradation 

montrant qu'il n'y a pas croissance des microorganismes. Cependant, pour les concentrations en 

sédiment les plus importantes (25 et 50gL-l), il devient impossible de dissocier de façon certaine 

Burkholderia cepacia et les microorganismes indigènes, formant parfois des mycéliums et 

interdisant tout comptage. 

Les résultats de biodégradation obtenus sont assez surprenants. Globalement, l'ajout de 

sédiment permet une augmentation des vitesses de biodégradation jusqu'à une concentration de 

lOgL-l de sédiment et ensuite, les vitesses "diminuent ". 
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L'interprétation des résultats de biodégradation du naphtalène en présence de sédiments est 

délicate par manque de données sur l'évolution de la quantité de naphtalène adsorbé (impossibilité 

de pratiquer une désorption sur le sédiment contaminé) de par la présence de certains composés ou 

orgamsmes. 

Tout d'abord, le sédiment apporte environ 3mg de carbone organique dissous par gramme 

de sédiment (§3.4 et Annexe 6). Difficilement oxydable par voie chimique (persulfate de sodium et 

UV) et il est probable qu'il soit aussi difficilement oxydable par voie biologique. Néanmoins, le 

COD relargué peut constituer une seconde source de carbone pour Burkholderia cepacia en sus du 

naphtalène. 

Dans un second temps, la présence effective de métaux dans le sédiment peut conférer un 

caractère toxique au sédiment. Cependant, la forme des métaux combinée ou complexée avec des 

oxydes ou de la matière organique leur conférerait un comportement non actif. 

Le troisième point concerne l'apport de microorganismes autochtones par le sédiment non 

stérilisé. Bien que les expériences réalisées avec 19L-1 de sédiment soit environ 104 

microorganismes par gramme de sédiment (UFC) montrent une non dégradation du naphtalène en 

27 heures, il est possible que l'apport de quantités plus importantes de sédiment et de 

microorganismes, participent à l'attaque du naphtalène. Nous notons d'ailleurs une augmentation 

de la population bactérienne autochtone de 0,1.106 à 0,3.106 et de 0,3.106 à 0,5.106 au cours de 

la dégradation du naphtalène pour les concentrations en sédiment de 25 et 50gL-1 respectivement 

(Annexe 18). 

lE+08 

.... 
1 

~ 1E+07 

!3 
</) .... lE+OG 

. ~ 
p. • Microorganismes du sédiment 

] lE+05 

~ 
• B. cepacia + Microorganismes du sédiment 

<Il 

<Il 
~ lE+04 a 
</) 

'§ 
on .... 1E+03 0 
0 
b 
~ 

lE+02~--~--~~--~--~--~----r-~ 

o 10 20 30 40 50 60 70 

Temps (h) 

Figure 5.13. Evolution de la concentration en microorganismes (Burkholderia cepacia et 

microorganismes autochtones) dans une suspension de 19L-1 de sédiment sans ajout de naphtalène 
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Sur la base de ces constatations, les hypothèses soulevées pour expliquer une augmentation de la 

biodégradation du naphtalène jusqu'à des concentrations de lOgL-l de sédiment est une croissance 

bactérienne en présence du sédiment (Figure 5.13). Le sédiment apporterait donc une part de 

carbone biodégradable. La diminution des vitesse de biodégradation est liée à l'adsorption du 

naphtalène sur la sédiment rendant cette fraction de substrat non disponible aux microorganismes. 

Cette hypothèse est supportée par le fait que les constantes cinétiques de dégradation du premier 

ordre du naphtalène dans la phase liquide ne sont pas statistiquement différentes pour les 

concentrations en sédiment de 10,25 et 50gL-l. 

5.4. Discussion 

Le naphtalène, hydrocarbure polyaromatique, est un composé organique dégradable par 

des microorganismes, et plus particulièrement les bactéries du genre Aeromonas (Kiyohara et 

Nagao, 1978) et Pseudomonas (putida,fluorescens, ... ) (Barnsley, 1976; Bateman et al., 1986; 

Cerniglia, 1993; Guerin et Boyd, 1992;). Burkholderia cepacia (ex Pseudomonas ) (Liste de 

validation n045, 1993) est capable de dégrader cet hydrocarbure. Bien que le naphtalène en 

solution disparaisse complètement dal?s les essais de biodégradation, nous n'avons pas cherché à 

savoir si la biodégradation par Burkholderia cepacia était ultime (i.e. le carbone apporté par le 

naphtalène est transfonné en biomasse et dioxyde de carbone). Aucune recherche des métabolites 

produits n'a été entreprise d'un part parce que ce n'était pas du tout l'objectif de cette étude et 

d'autre part, parce que la littérature décrit cet hydrocarbure comme facilement dégradable et non 

persistant dans l'environnement (Howard, 1989). 

Les résultats de biodégradation montrent que les cinétiques sont dépendantes du rapport 

SO/XO, rapport entre la concentration initiale en substrat et la concentration initiale en 

microorganismes (Chudobba et al., 1991; Thouand et al., 1995; Simkins et Alexander, 1984). 

Pour comparer nos résultats, nous avons essayé de travailler avec un inoculum dense de façon à 

limiter et négliger la croissance bactérienne. Les modèles cinétiques appliqués sont le modèle du 

premier ordre sans croissance ou encore le modèle linéaire pour calculer des vitesse maximales 

d'assimilation du naphtalène par les bactéries. Ces modèles appliqués ne s'ajustent pas forcément 

très bien aux valeurs expérimentales. En fonction des conditions initiales, une linéarisation est 

parfois meilleure qu'une cinétique de.forme exponentielle, ce qui rejoint le travail de Simkins et 

Alexander (1984) sur le fait que les cinétiques sont dépendantes des concentrations initiales. C'est 

pourquoi, nous avons appliqué ces deux modèles à toutes nos cinétiques. 
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La présence de particules minérales et organo-minérales modifie les cinétiques de 

biodégradation plus généralement contribue à les ralentir. Par contre, elles ne sont pas influencées 

par la présence de matière dissoute et non biodégradable: une même vitesse et une même quantité 

de naphtalène consommée par les microorganismes ont été mesurées en présence de 0,12gL-1 de 

pol yacrylamide. 

La limitation de la biodégradation du naphtalène a été constatée en présence des systèmes 

contenant montmorillonite et argile organique B34. De nombreuses études montrent des 

constatations semblables avec des particules de sol (Guerin et Boyd, 1992; Mihelcic et Luthy, 

1991; Ogram et al., 1985; Rijnaarts et al., 1990), d'argile (Subba Rao et Alexander, 1982; Weber 

et Coble, 1968; Wzolek et Alexander, 1979) ou même des particules synthétiques telles que des 

billes de Téflon (Harms et Zehnder, 1994; 1995). Guerin et Boyd (1992) ont mesuré des 

constantes cinétiques de dégradation du premier ordre du naphtalène par Pseudomonas putida 

décroissantes en fonction de la quantité de sol présent en suspension. La constante équivaut à 

2,58h-1 sans sol, ne vaut plus que 0,96h-1 pour 66gL-1 de sol et diminue encore à 0,48h-1 pour 

200gL-1 du même sol. 

La comparaison des rapports des constantes de dégradation avec et sans particules est 

présentée Figure 5.14. 
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Figure 5.14. Evolution des rapports des constantes k (sans particules ko et avec différentes 

concentrations kc) en fonction de la concentration en montmorillonite et B34 

La figure 5.14 montre que le rapport augmente lorsque la quantité de particules en 

suspension s'accroît. Par exemple, il existe un rapport de 2,16 entre k déterminé sans B34 et avec 

0,5g-1L et un rapport 2,48 pour les mêmes concentrations de montmorillonite. Dans un même 

ordre d'idée, Guerin et Boyd (1992) ont constaté une diminution de la biodisponibilité du 

naphtalène en présence de sol. La variation dans les constantes de dégradation modélisées selon un 

premier ordre, est beaucoup plus faible: il existe un rapport compris entre 2 et 5 pour des 
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concentrations plus forte variant entre 0 et 200g-1 L de sol (2 sols différents testés) tandis que nous 

avons des variations du même ordre pour des concentrations particulaires beaucoup plus faibles 

( <1gL-l). 

Les cinétiques de biodégradation avec le complexe ne donnant pas de résultats différents 

pour les concentrations testées de 0 à 0,5g de complexe L-l peuvent être interprétées de la façon 

suivante: les concentrations employées sont trop faibles pour donner des résultats différents car 

comparativement à la montm0l1llonite, 0,5gL- l de complexe fournit la même quantité de particules 

que 0,25gL-l de montmorillonite. La différence entre les cinétiques n'apparaissant qu'à partir de 

0,lgL-1, les concentrations de complexe testées sont alors trop faibles pour avoir un effet 

significatif. De surcroît, le complexe ne piège pas de cations initialement présents dans le milieu 

minéral: les éléments minéraux ne sont pas en concentration limitante. 

Dans le cas de Guerin et Boyd (1992), la limitation de la biodisponibilité est expliquée par 

les auteurs par une rétention du polluant par le sol. Cet argument ne peut pas s'appliquer à l'argile 

organique B34 puisque la comparaison des cinétiques de biodégradation du naphtalène en présence 

d'argile organique avec les cinétiques de désorption (Tableau 5.8) montrent que pour toutes les 

concentrations testées, les vitesses de désorption sont au moins 10 fois plus grandes que les 

constantes de biodégradation. De plus, nous avons montré dans le chapitre 4 que les constantes de 

désorption n'étaient pas fonction de la quantité adsorbée. Ces résultats démontrent comme ceux de 

Rijnaarts et al. (1990) et ceux de Mihelcic et Luthy (1991) que la cinétique de désorption n'est pas 

le facteur limitant de la biodégradation du naphtalène en présence d'argile organique B34. 

Tableau 5.8. Constantes du premier ordre de désorption et de biodégradation du naphtalène en 

présence de B34 -----------------------------------------------------
B34 (gL-1) k désorption (h-1) k biodégradation (h -1 ) 

0 0,158 

0,05 1,90 0,182 

0,1 1,44 0,155 

0,25 2,21 0,114 

0,5 1,71 0,073 

1 1,95 0,034 

Rijnaarts et al. (1990) de même que Mihelcic et Luthy(1991) incriminent la diffusion 

intraparticulaire ou interne, i. e. à l' inté11eur des pores des particules de sol, d'être responsable de 

la limitation de la biodisponibilité de l'a-hexchlorocyclohexane et du phénanthrène respectivement. 

La diffusion du polluant dans les pores dans lesquelles il est retenu est plus lente que la diffusion 

dans la phase aqueuse. Cette hypothèse peut être soulevée pour l'argile organique B34 et sera 

développé dans le chapitre 6. Par contre, elle ne peut s'appliquer à la montmorilonite de sodium 
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qui n'adsorbe pas le naphtalène. 

L'interprétation des résultats de consommation du naphtalène en présence de sédiment est 

délicate, parce que le sédiment apporte d'une part une seconde source de carbone (3mgCOD/g de 

sédiment) et d'autre part environ 104 microorganismes par gramme de sédiment. L'augmentation 

de la biodégradation peut alors être attribuée à un apport extérieur de microorganismes et à un 

apport extérieur de carbone. Des résultats similaires de stimulation de la biodégradation avaient été 

constatés par Shimp et Young (1988) et Kunc et Stotsky (1977). Mihelcic et Luthy (1991) ont aux 

aussi constaté une augmentation des taux de biodégradation du phénanthrène de 0,35mgL-l.jour 

pour 2gL-1 de sol à 0,83mgL-l.jour pour 5,3g de sol. Ces auteurs ont en effet expliqué la 

stimulation de la biodégradation d'un aldéhyde par un apport de microorganismes en même temps 

que l'ajout de montmorillonite non stélile dans leurs essais de biodégradation (Shimp et Young, 

1988 et Kunc et Stotsky, 1977) et avec le sol pour Mihelcic and Luthy (1991). 

Bien qu'il soit difficile d'expliquer la diminution des cinétiques pour de faibles 

concentrations de sédiment, certaines hypothèses peuvent être émises: présence de métaux qui 

peuvent être toxiques (Manilal et Alexander, 1991; Stevens et al., 1990), disponibilité réduite des 

éléments nutritifs ou réduction de la diffusivité externe ou interne (Rijnaarts et al., 1990). 

5.5. Conclusion 

Après avoir étudié le comportement physico-chimique du naphtalène dans différents 

milieux contenant des particules en suspension, son comportement a été étudié face à la 

dégradation par une espèce bactélienne Burkholderia cepacia. 

La limitation de la biodégradation du naphtalène dans une suspension de montmorillonite 

de sodium peut s'expliquer de deux façons qui seront développées dans le chapitre 6 1) une 

limitation d'ordre biologique, i.e. ,un manque d'éléments minéraux (cations) facilement 

échangeables avec le sodium de la montmOlillonite et 2) une banière à la diffusion du substrat vers 

Burkholderia cepacia (limitation du transfert de masse externe) la montmOlillonite, constituée d'un 

assemblage de feuillets de petite taille (0,5I1lTI en moyenne) s'agrégeant avec les microorganismes. 

Les résultats montrant des cinétiques proches avec ou sans complexe s'expliquent par des 

concentrations en particules testées trop faibles et par un milieu minéral non limitant contrairement 

à celui contenant la montmOlillonite, 

L'interprétation des données mesurées avec le sédiment naturel est délicate. Le sédiment 

constitue une source secondaire de carbone et de microorganismes. De plus, il contient des métaux 

qui peuvent être toxiques. 
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Quant aux expériences réalisées avec l'argile organique B34, adsorbant du naphtalène, elles 

montrent une diminution des cinétiques de biodégradation et donc de la biodisponibilité du 

naphtalène. Comme la désorption n'est pas le facteur limitant la biodégradation (les cinétiques sont 

environ 10 fois plus grandes), l'hypothèse d'une limitation du transfert du naphtalène peut être 

émise. 

Ces hypothèses font l'objet d'expériences décrites dans le chapitre 6. 
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Chapitre 6. Paramètres contrôlant la biodisponibilité du naphtalène 

6.1. Introduction 

Dans les expétiences décrites au chapitre 5 "Biodégradation du naphtalène en présence de 

suspensions argileuses", la biodégradation du naphtalène apparaît limitée de façon significative en 

présence de montmorillonite de sodium et d'argile organique B34. L'objectif de ce chapitre 6 est 

de déterminer et de comprendre quels sont les mécanismes responsables de la limitation de la 

biodisponibilité du naphtalène. 

Plusieurs hypothèses, par ailleurs rencontrées dans la littérature (Chapitre 2, analyse 

bibliographique) ont été émises: i) la sorption du polluant rendant le composé adsorbé inaccessible 

et sa désorption lente qui limite la biodégradation, ü) le transfert de masse externe, iii) le transfert 

de masse interne, iv) la capacité des particules solides à "piéger" tout élément, organique ou 

inorganique et même les exoenzymes sécrétées par les microorganismes dégradeurs v) ou encore 

l'apport d'éléments toxiques en même temps que les particules solides. 

i) La sorption (adsorption et absorption) d'un composé est un des mécanismes souvent 

incriminé dans la limitation des cinétiques de biodégradation. Pour de nombreux auteurs, un 

composé organique adsorbé ne peut être assimilé par les microorganismes bactériens: il doit se 

trouver sous fonne dissoute. Parmi de nombreuses études, Weber et Coble (1968) ont été dans les 

premiers à constater qu'une adsorption diminuait les cinétiques de biodégradation: une adsorption 

de 50% de diquat sur le la montmorillonite diminue de 50% la quantité de C02 produit. 

ii) Le transfert de masse externe, c'est-à-dire la diffusion du composé dans la couche limite 

à l'extérieur des particules peut aussi limiter la biodisponibilité. Cependant, dans des systèmes 

soumis à une agitation (la plupart des expériences de laboratoire), la couche limite est réduite et le 

transfert de masse externe devient alors négligeable ou non limitant (Brusseau et al., 1991; 

Mihelcic et Luthy, 1991; Rijnaarts et al., 1990; Wu et Gschwend, 1986). 

Dans les systèmes non turbulents, Stapleton et al. (1994) ont montré que le transfert de masse 

externe pouvait jouer un rôle, même dans des systèmes contenant de faibles concentrations en 

particules. Ces auteurs ont mesuré que la transfert de masse externe limitait l'adsorption d'un 

polluant hydrophobe, le pyrène, lorsque les concentrations en solide (sédiment de lac) étaient 

inférieures à 6,7gL-l. Par contre, pour des concentration plus importantes, de l'ordre de 250gL-l, 

la diffusion intraparticulaire, encore appelée transfert de masse interne (dans les pores des 

particules solides) devenait le ptincipal facteur limitant. 

iii) Le transfert de masse interne du polluant adsorbé dans les pores est un mécanisme 

souvent mis en cause pour expliquer la limitation de la biodisponibilité en présence de particules 

microporeuses. En effet, la diffusion du composé à l'intérieur les pores (incluant sorption et 

transport) est souvent plus faible que dans la phase aqueuse (Mihelcic et Luthy, 1991; Rijnaarts et 

al., 1990; Scow et Alexander, 1992; Zhang et al., 1995). 
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iv) Enfin, la présence de particules solides peut induire une modification de 

l'environnement bactérien assez important pour modifier la biodégradation par piégeage d'enzymes 

excrétées par les microorganismes (Burns, 1980; Quiquampoix et al., 1993), enzymes dont 

l'activité catabolique est décrue par leur adsorption (Quiquampoix, 1987 a,b; Staunton et 

Quiquampoix, 1994) ou encore d'éléments nutlitifs minéraux (Manilal et Alexander, 1991). 

v) Un apport d'éléments toxiques peut être responsable d'une diminution de 

biodisponibilité. 

Parmi ces hypothèses, la sorption comme terme limitant a été écarté de nos hypothèses 

puisque la montmorillonite ne retient pas l'hydrocarbure (Kp=OgL-l). De plus, les chapitres 4 et 5 

ont montré que la cinétique de désorption du naphtalène à partir de l'argile organique B34 

(adsorbant de grande capacité pour le naphtalène (Kp=gL-l) étant supérieure aux cinétiques de 

biodégradation ne pouvaient être le facteur limitant. Comme la dégradation du naphtalène étant un 

mécanisme apparemment intracellulaire (Smith, 1994), l'hypothèse de sorption d'exoenzymes 

n'est pas envisageable. Les hypothèses de limitation de transfert de masse et de piégeage des 

éléments nutritifs inorganiques ont donc été retenues et vérifiées au long de ce chapitre. 

Ce chapitre s'organise en trois parties. La première partie s'applique à la Vélification de 

l'hypothèse de la limitation de la biodisponibilité du naphtalène par limitation du transfert de masse 

externe avec les particules de montmorillonite et d'argile organique B34. Pour ce faire, deux 

expériences ont été mises en oeuvre : une expérience de biodégradation du naphtalène par 

Burkholderia cepacia en présence de montmOlillonite sodique sous différentes vitesses d'agitation, 

une expérience de mesure de diffusion du naphtalène à travers une membrane en présence et 

absence de montmorillonite. Par ailleurs, un calcul de l'épaisseur de la couche limite autour des 

particules de montmorillonite et d'argile organique B34 ainsi qu'un appui visuel grâce à des 

photographies prise en microscopie 'électronique à transmission ont permis de conforter les 

résultats des expéliences. 

La seconde partie concerne le transfert de masse inteme car les particules d'argile organique 

B34 peuvent être considérées comme des particules microporeuses dans lesquelles pénètre le 

naphtalène. Bien que certainement négligeable à cause de vitesses de désorption très rapides, la 

diffusivité du naphtalène dans les pores a été estimée. 

Enfin, l'hypothèse de rétention d'éléments nutlitifs minéraux a été vérifiée par dosage des 

cations présents dans le milieu minéral (§6.3.3) avant et après échange avec la montmorillonite 

sodique et l'argile organique B34. La biodégradation du naphtalène a été par ailleurs testée dans le 

milieu minéral et dans le milieu ayant été en contact avec la montmorillonite possédant une forte 

capacité d'échange cationique. 
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6.2. Protocole expérimental 

6.2.1. Biodégradation du naphtalène avec O,SgL -1 de montmorillonite 

sous différentes vitesses d'agitation 

Cet essai de biodégradation du naphtalène a pour but de déterminer l'influence du transfert 

de masse externe du naphtalène sur les cinétiques de biodégradation. En effet, l'influence de 

l'agitation de la suspension de montmorillonite sur la biodégradation du naphtalène renseigne sur 

l'importance du transfert de masse externe. 

Les témoins abiotiques contenant 0,5gL-l de montmOlillonite de sodium (soniquée pendant 

3 minutes dans un bain) sont réalisés en duplicat dans des flacons en Téflon de 250mL (Nalgène) 

contenant 100mL de solution stérile à base de naphtalène (§3.3). Les essais de biodégradation du 

naphtalène en présence de 0,5gL-l de montmOlillonite dans une solution de naphtalène (§3.3) sont 

réalisés en tliplicat. Au temps t=O, 1,8.106 bactélies cultivables mL-l (Burkholderia cepacia) sont 

introduites dans chaque flacon essai. Tous les flacons sont placés sur un agitateur multipostes 

(Bioblock) et sont agités à l'aide de barreaux magnétiques recouverts de Téflon de 25mm. Les 

vitesses d'agitation employées sont: Orpm, 250rpm et 500rpm. Les flacons non agités (Orpm) sont 

néanmoins soumis à une agitation de 20 secondes maximum avant chaque prélèvement. Les 

échantillons prélevés à des temps différents sont centrifugés pendant 10 minutes à 45000g dans 

des tubes Téflon. Le naphtalène en solution dans le surnageant est dosé par HPLC (§3.6). 

6.2.2. Diffusion du naphtalène à travers une membrane Influence de la 

présence de montmorillonite 

Cette expérience réalisée dans des conditions abiotiques a pour but de déterminer si la 

présence de montmorillonite en suspension à une concentration de 0,5gL-l modifie la diffusivité 

du naphtalène dans la phase aqueuse. < 

Le principe employé est emprunté à Mignot et Junter (1990). La diffusion du naphtalène à 

travers une membrane de filtration est mesurée dans un système contenant un milieu minéral. La 

mesure de la diffusivité à travers la membrane est ensuite comparée à la mesure obtenue avec le 

naphtalène dissous dans une suspension de 0,5gL-l de montmOlillonite. 

Le montage employé est celui décrit au paragraphe 3.12. La chambre 1 est remplie 

exactement 1012mL de solution stérile à base de naphtalène (§3.3) ou de suspension à 0,5gL-l de 

montmOlillonite et la chambre 2 avec le même volume de milieu minéral (§3.2). Les solutions et 

l'appareillage sont placés à une température de 30°C (±lOC). Toutes les heures environ, ImL de 

milieu est prélevé à travers un septum Téflon à l'aide d'une selingue en verre. Le prélèvement est 

effectué dans chaque chambre de mesure de façon à préserver un même volume dans chaque 
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Chambre. Le naphtalène en solution est dosé par HPLC (§3.6). 

Chaque expétience est renouvelée 2 fois. 

134 

6.2.3. Biodégradation du naphtalène dans le milieu minéral et dans un 

milieu échangé par du sodium 

Cet essai est réalisé dans un but de montrer l'influence d'un milieu minéral limitant sur la 

dégradation du naphtalène. 

Une suspension de O,5gL-l de montmorillonite de sodium (§3.4.1) est préparée dans le 

milieu minéral (§3.2). Après forte agitation par barreau magnétique pendant 2 heures, la 

suspension est centrifugée à 45000g pendant 15 minutes et le surnageant est récupéré. Deux 

milieux à base de naphtalène sont alors préparés: l'un dans le surnageant de montmorillonite et 

l'autre dans le milieu minéral (§3.2). 100mL de ces milieux stérilisés par autoclavage sont répartis 

dans des flacons Téflon de 250mL (Osi). Pour chaque milieu, trois flacons sont inoculés avec 

2,5.107UFCmL-l de Burkholderia cepacia et trois autres ne recevant pas d'inoculum servent de 

témoin. 

A différents temps t, lOmL de suspension bactérienne sont prélevés dans chaque flacon, 

centrifugées à 45000g pendant 10 minutes et la concentration du naphtalène dans le surnageant est 

dosée par HPLC (§3.6). A ces mêmes temps t, la quantité de bactéries est évaluée par étalement 

sur milieu gélosé (§3.1.3) après dilutions successives dans du sérum physiologique. 

6.3. Résultats 

6.3.1. Transfert de masse externe 

6.3.1.1. Distribution. granulométrie des suspensions argileuses et observations 
microscopiques 

Des mesures de taille de particules ont été réalisées sur toutes les suspenslOns de 

montmorillonite, complexe, argile organique, sédiment et les mélanges avec les microorganismes 

par diffraction laser. Les courbes des systèmes montmorillonite et B34 sont présentées 

respectivement en figure 6.1 et 6.2 et en annexe 18 pour le complexe et le sédiment. 

La taille des particules de montmorillonite mesurée par diffraction laser augmente en 

présence des bactéries. Ainsi, comme le montre la figure 6.1, le diamètre volumique moyen 

(mesuré au maximum d'intensité du pic) de la montmorillonite (O,5Jlm) augmente à 2,2Jlm en 

présence de Burkholderia cepacia dont le diamètre moyen est de 1,lJlm. Un second groupe de 
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particules de diamètre moyen 15ftm apparaît. Ce second groupe est de poids beaucoup mOInS 

important que des particules de 2,2ftm, car il représente un nombre de particules négligeable par 

rapport au nombre de particules de tailles de 2,2ftm. Ces résultats conduisent à conclure à une 

agrégation entre les microorganismes et les particules d'argile deux fois plus petites a lieu. 

25~--------------------------------~ 
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15 Montmorillonite 

10 Montmorillonite + B.cepacia 

5 
B. cepacia 

0;-----~-4~~~--._--~~_T~ 
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Figure 6.l. Taille des particules de montmorillonite, de montmorillonite avec Burkholderia cepacia 

et des bactéries mesurée en diffraction laser 
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Figure 6.2. Taille des particules d'argile organique B34, de B34 en présence de Burkholderia 

cepacia et de Burkholderia cepacia mesurée en diffraction laser 

Avec les particules d'argile organique B34, la taille des particules de B34 n'est que très 

faiblement modifiée en présence des microorganismes (Figure 6.2). Le diamètre volumique moyen 

des particules d'argile organique vaut 55ftm contre 60ftm avec Burkholderia cepacia. 

Des constations similaires ont été observées avec le complexe montmorillonite 

polyacrylamide et le sédiment de rivière dont les tailles moyennes des particules sont données 

dans le tableau 6.1. 
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Tableau 6.1. Diamètres volumiques moyens pour chaque sytème (~m) 

Bc M M+Bc C C+Bc B34 B34+Bc Secl Sed+Bc 

1,1 O,S 2,2 I,S 2,5 5S 60 2S 48 
I3c: I3urkholdelia cepacia. M : montmolillonite. C : complexe. 834 : mgile orgéulique I334, Sed : Sediment 

Pour connaître l 'age ncement des particules de montmorillonite par rapport aux 

microorganismes, cles photos ont été prises en microscopie élec tronique il balayage el en 

transmission. 

Une suspension de 0,5gL-1 de montmorillonite, de O,SgL-1 de montmorillonitè contenant 

9.109bactériesL-1 bactéries est déposée et séchée sur un filtre pour une observaLÎon au microscope 

à balayage (MEB) (§3.1O.1). Les images de surface de la montmorillonite et de la montmoriljoniLe 

+ bactéries sont identiques (Figure 6.3). Le même aspect de relief de l'image de surface dnnnée 

par le mélange montmorillonite et bactéries laisse suggérer que les microorganismes sont 

totalement recouverts des feuillets d'argile. La réalisation d'un spec tre électronique de surface 

(§3 .10.1) confirme que la nature de la surface est la même que les microorganismcs so icnl 

présents ou non: seule la montmorillonite est visualisée (Spectres en annexe 19). 

Figure 6.3. Montmorillonite + Burkholderia cepacia observées en microscopie électronique il 

balayage (l'espace entre les 10 points vaut 30~m) 

L'organisation des microorganism es en présence de O,SgL-1 de montmorill onilc es l 

observé en microscopie électronique en transmission (MET) après réalisation de coupes (§3.1O.2). 

L'observation cles coupes de bactéries, montmorillonite et montmorillonite + bactéries a été réalisée 

après une coloration de contraste au citrate de plomb et à l'acé tate d'uranyle (§3.10.3 . 1) . Les 

photos en figure 6.4 montrent successivement une bactérie de 8urkholderia cepacio (a), des 

feuillets de montmorillonite (b) et une bactérie en présence de feuillets (c). 
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Figure 6.4. a) Burkholderia cepacia (x 35000) 

Figure 6.4. b) Feuillets de montmorillonite (x 75(00) 

Il . 
• .-..-a.... -' 

t , 

Figure 6.4. c) Burkholderia cepacia en présence de feuillets de montmorillonÎle (x 28(00) 
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Il est très nettement visible sur la photo Ca) que la bactérie présente une forme allongée 

CBurkholderia cepacia sont des bactéries Gram négatif en forme de bâtonnets) et sa double paroi 

caractétistique des Gram négatifs est très bien visualisée. 

Les feuillets de montmorillonite (photo b) sont ici sous forme de tactoïde, c'est-à-dire 

qu'ils fonnent une association de plusieurs feuillets. 

La figure Cc) est très intéressante parce qu'elle montre une bactérie en présence de feuillets 

de montmorillonite. Les feuillets sont placée autour de la membrane bactérienne sans pour autant la 

recouvlir complètement ni la toucher. 

Cette dernière photographie confirme l'augmentation de la taille des particules visualisé en 

diffraction laser par agrégation des deux entités (montmorillonite et bactéries). Cependant, un 

espace entre les feuillets de montmorillonite et la paroi bactélienne mesurant environ un dixième de 

micromètre ne répond ni à la coloration des protéines (§3 . 10.3.2) ni à la coloration des 

polysaccharides (§3 .1O.3.3), suggérant une densité de polymères trop faible pour être visualisés 

La figure 6.5 montre une bactérie en présence de feuillets de montmorillonite dont la coupe a subi 

une coloration spécifique des polysacchmides avant observation. La membrane bactérienne est très 

bien contrastée, mais aucun marquage n'apparaît entre la paroi et les feuillets. 

Figure 6.6. Bactérie (x22000) (Burkholderia cepacia) et feuillets de montmorillonite (Coloration 

spécifique des polysacchatides) 
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Nous avons réalisé à partir des photos prise en MET avec ou sans coloration spécifique un 

comptage des bactéries que présentent une "agrégation avec les feuillets de montmOlillonite". Sur 

33 clichés, seulement 50% montrent une présence d'argile à proximité de la paroi. En posanlune 

hypothèse de répartition dans l'espace identique à celle en deux dimensions, une estimation lrès 

aléatoire du pourcentage de couverture des bactéries donne un chiffre de 30% sur 50% des 

bactéries photographiées en présence de montmorillonite, soit au total 15% de la surface 

bactérienne, avec un maximum de microorganismes recouverts à 20%. Ce recouvrement partiel 

des microorganismes peut expliquer la diminution de la biodisponibilité du naphtalène. Une 

hypothèse de limitation du passage du substrat à travers la membrane par la montmorillonite 

constituant un obstacle à la diffusion du naphtalène est possible. Cependant, l'estimation d'un 

pourcentage de recouvrement des microorganismes par la montmorillonite à partir de ces clichés, 

comporte une erreur importante. Le nombre limité de photos à notre disposition, ainsi que des 

images bidimensionnelles sont source d'en·eurs importantes. 

Ce faible pourcentage de 15%, entaché d'une en·eur importante, ne permet pas d'expliquer 

à lui seul la diminution des vitesses de biodégradation du naphtalène constatées en présence de 

montmorillonite. En effet, les cinétiques de biodégradation sont réduites de trois fois environ en 

présence de 0,5gL-I de montmorillonite. 

6.3.1.2. Biodégradation du naphtalène avec 0,5gL:l de montmorillonite à différentes vitesses 
d'agitation 

Cette expérience de biodégradation du naphtalène réalisée avec et sans agitation d'une 

suspension de 0,5gL-I de montmOlillonite de sodium, a pour but de monter l'influence du transfert 

de masse externe. Les essais ont été réalisés avec des vitesses d'agitation des barreaux 

magnétiques de Orpm, 250rpm et 500rpm. Au temps zéro, l'inoculum contenant Burkholderia 

cepacia adaptée au naphtalène est ajouté aux flacons essais et la concentration dans les flacons est 

de 1,8.106UFCmL-I. La figure 6.1 montre l'évolution de la concentration en naphtalène pour les 

essais de biodégradation et les témoins. Chaque point est une moyenne réalisée sur un triplicat et 

les résultats bruts sont donnés en annexe 20). 
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Figure 6,6, Biodégradation du naphtalène par Burkholderia cepacia dans une suspension de 

0,5gL-1 de montmorillonite à une température de 30°C sous différentes vitesses d'agitation. 

L'évolution des courbes témoins montre une perte en naphtalène par volatilisation de 20% 

en 12 heures quelle que soit l'agitation. Cette perte correspond à la moyenne calculée sur 

l'ensemble des essais (§4.3.1). Les courbes représentant les essais de biodégradation montrent 

une baisse par biodégradation de la concentration en naphtalène. Cette baisse est la même quelles 

que soient les vitesses d'agitation: les courbes se superposent parfaitement. 

Les cinétiques traduites en termes de vitesses et de constantes de dégradation du premier ordre 

(§3.11.5) (Tableau 6.2) confirment que la biodégradation du naphtalène est identique dans tous les 

essais. Les valeurs des vitesses et des k ne sont pas différentes au seuil de 0,05 (Test de Student). 

Tableau 6.2. Paramètres de biodégradation du naphtalène pour des vitesses d'agitation différentes 

Vitesse d'agitation Orpm 250RPM 500RPM 

*Vitesse maximale 3,24 (0,86) 2,73 (0,41) 3,44 (0,28) 

(mgL-1h-1) 

*k (h-1) 0,044 (0,006) 0,040 (0,001) 0,045 (0,002) 

Température (oC) 30 (±1) 31 (±1) 32 (±l) 

* Les vitesses et les k ont été calculés sur les valeurs de volatilisation déduite 

Seule la température diffère légèrement entre chaque essai. Elle est plus élevée de 2°C dans 

les flacons agités que dans les flacons non agités. Cette augmentation est due à l'échauffement par 

le barreau et la table d'agitation. Malgré cette élévation de température de 2°C dans les batchs agités 

à 500rpm, il n'existe pas de différence entre les 3 courbes moyennes de dégradation pour chaque 

vitesse d'agitation. Une différence de 2°C n'a dans ces conditions opératoires aucune influence sur 
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la biodégradation du naphtalène par Burkholderia cepacia. La constante de dégradation moyenne 

est k=0,043 (0,004)h-1 et la vitesse maximale de dégradation est V max= 3,14 (0,59) mgL-1h-1. 

Les résultats de cette expérience indiquant que l'agitation ne modifie pas les cinétiques de 

biodégradation montrent que le transfert de masse externe n'est pas limitant. 

6.3.1.3. Diffusion du naphtalène à travers une membrane Influence de la présence de 
montmorillonite 

Cette expérience de diffusion du naphtalène à travers une membrane a été réalisée dans 

l'objectif de confirmer que la diffusion du naphtalène dans l'eau n'était pas altérée par la présence 

de particules de montmorillonite en suspension et par conséquent que le transfert de masse externe 

n'explique pas la baisse de la biodisponibilité. L'appareillage utilisé (Descriptif §3.12) comprend 

deux cellules de mesure de même volume séparées par une membrane. Une cellule contient le 

naphtalène dissous dans le milieu minéral ou dans une suspension de 0,5gL-1 de montmorillonite 

et l'autre seulement du milieu minéral. Des prélèvements sont effectués dans chaque cellule et le 

naphtalène ayant diffusé à travers la membrane est dosé (§3.6). Les résultats sont présentés en 

figure 6.7.a sans montmorillonite et en figure 6.7.b avec 0,5gL-1 de montmorillonite dans le 

milieu naphtalène (Résultats bruts en Annexe 21). Chaque droite représente un essai. 
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Figure 6.7. Transfert du naphtalène à travers une membrane Millipore à partir un milieu minéral a) 
ou à partir d'une suspension de 0,5gL-1 de montmorillonite b) 

Les courbes de la figure 6.7 montre un transfert linéaire en fonction du temps du 

naphtalène à travers la membrane. Pour chaque expérience, environ 10% du substrat a diffusé à 

travers la membrane. Les calculs de pente indiquant le flux transféré ont été réalisés sans prise en 

compte de la phase de latence et sont reportés dans le tableau 6.3 en fonction des concentrations 

initiales en naphtalène. 
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T bl a 63 C eau ) .. ... 1 h l' oncentratlOns 1l1lt1a es en napJ ta ene et fi d ux r f' '( e napJ1ta ene transere ,pente ) 

MontmOlillonite Naphtalène initial Flux de naphtalène Flux/Ci 

(gL-l) Ci (mgL-l) transféré (mgL- 1h- 1) 00-3h- 1) 

0 26,9 0,170 6,32 

0 23,5 . 0,173 7,36 

0,5 5,55 0,043 7,74 

0,5 3,90 0,036 9,23 

Il est possible d'approximer la diffusivité du naphtalène à travers une membrane par la 

formule de Crank replise par Mignot et Junter (1990) (§3.11.7) : 

avec A : Surface de la membrane, L : épaisseur de la membrane, Kp : constante de partage du 

naphtalène entre la phase eau et la membrane, Ci : concentration initiale en naphtalène dans la 

cellule 1 et <l> le t1ux de naphtalène transféré calculé par la pente de la droite. 

La diffusivité est proportionnelle au t1ux mais elle est aussi inversement proportionnelle à la 

concentration initiale. 

En faisant les hypothèses que pour tous les essais, avec ou sans montmorillonile, Ca) la surface de 

la membrane est la même, (b) l'épaisseur de la membrane reste inchangée et (c) la constante de 

sOl'ption du naphtalène sur la membrane Kp est la même, un changement dans la diffusivité du 

naphtalène se traduit par un changement dans le rapport t1ux / concentration (Tableau 6.3). 

Un test statistique de Student appliqué aux rapports flux/concentration initiale montre une 

différence non significative entre les résultats au seuil de 0,05. La diffusivité du naphtalène n'est 

pas modifiée par la présence de O,5gL-l de montmorillonite de sodium dispersée par sonication et 

agitation. Cette expérience confirme que la diffusion n'est pas en cause dans la limitation de la 

biodégradation du naphtalène en présence de montmorillonite. 

6.3.1.4. Diffusion dans la couche limite 

En se basant sur une hypothèse de couche limite d'une épaissseur maximale identique au 

diamètre moyen des particules C2,2~m pour les particules montmOlillonite+ bactéries et 60)..lm pour 

la B34 + bactéries), il est possible de calculer une constante cinétique du premier ordre k de 

biodégradation ou de désorption. Ainsi, 
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avec De diffusivité dans la phase eau (De= 7,38.1O- lOm2s- 1 pour le naphtalène à 30°C, §3.11.6) 

et dy est le diamètre moyen volumétrique des particules (0moyen""'2,2!.l1TI pour le mélange 

montmorillonite et bactéries et 1,1/lm sans montmorillonite, Figure 6.1) et L l'épaisseur de la 

couche limite. 

Des valeurs théoriques de k correspondant aux valeurs mesurées expérimentalement 

suggéreront que la diffusion externe joue un rôle non négligeable et contrôle les cinétiques de 

désorption et de biodégradation du naphtalène. La comparaison des résultats théoriques et 

expérimentaux pour les deux matériaux, montmOlillonite et argile organique B34, sont présentés 

dans le tableau 6.4. 

Tableau 6.4. Comparaison des constantes cinétiques du premier ordre de biodégradation et de 

désorption théOliques et expérimentales 

k théorique k expérimental 

(h-1 ) (h-1 ) 

Biodégradation avec ° à 

0,5gL-1 de 3,3 .106 0,22«0,054 

montmorillonite 

Désorption à partir de B34 4,4.103 2 

Biodégradation avec 4,4.103 0,034«0,158 

o à 19L-l de B34 

Le tableau montre des résultats théOliques plus grands que les résultats expérimentaux d'un 

facteur au moins égal à 2000. Si le 'transfert du naphtalène dans la couche limite autour des 

particules de montmorillonite ou d'argile organique B34limite les cinétiques de biodégradation ou 

de désorption, les valeurs expérimentales devraient être au moins égales aux valeurs théoriques. 

Ainsi comparées, la diffusion externe ne peut expliquer les faibles valeurs de désorption et de 

biodégradation: elle n'est pas limitante. 

Rijnaarts et al., (1990) ont calculé, à partir des valeurs de k mesurées, des épaisseurs de 

couche limite de l'ordre de quelques mètres (de lm à presque 100m) ne sont pas réalistes et 

indiquent, comme pour la montmOlillonite, que le transfert de masse externe n'est pas le facteur 

limitant la biodégradation. 
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6.3.2. Transfert de masse interne du naphtalène dans l'argile organique 

B34 

Ce paragraphe est consacré à l'hypothèse de limitation de la biodisponibilité du naphtalène 

par une limitation du transfert de masse interne. L'argile organique B34 est constituée d'une 

montmorillonite sur laquelle est adsorbé un tensioactif à deux chaînes linéaires carbonées. Cette 

argile organique possède un espace interfoliaire de 2,4nm environ qui augmente de 1,2 nm en 

présence de naphtalène (§4.3.4). L'expérience de gonflement de l'argile organique B34 par le 

naphtalène montre que le naphtalène est une molécule capable de se localiser à l'intérieur des 

feuillets. De surcroît, le naphtalène n'est pas retenu par la montmorillonile, mais c'est le 

tensioactif, localisé principalement à l'intélieur des feuillets qui tient lieu de "support". 

L'argile organique B34 peut être assimilée à un système microporeux dans lequelle le 

naphtalène hydrocarbure hydrophobe vient se loger. Sur ces bases, il est possible d'imaginer une 

limitation de la biodisponibilité du naphtalène par un transfert de masse interne (diffusion 

intraparticulaire) lente. 

La diffusivité intraparticulaire du naphtalène Deff peut être approchée à l'aide à la formule 

simplifiée, développée par Wu et Gschwend (1986) (§3.l1.9) et reprise et employée par Mihelcic 

and Luthy (1991). 

avec De diffusivité du naphtalène dans l'eau à 30°C (7,38.10-10 m2 s-l), n la porosité du solide, Ps 

la densité du solide et Kp le coefficient de partage du naphtalène entre l'argile organique et l'eau. 

Pour appliquer la formule de calcul de la diffusivité du naphtalène à l'intérieur des pores de 

l'argile organique B34, la porosité du solide B34 ainsi que sa densité ont du être estimées. En 

effet, connaissant l'espacement interfoliaire de l'argile organique (2,Snm environ) et l'épaisseur 

d'un feuillet de montmolillonite (0,96nm, Bruant, 1986), la porosité est égale au rapport 1,54nm / 

2,5nm, soit 0,6. 

La densité du solide peut être appréciée à partir de la densité de la montmorillonite (environ 

2, Bruant, 1986), et de celle du tensioactif, inconnue mais certainement proche de celle de l'acide 

stéarique qui vaut 0,85. Sachant que 325mg de surfactant sont adsorbés par gramme d'argile 

organique B34, la densité de la B34 vaut 1,72. 

Ainsi, la diffusi vité du naphtalène à travers l'espace interfoliaire de la B34 est calculée égale à 

6,52.10-14 m 2 s-1. Cette valeur est environ dix mille fois plus faible que la diffusivité du 

naphtalène dans l'eau. En appliquant le même raisonnement qu'au paragraphe 6.3.1.4, une 

constante cinétique de 0,78h-1, supérieure à celles de biodégradation mesurées et donc non 

limitante. 
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De plus, les résultats du chapitre 5 montrent que les cinétiques de désorption, mesure globale de la 

désorption et de la diffusion, sont rapides (équilibre atteint en moins de 2 heures) et non limitantes 

de la biodégradation. Dans ces conditions, on peut estimer que la diffusion intraparticulaire joue un 

rôle négligeable dans la limitation de la biodégradation du naphtalène en présence de l'argile 

organique B34. 

6.3.3. Biodégradation du naphtalène dans le milieu minéral et le milieu 

échangé ("surnageant de montmorillonite") 

Cette étude de biodégradation du naphtalène dissous dans un surnageant de 

montmorillonite a pour but de montrer l'influence de la concentration en ions présents dans le 

milieu minéral et dans le surnageant de montmorillonite. En effet, la montmorillonite sodique, 

comme toutes les argiles, possède une capacité d'échange cationique élevée (95meq/l00g, §3.4). 

En présence de cations dissous, la montmorillonite échange une partie des ions sodium contre 

d'autres cations en solution (Tableau 6.5). 

Tableau 6.5. Dosage des éléments cationiques présents dans le milieu minéral, dans le surnageant 

de montmo 11 d d B'i4 11 Olute ou ans e surnageant e -
Cation Milieu minéral Surnageant S urnagean t 

(mgL-l) montmorillonite B34 
Na+ 2,7 10,9 3,5 

NH4+ 15,2 10,6 14,8 

K+ 5,7 5,3 5,8 

Zn2+ 6.10-3 30.10-3 (?) :::; 1.10-3 

Mn2+ 5.10-3 2.10-3 :::;1.10-3 

Cu2+ 3.10-3 nd nd 

Fe2+ 
nd 450.10-3(?) 40.10-3(?) 

nd : non détecté 

Un dosage de la concentration en iOl1s ammonium présents dans le surnageant de 0,5gL-1 de 

montmorillonite révèle un manque de 25% (dosage §3.8) à 30% en masse (dosage par absorption 

atomique) de ces ions. La concentration initiale en NH4+ dans le milieu minéral (§3.2) de 

13,45mgL-1 soit 40mgL-1 de NH4Cl. Après 1 heure de temps de contact avec 0,5gL-1 de 

montmorillonite, il ne reste dans la solution que 1O,6mgL-1 de NH4+. 5% du potassium ont aussi 

été retenu par la montmorillonite et au total 18% des cations initialement présentes en solution, 

métaux y compris (exprimés en milliéquivalents de sodium) ont été échangés contre le sodium. En 

prenant pour valeur de la CEC de la montmorillonte 95meq/l00g, et un relargage de 8,2mgL-1 de 

Na, 75% des ions sodium saturant la montmorillonite ont été echangés. 
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Les fortes concentrations en zinc et fer retrouvées dans le surnageant de montmorillonite et 

de B34 sont difficiles à expliquer. Il eSJ peu probable qu'ils proviennent d'une contamination due à 

l'argile, peut-être d'une contamination de la ven'erie de laboratoire. 

Par contre, en présence d'argile organique B34, l'échange est beaucoup moins sensible: 

seuls 3% des ions ammonium et un total de 2% (calcul sur le sodium exprimé en meq) de 

l'ensemble des cations ont été échangés. Cet échange d'un tout aulre ordre de grandeur s'explique 

par le fait que le nombre de cations échangeables (sodium), si l'on considère le surfactanl non 

dissociable de la B34 (Annexe 5), n'esl que de 14meq/l00g contre 95meq/lOOg pour la 

montmorillonite. Cependant, 60% de ions sodium de la B34 ont été échangés. 

Afin de déterminer l'influence du piégeage de cations par la montmorillonite, un essai de 

biodégradation du naphtalène dissous dans le milieu minéral (§3.2) et dans le "surnageant de 

montmorillonite" a été réalisé. La figure 6.8 montre l'évolution de la concentration en naphtalène 

du témoin abiotique, et des essais de biodégradation dans le milieu minéral et dans le "surnageant 

de montmorillonite" (échange de 18% de cations par du sodium). Les résultats bruts sont donnés 

en annexe 22. 

De par leur forme, les courbes sont difficiles à interpréter. En effet, le point à t=2h30 pour 

le surnageant de montmorillonite est décalé. Ceci est dû à une valeur élevée d'une des valeurs du 

triplicat: deux valeurs sont à 21mgL-1 et une valeur est à 23,5mgL-1 

Les huit premières heures ont été considérées comme une phase de latence (sans 

dégradation du naphtalène). 

Après un temps de 12h, un net décalage est visualisé entre les courbes de biodégradation du 

naphtalène réalisées dans le milieu minéral et dans le milieu "surnageant de montmorillonite". 

Les concentrations en azote N et phosphore P présentes dans le milieu minéral onl élé 

calculées pour pennettre une croissance bactérienne sur 30mgL-1 de naphtalène. La rétention, enlre 

autre, de 25% à 30% des ions NH4+ ne limite pas l'apport d'éléments minéraux pour celte 

expérience réalisée avec 20mgL-1 de naphtalène, mais est limitante pour l'expérience de 

biodégradation du naphtalène à une concentration initiale de 3ûmgL-1 (§5.2.1.2) . C'est pourquoi 

un doublement de la population bactérienne est observé en 26 heures dans les deux milieux. 
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Figure 6.8. Evolution de la concentration en naphtalène dans une milieu minéral et dans un 

surnageant de montmorillonite en présence de 2,5.107UFCmL-1 (Burkholderia cepacia) à 30°C 

sous agitation magnétique (500rpm) (n=3) 

Les vitesses maximales de dégradation du naphtalène ainsi que les constantes cinétiques du 

premier ordre ont été calculées après déduction de la volatilisation dans le tableau 6.7. 

Tableau 6.7. Vitesses maximales et constantes cinétiques de biodégradation du naphtalène dans le 

milieu minéral et dans le surnageant de montmorillonite --------------------------------

Volatilisation 

déduite 

Milieu minéral 

Surnageant 
Les valems entre parenthèses sont les écarts-types 

Vmax (mgL-1h- l ) 

2,76 (0,12) 

1,68 (0,05) 

0,41 (0,01) 

0,13 (0,01) 

Il est évident, au vu de ces résultats, que l'échange d'éléments minéraux par la 

montmorillonite contre du sodium limite la biodégradation du naphtalène comparativement au 

milieu minéral. Cet échange explique une limitation de croissance lorsque les concentrations en 

montmorillonite augmentent (§5.2, 1.2), mais ne joue qu'un rôle mineur dans la biodisponibilité du 

naphtalène avec l'argile organique B34. 
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6.4. Discussion 

La diminution de la biodisponibilité du naphtalène en présence de montmorillonite de 

sodium n'est pas liée à la sorption ni à la diffusion intraparticulaire puisque l'argile ne retient pas le 

naphtalène. La désorption du naphtalène à partir l'argile organique B34 n'en est pas non plus 

responsable car les vitesses de désorption ont été mesurées plus rapides que celles de 

biodégradation. Les cinétiques de désorption sont plus élevées d'environ 10 fois que celles de 

biodégradation (Chapitre 5). Rijnaartset al. (1990), de même que Mihelcic et Luthy (1991) ont fail 

les mêmes constations avec de l' a-hexachlorocyclohexane et du naphtalène dans des suspensions 

de sol. 

Plusieurs hypothèses ont été soulevées: limitation du transfert de masse externe pour la 

montmorillonite, limitation du transfert de masse interne (B34) et limitation par rétention 

d'éléments minéraux. 

L'agrégation des microorganismes avec les particules de montmorillonite et d'argile 

organique B34 a été observée par la mesure de la taille des particules en diffraction laser mais aussi 

par des observations en microscopie électronique à transmission. En effet, une "couverture" 

partielle par la montmorillonite des bactéries calculée de 15% peut limiter les échanges 

membranaires : passage du substrat, de l'oxygène et autres nutriments. Malgré cette association 

bactéries/montmorillonite, les 15% calculés ne permettent pas d'expliquer entièrement une baisse 

d'un facteur 3 des cinétiques de biodégradation pour la concentration la plus élevée en particules. 

Les expériences de biodégradation en fonction des vitesses d'agitation et de diffusiviLé à 

travers une membrane montrent que le transfert de masse externe n'est pas le facteur limitant la 

biodisponibilité du naphtalène en présence de particules de montmorillonite. En effet, les 

cinétiques de biodégradation du naphtalène ne sont pas affectées par une agitation à des vitesses de 

0,250 ou 500rpm. Généralement, le transfelt externe est négligeable et négligé dans tout système 

agité (Mihelcic et Luthy, 1991; Rijnaarts et al., 1990; Stapleton et al., 1994; Wu et Gschwend, 

1986). 

Mignot et Junter (1990) ont montré que la diffusion de l'acide malique et du glucose dans 

un gel d'agar est limitée par le nombre de microorganismes présents dans le gel. Plus le nombre de 

bactéries est élevé, plus la diffusion est lente. Ainsi, la présence de microorganismes offre une 

résistance à la diffusion proportionnelle à la quantité de bactéries présentes: des concentrations de 

107 à 1012 microorganismes par litre ont été employées. Au contraire, dans nos expériences, la 

diffusion du naphtalène n'est pas modifiée par la présence de 0,5gL-1 de montmorillonile 

(§6.3.1.2). 

De surcroît, un calcul théorique des constantes cinétiques réalisé avec une hypothèse de 

limitation par le transfert de masse externe montre que les cinétiques de biodégradation ou de 

désorption devraient être au moins 2000 fois plus rapides pour commencer à être affectées par la 

diffusion externe. Rijnaarts et al. (1990) montrent également, en calculant des valeurs d'épaisseur 
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de couche limite beaucoup trop élevées et non réalistes (de l'ordre de lOm) pour des particules de 

sol dans des suspensions agitées que la diffusion externe est négligeable. 

Le calcul de la diffusivité intraparticulaire du naphtalène i.e. à l'intérieur des pores de 

l'argile organique B34 aboutit à une valeur de 6,52.1O-14m2s-1 comparativement à une diffusivité 

de 7,38.1O- lOm 2s- 1 pour la phase aqueuse. La littérature donne des ordres de grandeur de la 

diffusivité intraparticulaire de 1O- l3 à 1O-16m2s-1 et la valeur trouvée s'inscrit tout à fait dans la 

gamme donnée par Wu and Gschwend (1986). Par ailleurs, Zhang et al., (1995) ont calculé une 

diffusivité intraparticulaire du naphtalène de 3,15.1O- l3m2s-1 à une température de 22°C pour un 

sol contaminé. 

Cependant, la valeur de porosité 0,6, calculée pour l'argile organique B34, est élevé par 

rapport aux valeurs de la littérature comprises entre 0,07 et 0,18 pour les sols et les sédiments (Wu 

et Gschwend, 1986) ou égale à 0,4 (Zhang et al.; 1995). Mihelcic et Luthy ont d'ailleurs employé 

une valeur moyenne de 0,13 empruntée à Wu et Gschwend (1986). Cette forte porosité peut 

s'expliquer par le fait que l'argile organique B34 est une argile expansive dont l'espace interfoliaire 

peut être partiellement contrôlé en y ajoutant un autre matétiau. 

Cependant, il est improbable que la diffusivité intraparticulaire soit la cause de la limitation 

de la biodisponibilité. En effet, les études de cinétique et des isothermes d'adsorption et de 

désorption du naphtalène montrent des cinétiques très rapides (de l'ordre de 2 heures) ainsi qu'une 

réversibîlité totale du partage de phase du naphtalène entre la phase eau et la phase solide. Dans le 

cas d'une limitation par la diffusion intraparticulaire, les cinétiques sont plus lentes (généralement 

quelques jours) de façon à ce que le composé puisse pénétrer à l'intérieur des particules. De 

surcroît, le modèle du premier ordre s'applique parfaitement aux valeurs expérimentales de la 

cinétique désorption. Les données de la littérature montrent généralement que le modèle du premier 

ordre ne convient pas lorsque la diffusion intraparticulaire joue un rôle important (Brusseau 1991; 

Rijnaarts et al., 1990). 

La limitation de la biodisponibilité du naphtalène en présence de montmorillonite de sodium 

combine certainement une agrégation bactéries / particules minérales et une limitation de éléments 

minéraux retenus par la montmorillonite et échangés avec le sodium : environ 30% des ions 

ammonium, 5% du potassium et presque tout le cuivre et le manganèse sont retenus par la 

montmütillonite. Le naphtalène est dégradé plus lentement dans un surnageant de montmütillonite 

dont certains cations ont été échangés avec du sodium. Par contre, la constitution du milieu minéral 

en présence de B34 ne joue qu'un rôle mineur dans la disponibilité du naphtalène. 

La biodisponibilité du naphtalène en présence de B34 est limitée par des concentrations en solution 

plus faibles et donc moins substrat directement disponible pour Burkholderia cepacia.Comme le 

montre l'expérience sur le rapport SoiXo (§5.3.4), les cinétiques sont directement fonction de la 

concentraion en solution: plus la concentration est faible, plus la vitesse est lente. Malgré une 

vitesse de désorption non limitante, la biodisponibilité du naphtalène est réduite par piégeage du 

substrat sur l'argile organique B34. 
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6.5. Conclusion 

En conclusion de ce chapitre sur la biodisponibilité du naphtalène, il apparaît que malgré 

une diversité dans les capacités adsorptives des supports testés, une montmorillonite de sodium 

n'adsorbant pas du tout le naphtalène et l'argile organique B34 retenant de fortes quantités 

d'hydrocarbure (Kp=5,92Lg-l), la modification de la biodisponibilité du naphtalène n'est due ni à 

la sorption, ni au transfert de masse externe, ni au transfert de masse interne (diffusion 

intraparticulaire). En effet, les cinétiques de désorption du naphtalène à partir df~ l'argile organique 

B34 sont plus élevées que celles de biodégradation. De plus, le transfert de masse externe ne peut 

être mis en cause puisque les expérimentations sont réalisés dans des systèmes agités. Enfin, 

malgré une diffusion intraparticulaire 10000 fois plus faible que dans la phase aqueuse, celle-ci ne 

peut être incriminée dans nos expériences. En effet, la désorption est rapide «2 heures) et 

complètement réversible. 

Ces mécanismes souvent cités dans la littérature ne semblent pas dominer dans nos 

expériences. 

Les explications trouvent en fait leur source dans le domaine de la microbiologie. En effet, 

les paramètres biologiques sont souvent mésestimés dans la limitation de la biodisponibilité. 

L'agrégation microbienne avec les particules ainsi qu'un piégeage important des éléments 

inorganiques par la montmoIillonite expliquent des conditions non optimales à la dégradation par 

les microorganismes. De surcroît, la présence d'argile organique B34 réduit les concentrations de 

substrat en solution par sorption et par conséquent le substrat directement disponible pour les 

bactéries. 
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L'objectif de ce travail de recherche visait à déterminer les paramètres limitant la 

biodisponibilité d'un polluant organique, le naphtalène, en présence de particules solides en 

suspension. Le travail de recherche s'est organisé en trois étapes successives. La première étape 

menée avait pour but la caractérisation des systèmes utilisés (conditions abiotiques), et tout 

particulièrement le comportement physico-chimique du naphtalène en solution lors d'ajout de 

suspensions argileuses. La seconde étape du travail a permis, par l'intermédiaire d'essais de 

biodégradation, de visualiser des modifications de la biodisponibilité de l'hydrocarbure. Enfin, la 

troisième partie tente d'expliquer les mécanismes limitant la biodisponibilité pour chaque système 

testé contenant des particules en suspension. 

Le naphtalène, hydrocarbure aromatique de faible masse moléculaire, est un composé 

volatile. Une perte moyenne de 20% a été constatée parmi 66 essais abiotiques pour des temps de 

mesure compris entre 10 et 25 heures et pour 6 à 8 ouvertures de flacons. L'ouverture successive 

permet d'expliquer un équilibre entre la phase eau et la phase gazeuse jamais atteint et la perte au 

cours du temps suit une loi du premier ordre dont la constante cinétique a été estimée à k=0,012Ir 

1. Les valeurs des témoins de volatilisation, exploitées expérience par expérience, ont permis de 

compenser les valeurs des concentrations mesurées de naphtalène des pertes par volatilisation au 

cours du temps. 

A partir des expériences réalisées en conditions abiotiques, les particules solides ont été 

classées en trois catégories en fonction de leur capacité de rétention du naphtalène: un support 

minéral hydrophile, la montmOlillonite sodique, ne retenant pas le naphtalène (Kp=OmLg-I), deux 

matériaux retenant le naphtalène dans de faibles proportions, le complexe 

montmOlillonite/polyacrylamide (Kp=40mgL-l) et le sédiment de rivière (Kp=20mgL-l) et enfin 

un support possédant une très forte affinité pour le naphtalène, l'argile organique B34 

(Kp=5920mgL-l). De plus, la réversibilité totale de l'équilibre de sorption du naphtalène avec 

l'argile organique B34 permet de conclure qu'il s'agit d'un partage de phase entre le milieu aqueux 

et le tensioactif adsorbé sur la montmorillonite (constituant la B34). Dans toutes les expériences 

réalisées, la sorption (adsorption et désorption) sont des processus rapides puisque les pseudo­

équilibres sont atteints en deux heures environ. 

L'étape suivante du travail de recherche a consisté en l'étude de la biodégradation du 

naphtalène par une souche bactérienne pure (Burkholderia cepacia) dans les suspensions 

constituées des quatre matériaux précédemment cités. 

Les cinétiques de biodégradation ne sont pas modifiées en présence de complexe 

montmorillonite/polyacrylamide à des concentrations comprises entre 0 et O,5gL-1 . La 

concentration en solide est trop faible pour observer des modifications significatives. 

Les résultats des essais de biodégradation du naphtalène en présence de sédiment (concentrations 

variant de 0 à 50gL-l) sont difficiles à interpréter du fait de la complexité du milieu naturel 

constituant une source complémentaire de carbone et de microorganismes. 
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La limitation des cinétiques de biodégradation a été constaté de façon importante en présence de 

montmorillonite sodique: la cinétique est diminué par trois en présence de 0,5gL-1 de particules 

argileuses. La montmorillonite ne retenant pas le naphtalène, la sorption n'est pas tenue pour 

responsable de la limitation de la biodisponibilité. 

De même, avec d'argile organique B34, la constante diminue de 0,158h- 1 pour OgL-1 de B34 à 

0,073h-1 pour 0,5gL-1 de B34. Les cinétiques de désorption à partir de l'argile organique B34 

étant plus élevées d'un facteur 10 que les cinétiques de biodégradation, la désorption n'est pas en 

cause dans la biodisponibilité du naphtalène en présence de B34. 

La troisième phase du travail de recherche s'est attachée à comprendre et expliquer les 

paramètres qui modifient et contrôlent la biodisponibilité du naphtalène en présence de 

montmorillonite (support non adsorbant) et argile organique B34 (support adsorbant). 

L'hypothèse d'une limitation du transfert de masse externe (dans la couche limite) n'a pas été 

retenue suite à deux expérimentations réalisées avec la montmorillonite sodique, l'une sur 

l'influence de l'agitation sur les cinétiques de biodégradation et une seconde sur la modification de 

la diffusion du naphtalène dans une suspension. Confirmant les résultats expérimentaux, les 

calculs d'épaisseur de couche limite ont permis d'éliminer cette hypothèse. En effet, aucune 

modification n'est visualisée dans les cinétiques de biodégradation du naphtalène à différentes 

vitesses d'agitation avec 0,5gL-1 de montmorillonite, de même que la diffusion ne semble pas 

altérée par la présence de la même concentration de montmorillonite. 

Une limitation due au transfert de masse interne (à l'intérieur des particules de B34) a été 

également envisagée, mais, même si la valeur de diffusivité intraparticulaire calculée est faible, la 

cinétique de désorption mesurée incluant désorption et diffusion est rapide et non limÎtante . Tous 

ces éléments conduisent à une explication de la limitation de la biodégradation par la rétention du 

naphtalène par l'argile organique B34. La quantité de naphtalène en solution disponible est donc 

réduite par sorption du substrat sur la B34, induisant des cinétiques plus lentes. 

L'explication de la limitation de la biodisponibilité du naphtalène dans un milieu de 

montmorillonite relève en fait d'une modification de l'équilibre chimique d'éléments minéraux 

cationiques présents dans le milieu minéral et échangés avec le sodium saturant la montmorillonite. 

Ainsi la quantité des éléments nutlitifs initialement disponibles pour les microorganismes (N et P et 

métaux(cuivre, fer, zinc et manganèse) a diminué de 18% (explimés en meq de sodium). 

Par contre, ce mécanisme d'échange des éléments minéraux cationiques n'est pas observé en 

présence d'argile organique B34. Seuls 2% des cations (exprimés en meq de sodium) ont été 

remplacés par du sodium. 

En conclusion, la biodisponibilité du naphtalène est directement fonction de ses propriétés 

physico-chimiques mais surtout de la nature du milieu dans lequel il évolue. Elle est 

principalement limitée, dans nos essais, par la non disponibilité des éléments minéraux piégés par 

l'adsorbant. Les résultats globaux publiées sur la limitation apparente de la biodisponibilité d'un 

produit devraient être revus à la lumière de nos observations. 



ANNEXES 



5tnrze?(es 157 

Annexe 1. Quantités de polyacrylamide neutre adsorbé par la montmorillonite 

a) Complexe nwntmorillonite/polyacrylamide de poids moléculaire 2,5.106 

621,4mgCL-1 sont dosés dans le surnageant après centrifugation correspondent à 

1225mgL-1 de polyacrylamide (71g de polyacrylamides contiennent 36g de carbone). 

1225mgL-1 est la concentration d'équilibre de polyacrylamides dans le surnageant après 72h de 

contact entre 19 montmorillonite et 1,8g de polyacrylamides. La quantité de polyacrylamides 

neutres adsorbés ou fixés par la montmorillonite (555 mgg-1) est calculée par différence entre la 

quantité initialement introduite (1,8 ) et la quantité restant dans le surnageant (1,225g). 

Les lavages successifs ne révèlent qu'une très faible perte de carbone organique dissous 

de l'ordre de 2mgCL-1 (=4mg de polyacrylamide L-I) ce qui est négligeable par rapport à la 

quantité de produit adsorbé (555mgg- l ) : la perte représente environ 1 % à chaque lavage. 

b) Complexe montmorillonite/polyacrylamide de poids moléculaire 44000 

744,4 mgCL-l (1488,7 mgL-l de polyacrylamides) sont dosés dans le surnageant. La 

quantité initiale de polyacrylamides 44000 ajoutés étant de 2,4g, 911mgL-1 soit 455mg de 

polyacrylamides sont adsorbé par g de montmOlillonite. 

c) Tableau récapitulatif 

T bl 1 Q ., d h r d b' 'd a eau uantltes e nap. ta ene a sor e sur e pOlyacry amI e 

Polyacrylamides adsorbés 

Poids moléculaire Polyacrylamide adsorbé (mgg-I de montmorillonite) 

polyacrylamide (mgg-1 de montmotillonite) (Bruant, 1986) 

44000 455 ')')n 
"-'''-'v 

2,5.106 555 non testé 

3.106 non testé 675 

6.106 non testé non testé 

En 1986, Bruant réalise l'adsorption de polyacrylamides de diverses masse moléculaire et 

en particulier 3.106 (2,5.106 ici utilisés). Il montre que environ 675mg de polyacrylamides 

s'adsorbent par gramme d'argile. La différence entre notre valeur (555mgg- l ) et la sienne 

(120mgg- 1) d'argile peut s'expliquer par la différence de masse moléculaire entre les 2 

polyacrylamides utilisés. 

Par contre, la quantité de polyacrylamides 44000 adsorbés sur l'argile est le double de 

celle trouvée par Bruant (1986) (455mg au lieu de 220mg). L'explication probable est que la 
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quantité de polyacrylamide adorbé par Bruant (220mg) ne corresponde pas à la même partie de 

l'isotherme, i.e; l'adsorption maximale n'a pas été atteinte (plateau). 

Tableau 2: Dosage du COD (polyacrylamide) dans le surnageant de la préparation du complexe 
montmorillonite sodique/polyacrylamide (PM = 2,5.106) (Dohrmann DC 80) après 72h de 
réaction ' . f . et apres centn ugatlOn 

COD (mgCL-I) Dilutions Essai 1 Essai 2 [COD]moyen 

Sans lavage 11100 6,11 5,83 621,4 

Sans lavage 115O 13,76 12,07 (46) 

2° lavage - 2,37 2,65 2,51 (0,19) 

3° lavage - 2,56 3,06 2,81 (0,35) 

EMQ - 0,263 0,242 0,252 (0,15) 

Tableau 3 : Dosage du COD (polyacrylamide) dans le surnageant de la préparation du complexe 
montmorillonite sodique/polyarylamide (44000) (Dohrmann DC 80 après 72h de réaction et 
après ce t t . n n ugatlOn 

COD (mgCL-l) Dilutions 

Sans lavage 11100 

Sans lavage 1/10 

1° lavage -

2° lavage -

3° lavage -

EMQ -

ï 0:-

6 0 :-

50 ,-
- . ' -::: 
~ 0-
~ 

~, 

JoL-
-:J 
~ 

'- ' 
i 

20r 

L 
1 
1 

10r 

10-! : 

Essai 1 Essai 2 [C] moyenne 

6,69 6,84 681,8 

69,27 68,14 (10) 

50,66 52,76 51,71 (1,48) 

6,57 6,36 6,46 (0,14) 

4,07 3,73 3,90 (0,24) 

0,40 0,59 0,49 (0,12) 
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Figure 1. Isothermes d'adsorption de polyacrylamide neutre de différentes masses moléculaires 
sur de la montmorillonite de sodium (Bruant, 1986) 



159 

Annexe 2. Relargage de cabone par les flacons Téflon 

Les résultats des tests de relargage de carbone des flacons téflon de 250 mL(réacteurs batchs) 

avant et après autoclavage sont donnés dans le tableau 4.1. 

Tableau 4 : Mesure du carbone organique dissous après autoclavage d'eau Milli-Q dans les 

flacons Téflon 

Témoin eau Milli-Q 

Sans autoclavage 

Après autoclavage 
Chaque valeur est la moyenne réalIsée sur le duphcat. 
Les écarts-types sont donnés entre parentllèses. 

COD (mgL-l) 

0,006 (0) 

0,123 (0,024) 

0,158 (0,028) 

La faible quantité de carbone organique dissous apporté par les flacons en téflon (COD = 
O,lmg de carbone par litre) ne peut être considérée comme une gêne. En effet, O,lmg ne 

représente que 0,5 % de la quantité totale de carbone apporté pour les tests de biodégradation ou 

d'adsorption (20mgCL -1). 

Annexe 3. Relargage de carbone organique dissous (COD) par la montmorillonite de 

sodium purifiée (O,SgL-l) 

Protocole de relargage du COD par la montmorillonite sodique, le complexe montmorillonite / 

polyacrylamide, l'argile organique B34 et le sédiment: 

50mg de montmorillonite sodique sèche et purifiée (§3.4.1) ou de complexe (§3.4.2) de 

B34 (§3.4.3) ou 100mg de sédiment sont placés dans 100mL d'eau Milli-Q dans des flacons 

Pyrex passés au four à 550°C. 2 flacons servent d'essai et 2 flacons ne contenant pas de 

montmorillonite mais subissant le même traitement servent de témoins. La suspension est agitée 

à l'aide de barreaux magnétiques recOuverts de Téflon à une température de 30°C (±1) dans les 

flacons. 

Des prélèvements sont réalisés à différents temps. Le carbone organique dissous est dosé 

au Dohrmann DC 80 (§3.5) après centrifugation des solutions à 45000g dans des tubes de 

centrifugation Téflon (Nalgène). 
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Tableau 5 Valeurs de COD 

COD (mgCL-l) 

Temoin 1 Témoin 2 Moyenne Essai 1 Essai 2 Moyenne 

Eau Milli-Q 0,402 0,578 0,49 (0,12) - - -

24 heures 0,784 0,862 0,690 0,652 0,768 0,664 

0,407 0,710 (0,199) 0,573 (0,098) 

144 heures 0,370 0,312 0,536 0,566 0,596 0,680 

0,928 0,536 (0,277) 0,921 0,639 (0,163) 

Les valeurs entre parenthèses sont les écart-types 

La comparaison de 2 moyennes par le test de Student (cas des petits échantillons) permet de 

montrer que la quantité de carbone présente dans les essais avec et sans montmorillonite est la 

même. La montmotillonite ne rel argue pas de carbone. 

Principe du test de Student : 

Le test de student permet la comparaison de 2 moyennes dans le cas de petits échantillons 

(n<30). 

Pour être significative au seuil de 95%, la différence d entre les 2 moyennes devra être 

supérieure à to,OS.Sd, Sd étant la variance standard de l'échantillon et ta,os le paramètre de Student 

au seuil de 95%. 

A t = 24h : différence entre les 2 moyennes d = 0,026 

to,05. Sd = 0,946 

t 0,05 .Sd = 2,18 

d« à t.Sd => les différences entre les moyennes ne sont pas significatives ni au seuil de 0,01, ni 

au seuil de 0,05. 

A t = 144h: différence entre les 2 moyennes d = 0,144 

to,05. Sd = 1,38 

t 0,05 .Sd = 3,18 

d« à t.Sd => les différences entre les moyennes ne sont pas significatives ni au seuil de 

O,Ol,mais sont significatives au seuil de seuil de 0,05, soit à 5% d'erreur près. 

En conclusion, la nwntmorillonite sodique purifiée (selon le protocole décrti au paragraphe 

. 3.4.1) ne relargue pas de carbone organique dissous. 
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Annexe 4. Relargage de COD par 0,5gL-1 de complexe montmorillonite/polyacrylamide 

Tableau 6 Valeurs de COD 

Temps (h) Témoin Eau MQ (mg CODL-l) Essais complexe (mg CODL- l) 

0 0,354 (0,04) 0,364 (0) 

24h 0456 (0 12) 0536 (0 26) 

48h 0407 (0 08) 0512 (0 14) 

Le test de Student montre que les différences entre le témoin eau et le complexe ne sont 

pas significatives: le complexe ne rel argue pas de carbone. 

Annexe 5. Relargage de COD par 0,5gL-1 d'argile organique 834 

La valeur moyenne du témoin EMQ est de 0,576 (0,115) mgL-l 

Tableau 7. Valeurs de COD 

Intitulé 

Moyenne témoins a 

Moyenne essais b 

COD relargué 
a Moyennes sur 2 valeurs 
b Moyelmes sur 4 valeurs 

t= Oh 

0,793 (0,019) 

t = 8h t= 24h 

1,470 (0,263) 1,597 (0,487) 

2,228 (0,221) 0,805 (0,131) 

0,758 - 0,793 

Les valeurs à t=24 heures ne sont pas à prendre en compte. Le COD a du être dégradé durant ces 

24h. En effet, les solutions de départ n'ont pas été stérilisées. 

Environ 0,7mgL-1 de carbone ont été relargués par l'argile organique, cette quantité de carbone 

reste négligeable par rapport à la quantité de carbone apporté par le polluant. 

Annexe 6. Relargage de COD par 19L-l de sédiment 

:~ (0 

J' ïi Sédiment 
è) 
O~ 

5 3 .. Sédiment + HgCl2 
;:; 

l \3 f) Sédiment + B. cepacia on 
oj 

~ 2 
<Il ! Il Sédiment + B. cepacia +HgCI2 
0 
0 
U 

0 

0 10 20 30 40 50 60 70 

Temps (h) 

Figure 2. Evolution du COD relargué par 19L-l de sédiment de rivière sous divers conditions -

Ajout de 50mgL-1 de chlorure mercurique, ajout de 3.107 Bulkholderia cepacia 
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La concentration de microorganismes provenant du sédiment et se multipliant sur gélose 

nutritive est de 104 microorganismes g-l de sédiment. 

Une légère augmentation du COD est constatée en fonction du temps correspondant à une 

concentration finale de 2,94 (0,63) mgCODg-l de sédiment. L'apport par l'eau Milli-Q et très 

faible (0,17 mgL -1) . 

Tableau 8. Valeurs de COD (mgL-l) relargué par le sédiment en présence de chlorure 

mercunque e tJ d ou e mlcroorgal1lsmes 
Temps (h) Sédiment Sédiment + Sédiment + Sédiment + HgC12 

HgCl2 B. cepacia + B. cepacia 
0,5 2,26 (0,37) 2,28 (0,23) 2,96 (0,25) 3,01 (0,12) 
12 2,73 (1,04) 2,33 (0,05) 3,98 (0,62) 3,52 (0,20) 
16 2,62 (0,81) 2,03 (0,67) - 4,19 (0,68) 
20 2,41 (0,27) 1,80 (0,42) 1,97 (0,27) 2,40 (0,50) 
24 2,85 (0,34) 2,28 (0,10) 2,97 (0,57) 2,69 (0,35) 
36 3,21 (0,56) 2,63 (0,70) 3,23 (0,18) 3,31 (0,32) 
42 2,69 (0,54) 2,58 (0,42) 3,22 (1,56) 3,59 (0,84) 
48 3,18 (0) 4,23 (0,05) 3,78 (0) -

60 2,75 (0) 2,04 (0,65) 3,50 (0,56) 3,67 (0) 

Les écart-types sont entre parenthèses 

Annexe 7. Choix du flaconnage 

Le tableau 9 donne les résultats des dosages de naphtalène en solution après différents 

temps de séjour dans différents types de flacons sous agitation et à une température de 30°C. 

Les flacons plasma sont bouchés à l'aide de septum en caoutchouc qui absorbent le naphtalène et 

laissent certainement aussi passer l'hydrocarbure qui permet d'expliquer une perte presque totale 

(94%). Par contre la perte dans les flacons téflon est moindre (33%), mais tout de même non 

négligeable. 

Tableau 9 : Perte du n 
~~=-~----.-~~~~=---~--~~~~~~~----. 

Les valeurs entre parenthèses sont les écart-types 
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Annexe 8. Valeurs des cinétiques d'adsorption et de désorption du naphtalène 

T bl 10 N h r d bé ( a eau ap ta ene a sor mgg- sur a montmon '1lonitesodique 

MontmOlillonite de sodium 

Temps (h) Essai 1 Essai 2 Essai 3 

° ° ° ° 6 ° 8 0,1 
23 ° 0,78 
47 ° 1,2 ° 72 ° 1 ° 144 ° 1,2 ° 

T bl Il N ht l' db' d' b' ( a eau apJ a ene a sor e et esor e mgg- 1 sur e comp. exe 

Complexe 44000 Complexe 2,5.106 

Temps (h) Adsorbé Désorbé Adsorbé Désorbé 

° 0(0) ° ° ° 1 0(0) 1,96 (0,08) 
4 0,88 (0,2) 1,63 (0,05) 

24 1,52 (0,96) 1,28 (0,09) 
46 1,92 (0,16) 
48 1,06 (0,22) 0,88 (0,22) 0,13 (0,08) 
68 2,12 (0,92) 
72 

T bl 12 N hl' db' d' b ' ( a eau apJ ta ene a sor e et esor e mgg-1) l' '1 sur argl e orgamque B34 

Adsorbé Désorbé 
Temps (h) Essai 1 Essai 2 Essai 3 Essai 1 Essai 2 Essai 3 

° ° ° ° ° ° ° 0,2 16,02 16,04 16,38 3,18 3,36 3,2 
0,5 19,26 17,88 18,14 3,44 3,70 3,34 
1 20,68 19,1 18,42 3,52 3,70 3,50 

1,5 20,66 18,98 19,06 3,70 3,74 3,32 
2 20,18 18,56 19 3,36 3,74 3,42 
3 20 18,62 19,44 3,40 3,86 3,32 
4 20,86 18,78 18,18 3,34 3,76 3,34 
18 20,19 19,12 18,04 2,94 3,74 3,12 
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Tableau 13. Naphtalène ad bé ( 1) l 'do sor mg- sur e se lment d .. , e nVlere 

Temps (h) Sediment Sédiment 

+HgC12 
0 0 0 

0,25 1,19 ° 0,25 1,24 0,72 
0,25 1,38 1,29 
0,5 0,96 1,06 
0,5 1,63 1,19 
0,5 1,15 1,23 
1 0,84 1,36 
1 1,36 1,18 
1 1,61 0,90 

1,5 1,08 1,16 
1,5 1,09 1,89 
1,5 1,08 1,95 
2 0,96 0,44 
2 0,91 1,64 
2 1,82 1,06 
3 0,10 0,63 
3 0,61 1,63 
3 1,29 0,69 
4 0,07 0,46 
4 0,30 1,28 
4 0,88 1,28 
6 0,35 0,83 
6 0,55 0,86 
6 0,79 0,91 

24 0,56 0,19 
24 0,47 0,41 
24 0,50 0,79 

Tableau 14. Valeurs d'ad d h l' ( L 1) B kh ld ria cepacia sorptlon u napl ta ene mgl - sur ur o e 

Temps (h) Autoclavage HgC12 
0 0(0) 0(0) 

0,17 1,02 (0,29) 1,07 (0,82) 
1 0,96 (0,44) 1,17 (0,55) 
6 0,59 (0,57) 0,59 (0,39) 

24 1,03 (0,06) 0,97 (0,31) 
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Annexe 9. Cinétiques de désorption du naphtalène pour des concentations différentes en 

B34 
Tableau 15. Cinétiques de désorption du naphtalène pour différentes concentrations en B34 
(m 1) gg-

Temps (h) 0,05gB34L-1 0,lgB34L-1 0,25gB34L-1 0,5gB34L-1 19B34L-1 

° ° ° ° ° ° 0,5 34,2 25,6 9,44 3,42 1,23 
0,5 30,2 22 8,32 3,98 1,17 
1 33,4 21,8 15,44 6,04 2,14 
1 30,4 26,9 13,72 5,1 2,11 

1,5 53 27 14,16 6,76 2,27 
1,5 40,2 37,5 15,6 6,2 2,11 
2 53,4 37,1 14,16 7,12 2,27 
2 46,8 39,3 13,2 6,58 2,4 
3 49,2 38,7 14,48 6,9 2,29 
3 43,4 39,6 15,48 6,74 2,18 
4 44,8 36,7 13,48 6,32 2,06 
4 42,6 36,6 15,08 6,4 1,98 
6 36,8 34,6 12,6 6,36 1,93 
6 34,4 ·32,7 14,04 5,94 1,9 
8 33,8 32,6 Il,04 5,78 2,09 
8 32,8 32,8 12,2 5,62 2,11 

Annexe 10. Isothermes d'adsorption et de désorption du naphtalène sur B34 et le sédiment 

de rivière 
Tableau 16. Valeurs d'isothermes d'adsorption du naphtalène sur le complexe 
montmorillonite/polyacrylamide 

Naphtalène en Naphtalène 
solution (mgL-l) adsorbé (mgg-1) 

° ° 11,68 1 
11,79 0,2 
11,89 0,16 

11 0,64 
17,88 0,6 
18,65 0,2 

')') fi OA 
L,L, V,../-,. 

29 1,08 

9 -
bO --b1l 

5 6 -
<1) 

' <1) 
.D 

q = 0,037CeO,923 (r = 0,414) ... 
0 
CI) 

3 -'0 

'" CI 

° 
.SS; 

1 1 

° 10 20 30 

Concentration à l'équilibre (mg/L) 

Figure 3. Isotherme d'adsorption du naphtalène sur le complexe - Ajustement à un modèle de 
Freundlich 



5ilmle?(es 166 

T bl 17 V 1 a eau a eures d" h Isot ermes d' d d d' a sorptlOn et e esorptlOn d h r u napl ta ene sur B34 
Solution Adsorbé 11 solution 1/ adsorbé Solution désorbé Adsorbé 
(mgL-l) (mgg-1) (Lmg-1) (gmg-1) (mgL-l) (mgL-l) 

0,00 0,00 1,26 10,7 
0,935 8,24 1,00 0,1120 1,24 10,7 
1,51 9,55 0,662 0,1020 1,17 10,7 
1,60 13,0 0,625 0,0760 1,48 13,6 
1,75 7,80 0,571 0,1280 1,52 13,5 
1,77 14,6 0,546 0,0683 1,23 10,4 
1,78 14,7 0,562 0,0679 2,19 17,1 
1,84 8,96 0,543 0,1120 2,45 16,5 
1,86 11,2 0,538 0,0891 2,59 24,1 
1,86 12,7 0,538 0,0784 3,16 21,8 
1,91 10,6 0,524 0,0948 1,71 19,5 
2,21 19,4 0,422 0,0517 2,52 18,2 
2,40 15,9 0,417 0,0627 3,12 15,8 
2,40 20,2 0,417 0,0627 1,99 18,6 
2,47 11,9 0,405 0,0841 3,15 30,4 
2,67 16,6 0,375 0,0602 3,77 24,2 
2,68 14,4 0,373 0,0694 2,08 27,7 
2,75 20,6 0,364 0,0486 2,36 26,2 
2,78 17,7 0,360 0,0566 3,93 29,2 
2,84 11,3 0,352 0,0888 2,72 33,4 
2,93 14,8 0,341 0,0675 4,16 29,1 
3,13 22,6 0,319 0,0442 4,46 26,1 
3,30 23,0 0,303 0,0436 2,20 34,3 
3,38 26,6 0,296 0,0486 2,56 37,3 
3,42 22,3 0,292 0,0448 3,82 30,0 
3,44 25,8 0,291 0,0387 3,56 29,4 
3,66 19,8 0,273 0,0505 
4,38 33,5 0,228 0,0299 
4,92 23,1 0,203 0,0433 
5,38 34,8 0,186 0,0288 
5,42 33,6 0,185 0,0298 
5,60 36,0 0,179 0,0278 
5,69 35,7 0,176 0,0280 
5,92 46,1 0,169 0,0217 
6,92 36,6 0,145 0,0273 
7,08 64,1 0,141 0,0154 
7,27 35,5 0,138 0;0282 
7,82 40,9 0,128 0,0244 
7,86 60,8 0,127 0,0164 
9,02 42,7 0,111 0,0234 
9,04 34,6 0,111 0,0289 
9,10 50,2 0,110 0,0199 
9,18 78,1 0,109 0,0128 
9,84 50,2 0,102 0,0199 
10,3 65,3 0,096 0,0153 
10,6 62,9 0,094 0,0159 
12,3 51,8 0,081 0,0193 
14,0 56,6 0,071 0,0177 
1,56 12,0 0,641 0,0835 
1,61 15,3 0,621 0,0654 
3,24 28,3 0,309 0,0353 
5,51 61,9 0,181 0,0162 
7,78 70,7 0,129 0,0141 
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T bl 8 V l , d d dé a eau 1 . a eurs d a sOl·pUon et e sorption du naphtalène à partir du sédune nt 

Adsorption Désorption 

Solution Adsorbé Solution Adsorbé 

(mgL-I ) (mgg-l) désorbé (mgg-l) 

(mgL-I) 
0 0 0 0,00 

27,82 0,53 0,69 0,00 
28,25 0,47 0,57 0 ,00 
27,33 0,572 0,91 0,00 
28,57 0;548 1,56 0,00 
25,35 0,423 1,53 0,00 
25,66 0,41 1,73 0,00 
22,95 0,345 1,97 0,00 
23,1 0,34 2,26 0,02 
16,72 0,33 2,29 0,07 
18,3 0,3 3,95 0,11 
4,18 0,08 4 0,10 
4,57 0,075 4,27 0,06 
5,68 0,08 3,96 0,03 
5,75 0,084 4,55 0,04 

23,09 0,46 4,44 0,02 
18,22 0,4 4,5 0,02 
18,54 0,27 4,17 0,24 
18,19 0,43 
18,88 0,13 
17,83 0,34 
17,58 0,43 
17,17 0,34 
17,02 0,37 
16,08 0,28 
16,97 0,19 
13,62 0,26 
12,8 0,312 
13,1 0,18 

12,82 0, 19 
12,57 0, 14 
12,03 0,15 
10,97 0,14 
Il ,03 0, 14 
14,94 0,27 
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Figure 4. Isotherme d'adsorption et de désorption du naphtalène sur le sédiment 

Annexe 11. Calcul de la surface maximale développée par le naphtalène 

Les liaisons C-C pour les cycles aromatiques sont de 0,1395nm et les liaisons C-H valent 

0,11nm (Hanbook of Chemisry and Physics, 1990). Sur ces bases et en considérant le naphtalène 

comme 2 hexagones dont les côtés mesurent 0,1395nm, de 4 rectangles de 0,11 x 0,1395nm et 

de 14 triangles isocelles de O,llnm (Figure 5), la surface maximale déployée par le naphtalène 

est approximée à 0,37958nm2. 

Figure 5. Schématisation du naphtalène en 

deux cycles benzzéniques 

Annexe 12. Test d'adhésion à l'octane 

Le test d'adhésion à l'octane est réalisé selon le protocole de caractérisation des souches 

bactériennes décrit au paragraphe 3.10.5. 

A vec une DO initiale de 0,3, et des valeurs répertoriées dans le tableau 20, le pourcentage 

d'adhésion est de 31,4 (7,8) % 

Tableau 19. Valeurs du test d 'adhésion à l'octane 

DO Témoin DO Essai 

0,296 0,212 

0,296 0,224 

0,296 0,173 
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Annexe 13. Biodégradation du naphtalène par Burkholderia cepacia 

T bl 20 El' d 1 hl' dl' 'd a eau vo utIOn e a concentratIOn en napl ta ene et e a quantite e rTIlcroorgams mes 

Temps (h) Témoin (mgL-l) Naphtalène (mgL-l) 106 UFCmL-l 

° 18,12 (0,98) 18,31 (0,28) 2,3 (0,5) 
6 16,2 (0,11) 14,66 (0,18) 4,0 (1,5) 
12 15,23 (0,05) 1,7 (0,42) 15,2 (6,2) 
18 14,63 (0,09) 0(0) 30,5 (8,1) 
24 14,27 (0,41) 0(0) 32,1 (2,6) 
30 13,54 (0,05) 0(0) 33,6 (4,5) 

Annexe 14. Biodégradation du naphtalène en présence montmorillonite sodique 

Tableau 21. Evolution de la concentration en naphtalène (mgL-l) avec et sans 0,5gL-1 de 

montmorillonite 

Naphtalène Témoins abiotiques 

Temps (h) OgL-l 0,5gL-1 OgL-l 0,5gL-1 

° 11,45 (0,29) 10,59 (0,04) 11,19 (0,14) 10,68 (0,14) 
4 10,96 (0,26) 10,26 (0,03) 10,72 (0,14) 10,24 (0,11) 
8 10,18 (0,22) 9,61 (0,05) 10,15 (0,14) 9,74 (0,15) 
12 8,85 (0,38) 8,6 (0,14) 9,69 (0,13) 9,26 (0,15) 

16,5 4,55 (0,45) 6,1 (0,21) 9,17 (0,11) 8,57 (0,02) 
24 0(0) 0,53 (0,38) 8,41 (0,40) 7,82 (0,19) 
32 0(0) 0(0) 7,9 (0,45) 7,44 (0,12) 

Tableau 22. Evolution de la concentration en naphtalène (mgL-l) avec différentes concentrations 
de montmorillonite 
Temps OgL-l O,OlgL-l 0,025gL 0,05gL-1 O,lgL-l 0,25gL-1 0,5gL-1 Témoin (h) 

-1* abiotique 
2 33,1 33,42 32,53 32,6 32,64 33,59 33,53 33,05 

(0,09) (0,08) (0) (1,37) (0,05) (0,22) (0,16) 
4 31,45 32,45 30,87 31,5 31,47 32,48 32,76 33,45 

(0,21) (0,029) (0,03) (0,55) (0,32) (0,2) (0,03) 
6 29,19 30,44 28,59 29,21 29,97 32,38 32,64 32,61 

(2,49) (0,03) (0,72) (2,66) (0,2) (0,38) (0,12) 
8 25,33 26 25,59 25,9 31,47 32,46 32,54 

(3,4) (0,82) 24,64 (0,3) (1,6) (0,05) (0,65) (0,04) 
10 19,73 22,18 18,8 22,12 22,82 28,6 32,25 32,77 

(2,14) (0,05) (0,45) (1,45) (0,57) (0,53) (0,14) 
12 15,24 16,4 15,03 18,48 19,45 24,51 28,82 31,38 

(0) (0,52) (0,36) (1,58) (0,41) (0,79) (0) 
18 10,31 11,11 9,45 12,24 12,3 16,22 19,35 27,71 

(0,08) (1,2) (0,53) (1,39) (0,44) (0,79) (0,16) 
27 7,74 6,6 5,61 9,54 9,38 12,63 13,71 24,44 

(1,09) (1,5) (0,03) (0,65) (0,25) (0,25) (0,61) 
34 6,03 5,53 8,06 8,04 10,12 11,35 21,67 

(0,5) 

* L'essai avec la concentration en montmorillonite de 0,025gL-1 a été réalisé en simplicat 
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Tableau 23. Evolution de la concentration en microorganismes Burkholderia cepacia (UFC/mL) 

avec différentes concentrations de montmOll11onite en début (Xo) et en fin d'expérience (Xf) 

Montmorillonite Xo Xf (t=34herues) 
(gL-1) (106 UFCmL-1) (106 UFCmL-1) 

° 1,4 (0) 1,8 (0,1) 
0,01 1,8 (0,11) 1,7 (0) 

0,025* 1,82 1,7 
0,05 1,66 (0,10) 1,9(0,1) 
0,1 1,85 (0,21) 2 (0,2) 

0,25 2,05 (0,07) 2,2 (0,3) 
0,5 2,05 (0,35) 2 (0,3) 

* L'essai avec la conscentration en montmorillonite de 0,025gL-1 a été réalisé en simplicat 

Annexe 15. Biodégradation du naphtalène en présence de complexe 

montmorillonite/polyacrylamide 

Tableau 24. Evolution de la concentration en naphtalène (mgL-1) avec différentes concentrations 

de complexe 

Concentration en complexe (gL -1) 

Temps (h) Témoin ° 0,025 0,05 0,1 0,25 0,5 

° 21,53 20,51 . 19,56 19,7 18,87 19,77 19,9 
(0,73) (0,28) (0,31) (0,19) (0,39) (0,59) (0,28) 

2 20,84 17,97 17,54 17,9 18,28 17,91 18,15 
(0,13) (0,08) (0,6) (0,06) (0,32) (0,98) (0,02) 

4 19,78 13,45 14,47 14,66 15,17 15 15,24 
(0,15) (2,25) (0,44) (0,02) (0,10) (0,65) (0,22) 

6 19,11 7,457 8,20 8,36 9,05 9,29 9,28 
(0,75) (1,87) (0,22) (0,07) (0,44) (0,87) (0,26) 

8 18,325 0,62 1,45 1,64 1,97 1,98 2,10 
(0,49) (0,02) (0,07) (0,20) (0,18) (0,20) (0,29) 

10 17,035 ° ° ° 0,09 0,04 0,16 
(0,66) (0) (0) (0) (0,03) (0,06) (0,07) 

Tableau 25. Evolution de la concentration en microorganismes Burkholderia cepacia (UFCmL-

1) avec différentes concentrations de complexe en début (Xo) et en fin d'expélience (Xf) 

Complexe Xo Xf (t=lOh) 

(gL-1) (106 UFCmL-1) (106 UFCmL-1) 

° 9,1 (0,7) 14,5 (0,7) 

0,025 9,4 (1,3) 12,5 (0) 

0,05 9,9 (1,5) 16,0 (1,4) 

0,1 10,1 (0,1) 12,1 (0,1) 

0,25 8,1 (3,3) 14,0 (1,06) 

0,5 9,4 (0,5) Il,0 (3,1) 
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Tableau 26. Evolution de la concentration en naphtalène dans l'essai de biodégradation avec et 

sans polyacrylamide (PM=4400) 

Biodégradation Témoins abiotigues 

Temps OgL-1 0,12gL-1 OgL-1 0,12gL-

(h) Qol~acr~lamide Qol~ac~lamide Qol ~acr~ lamide 1Qol~ac~lamide 

° 19,07 (0,13) 18,47 (0,72) 19,61 (0,52) 19,20 (0,26) 
4 17,96 (0,18) 17,79 (0,24) 18,52 (0,24) 18,40 (0,24) 
8 16,44 (0,24) ·15,93 (0,39) 17,76 (0,23) 17,69 (0,28) 
12 9,98 (1,36) 9,09 (0,86) 16,89 (0,23) 16,67 (0,33) 
16 1,97 (0,82) 1,12 (0,67) 16,25 (0,20) 16,06 (0,40) 
18 0,37 (0,19) 0,20 (0,07) 15,18 (0,16) 15,19 (0,29) 
29 0(0) 0(0) 13,73 (0,14) 13,98 (0,47) 

Annexe 16. Biodégradation du naphtalène en présence d'argile organique B34 

Tableau 27. Evolution de la concentration de naphtalène (mgL-1) soumis à biodégradation en 

fonction du temQs en Qrésence de différentes concentrations de B34 

TemQs (h) 

° 3 
6 
8 
10 
26 

° 9,31 (0,1) 
7,54 (0,21) 

2,00 (0) 
0,44 (0,51) 

0(0) 

0,05 
6,53 (0,18) 
4,70 (0,36) 
1,54 (0,16) 
0,19 (0,07) 
0,09 (0,12) 

Concentration en B34 (gL -1) 

0,1 
4,73 (0,07) 
3,94 (0,15) 
1,26 (0,28) 

0,27 (0) 
0,08 (0) 

0,25 
2,75 (0,22) 
2,42 (0,11) 
0,92 (0,02) 
0,30 (0,03.) 
0,20 (0,03) 

0,5 
1,81 (0,05) 

1,72 (0) 
0,73 (0,06) 

1,36 (0) 
1,29 (0,02) 

1,39 (0) 

1 
0,93 (0,02) 
0,65 (0,02) 
0,50 (0,04) 
0,41 (0,07) 
0,30 (0,24) 

0,48 (0) 

Tableau 28. Evolution de la concentration de naphtalène en solution (mgL -1) des témoins en 

fonction du temQs en Qrésence de différentes concentrations de B34 

TemQs (h) 

° 3 
6 
8 
10 
26 

° 9,76 
9,32 
8,98 
7,47 
7,38 

0,05 
6,93 
6,18 
5,97 
5,72 
5,89 

Concentration en B34 (gL -1) 

0,1 
4,83 
4,50 
4,41 
4,23 
4,00 

0,25 
3,00 
2,63 
2,41 
2,45 
2,30 

0,5 
1,81 
1,72 
0,73 
1,36 
1,29 
1,39 

1 
0,95 
0,92 
0,56 
0,41 
0,59 
0,78 
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Tableau 29. Evolution de la quantité de naphtalène adsorbé (mgg-1 de B34) en fonction du temps 

en présence de différentes concentrations de B34 

Concentration en B34 (gL-l) 

TemQs (h) 0,05 0,1 0,25 0,5 1 

° 40,6 (3) 33,4 (1,7) 23,9 (1,32) 12,9 (0,88) 33,4 (1,7) 
3 42 (0,6) 30,2 (6,1) 17,1(2,2) 10,9 (0,64) 30,2 (6,1) 
6 12,7 (1) 8,2 (0,8) 7,72 (0,76) 5,64 (0,3) 8,2 (0,8) 
8 3 (0,8) 3,2 (0,4) 4,0 (0,56) 3,14 (0,54) 3,2 (0,4) 
10 1,8 (0) 1,7 (0,3) 1,8 (1,08) 3,16 (0,12) 1,7 (0,3) 
26 0,2 (0) 

Tableau 30. Evolution de la quantité totale de naphtalène (adsorbé + solution) (mg de naphtalène 

dans l'essai) en fonction du temQs en Qrésence de différentes concentrations de B34 

Concentration en B34 (gL -1) 

TemQs (h) ° 0,05 0,1 0,25 0,5 1 

° 0,931 0,956 0,807 0,873 0,826 0,929 
(0,01) (0,016) (0,012) (0,027) (0,02) (0,04) 

3 0,754 0,68 0,696 0,671 0,686 0,628 
(0,021) (0,025) (0,042) (0,034) (0,016) (0,03) 

6 0,2 0,2175 0,308 0,285 0,358 0,575 
(0) (0,012) (0,025) (0,012) (0,011) (0,02) 

8 0,044 0,036 0,059 0,131 0,191 0,481 
(0,051) (0,006) (0,003) (0,01) (0,013) (0,03) 

10 ° 0,018 0,025 0,065 0,187 0,383 
(0) (0,01) (0,002) (0,016) (0,005) (0,015) 

26 0,01 0,209 
(0) (0) 

Tableau 31. Evolution de la quantité de naphtalène adsorbé (mgg-1 )et de la concentration en 

l' ( LI) d . . . 1 h rOI L 1 d B34 so utIOn mgJ - pour eux concentratIOns mlt1a es en napJ ta ene et pour , -g, - e 

Naphtalène en solution Naphtalène 

(mgL-l) adsorbé 

(mgg-1 ) 

Temps Témoin OgL-1 de B34 OgL- lde B34 O,lgL-1 de B34 O,lgL-1 de B34 

(h) abiotique 

° 15,66 14,21 (0,95) 8,44 (0) 7,08 (0,92 ) 66,8 (9,2) 
2 15,32 13,5 (0,24) 7,88 (0,08) 6,5 (1,28) 74,4 (12,8) 
4 15,85 12,78 (0,75) 7,35 (0,1) 6,05 (0,68) 73,4 (6,8) 
6 15,22 8,72 (l,55) 3,77 (0,31) 4,74 (1,09) 55,8 (10,9) 
8 13,71 6,15 (0,06) 0,8 (0,3) 2,35 (0,8) 35,8 (8,0) 
10 13,82 1,35 (0,68) 0(0) 0,9 (0,28) 13,1 (2,8) 
12 13,13 0,12 (0,05) 0(0) 0,14 (0,13) 3,6 (1,3) 
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Tableau 32. Evolution de la quantité totale de naphtalène (adsorbé + solution) en mg avec O,lgL-

1 de B34 et sans B34 pour une même concentration initiale 

Temps (h) 

° 2 
4 
6 
8 
10 
12 

OgL-I de B34 
1,42 (0,095) 
1,35 (0,024) 
1,27 (0,075) 
0,87 (0,155) 
0,61 (0,006) 
0,13 (0,068) 
0,01 (0,005) 

O,lgL-I de B34 
1,37 (0,092) 
1,39 (0,128) 
1,33 (0,068) 
1,03 (0,109) 
0,62 (0,08) 
0,22 (0,028) 
0,05 (0,013) 

Annexe 17. Biodégradation du naphtalène en présence de sédiment 

Tableau 33. Evolution de la concentration de naphtalène en solution (mgL-I) en présence de 
différentes guantités de sédiments 
Temps (h) OgL-I B34 0,5gL-I ° 28,45 (0,16) 28,67 

26 (0,13) 
3 (0,14) 26,4 

23,1 (0,33) 
6 (0,04) 23,65 

18,78 (0,37) 
8,5 (0,60) 19,7 

15,24 (0,39) 
10 (0,46) 16,2 

9,53 (0,7) 
12 (0,26) 11,41 

5,38 (1,82) 
14 (0,77) 7,8 

0,65 (2,11) 
16 (0,09) 2,53 

(0,806) 

5gL-I 
24,92 
(0,29) 
22,98 
(0,55) 
18,2 

(0,66) 
7,25 

(1,56) 
0,77 

(0,06) 

° (0) 

° (0) 

lOgL-I 
23,8 

(0,15) 
21,88 (0,26) 
14,91 (0,31) 

0,53 
(0,11) 
0,24 

(0,21) 

° (0) 

° (0) 

25gL-I 
18,62 
(0,27) 
17,32 
(0,32) 
8,18 

(0,33) 
0,155 
(0,21) 

° (0) 

° (0) 

° (0) 

50gL-I 
14,94 (0,45) 
Il,83 (0,38) 

4,68 
(0) 

0,35 
(0,27) 

° (0) 

° (0) 

° (0) 

Tableau 34. Evolution de la concentration de naphtalène en solution (mgL-l) dans les témoins en 
présence de différentes guantités de sédiments 
Temps (h) OgL-I B34 0,5gL-I 5gL-I ° 31,26 30,94 27,42 

3 29,27 29,18 26,34 
6 28,65 27,48 25,12 

8,5 27,47 26,47 23,59 
10 27,75 25,33 22,53 
12 25,22 23,8 21,44 
14 22,98 22,7 20,62 
16 21,12 20,9 

lOgL-I 
25,07 
23,07 
21,96 
21,78 
20,12 
20,14 
19,22 

25gL-I 
19,47 
18,56 
17,78 
16,09 
15,22 
15,82 
14,74 

50gL-I 
16,38 
13,69 
12,96 
12,56 
12,2 
12,58 
11,7 
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Tableau 35. Evolution des microorganismes en fonction du temps: Burkholderia cepacia et 
microorganismes autochtones 

Nombre de microorganismes poussant sur gélose (l06UFCmL-l) 

Sédiment t = 0 t = 9h t = 12h t = 16h 

(gL-l) 

0 0,83 (0,20) 0 0,86 (0,25) 0 0,74jO,331 0 0,45jO,3~ 0 

0,5 1,03 (0,24) 0 0,74 (0,19) 0 0,45 (0,06) 0 0,56 (0,06) 0 

5 085 (017) 0,11 074(019) 0 081 (022) 0 o 79_l03Ql 0 

10 1023 (045) 0 110 (0 2~ o 06{0, 011 128(0 ln 0 Q,9lJ04Ql 0 

25 1,59 (0,7) 0,09(0,02) 1,93 (0,4~ O,3?fO,181 1,96jO,4n 0,15.{O,071 nc O,KO,03) 

50 1,22(0,06) 0,31(0,04) 1,5 (0,17) 0,41(0,17) nc 0,55(0,35) nc 
Enltahque est donnée la concentratIon des llllcroorgamsme autres que Burklzolderia cepacia 
nc : non comptable par gêne des microorganismes autochtones 

0,44(0,3) 

Il est aisé de reconnaitre Burkholderia cepacia parmis les microorganismes du sédiment 
poussant sur gélose nutritive. En effet, ce sont de petites colonies rondes et blanches. 
La lecture des colonies sur gélose est effectuée à t = 96heures. 

Annexe 18. Granulométrie des particules de complexe, de sédiment et de Burkholderia 

cepacia 

25 

20 

Q) 
;::l 15 Complexe cr 

Ë§ 
;::l 

ô la Complexe + B.cepacia ;;-

1§! 

5 
B. cepacia 

a 
0,01 0,1 la 100 

Figure 6. Granulométrie des particules de complexe montmorillonite/polyacrylamide, de 

Burkholderia cepacia et du mélange 
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Figure 7. Granulométrie des particules de sédiment, de Burkholderia cepacia et du mélange 

Annexe 19. Spectres de surface d'une suspension de montmorillonite et d'une suspension 

de montmorillonite + Burkholderia cepacia déposées sur un filtre Millipore 

Annexe 20. Biodégradation du naphtalène dans une suspension de 0,5gL" 1 de 

montmorillonite à différentes vitesses d'agitation des barreaux magnétiques 

Tableau 36. Evolution de la concentration en naphtalène (mgL-1) en solution dans les témoins 

abiotiques et dans les essais de biodégradation en fonction de la vitesse de rotation des barreaux 

magnétiques 

Témoins abiotiques Essais de biodégradation 

Temps (h) Orpm 250rpm 500rpm Orpm 250rpm 500rpm 

° 32,46 (1,14) 32,29 (0,18) 33,77 (0,26) 29,17 (1,07) 29,19 (0,84) 29,48 (0,87) 
2 31,71 (0,88) 31,08 (1,72) 31,94 (0,11) 26,98 (1,27) 26,97 (0,79) 27,31 (0,91) 
4 30,39 (0,60) 30,18 (0,28) 31,26 (0,66) 24,84 (1,21) 24,77 (0,38) 25,13 (0,98) 
7 28,89 (0,22) 28, Il (0,26) 28,88 (0,20) 19,26 (0,25) 19,64 (0,46) 19,31 (0,30) 

9,5 28,23 (1,28) 27,20 (0,02) 28,96 (0,48) 10,74 (1,76) Il,3 (0,65) 10,66 (0,64) 
12 26,17 (0,34) 26,05 (0,48) 26,21 (0,28) 0,22 (0,08) 0,3 (0,02) 0,23 (0,04) 
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Annexe 21. Transfert du naphtalène à travers une membrane en présence et en l'absence 

de O,SgL-l de montmorillonite 

Tableau 370 Concentrations de naphtalène (mgL-l) transférées à travers la membrane en fonction 

du temps 

OgL-l montmorillonite 0,5gL-l de montmotiUonite 

Temps (h) Essai 1 Essai 2 Essai 1 Essai 2 
0,00 0,00 0,00 0 0 
0,75 0,09 - -
1,00 0,10 0,00 0 
1,50 0,19 0,26 - 0 
2,00 0,32 0,32 -

2,50 0,41 0,41 - 0 
3,00 0,45 0,46 0,05 
3,50 - - 0,1 
4,00 0,66 0,64 0,13 
4,50 0,71 - 0,09 
5,00 0,78 0,19 
5,50 0,89 0,21 0,13 
6,00 1,03 0,21 
6,5 0,17 

7,25 0,24 
7,5 0,18 
8,5 0,21 

8,75 0,29 
10 0,29 

Annexe 22. Biodégradation du naphtalène dans un milieu minéral et dans un surnageant 

de montmorillonite par Burkholderia cepacia 

Tableau 380 Evolution de la concentration en naphtalène et bactérienne dans un milîeu minéral et 

d d ou °t 1 d 1 bO d' d f B kh id ° ans un sumageant e montmon 0111 e ors e a 10 egra a Ion par ur 0 ena cepaCLa 

Naphtalène Burkhoideria cepacia 

(mgL-l) (l07UFCmL-l) 

Temps (h) Témoin Milieu minéral Surnageant Milieu minéral Sumageant 
0 20,68 19,93 (0,59) 20,72 (0,33) 2,9 (1,6) 2,2 (1,5) 

2,5 19,70 19,48 (0,02) 22,08 (1,06) (5,7 (0,4) (4,4 (0,1) 
5 19,57 17,49 (0,50) 19,70 (1,12) 3,4 (1,7) 3,7 (0,7) 

6,5 17,39 16,15 (0,23) 17,98 (0,79) 4,8 (0,8) 4,6 (1,6) 
8 16,73 15,53 (0,10) 17,30 (1,06) 5,0 (0,2) 4,0 (0,6) 
10 16,06 13,92 (0,29) 14,53 (0,85) 
12 14,67 12,03 (0,59) 10,49 (0,75) 5,0 (0) 3,7 (1,1) 

15,75 13,74 1,04 (0,35) 7,64 (0,65) 
20 13,01 0(0) 4,68 (0,58) 3,7 (0,5) 4510,1) 

{(" 8/~ ~, ". // '-';'/~ (,1>-
l''i~/ .I, '~-;," ~( 't:, i>, "\";J 
~~:?v.~ ' .. , \ ' 

\ , 
'<J" I- -- ::f. 
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Résumé 

L'objectif de ce travail de recherche vise à déterminer les paramètres limitant la biodisponibilité 
d'un polluant organique, le naphtalène (S=30mgL-l à 25°C, logKow=3,3) en présence de particules 
solides en suspension, de façon à évaluer son devenir et sa persistance dans les hydrosystèmes. 
Quatre matériaux solides, choisis pour leur différente capacité de rétention du naphtalène, ont été 
employés pour les essais de biodégradation de l'hydrocarbure : un matériau hydrophile, la 
montmorillonite sodique, n'adsorbant pas le naphtalène (coefficient de partage Kp=OmLg-l), deux 
matériaux présentants des capacités de rétention proches, un complexe montmorillonite/polyacrylamide 
(Kp=40mLg-l) et un sédiment naturel de rivière (Kp=20mLg-l) et enfin un SUppOlt possédant une forte 
affinité pour le naphtalène, l'argile organique B34 (Kp=5920mLg-l). Différents comportements du 
naphtalène face à la biodégradation par Burkholderia cepacia sont observés en fonction du type de 
matériau utilisé. 

La faible modification, non significative, des cinétiques de biodégradation en présence de 
complexe montmorillonite/polyacrylamide (p~u adsorbant), est expliquée par des concentrations de 
solide en suspension employées trop faibles « O,5gL-l). 

En présence de sédiment naturel Uusqu'à 50gL-l), les quantités de naphtalène en solution 
biodégradé ainsi que les cinétiques sont augmentées. Ces modifications seraient dues à un apport 
complémentaire de carbone organique biodégradable et de microorganismes par le sédiment. 

Par contre, les cinétiques de biodégradation en présence de O,5gL-l de montmOlillonite (supporl 
non adsorbant du naphtalène) et de O,5gL-l de B34 (support fortement adsorbant du naphtalène) sont 
presque réduites d'un facteur voisin 3. Les essais prouvent que ni le transfert de masse externe, ni le 
transfelt de masse interne ne sont responsables de la limitation de la biodisponibilité du naphtalène. La 
montmOlillonite est une argile qui a la capacité de retenir les éléments minéraux initialement présents 
dans le milieu, les rendant ainsi limitant pour la biodégradation et expliquant la réduction des cinétiques. 
La sorption du naphtalène par l'argile organique B34, réduisant ainsi les concentrations en solution eSl 
responsable de la limitation de la biodisponibilité "du naphtalène. En conclusion, la modification des 
cinétiques de biodégradation dans l'environnement est non seulement lié à sa biodisponibilité mais 
également à la biodisponibilité d'autres éléments minéraux. 

Mots clés: Biodégradation, Biodisponibilité, Naphtalène, SOl-ption , Argile 

Abstract 

The principle aim of this work is to determine the parameters limiting the bioavailability of 
organic compounds in the environment. For "this study, we used naphthalene, a poorly soluble 
polycyclic aromatic hydrocarbon as model of organic compound. The biodegradation of naphthalene 
by Burkholderia cepacia was studied in the presence of different clay particles in suspension: Na­
montmorillonite which does not retain naphthalene (Kp=OmLg-l), two materials with narrow 
retention capacity, montmoIillonite/polyacrylamide complex (Kp=40mLg-l) and a river sediment 
(Kp=20mLg-l), and an organo-clay which sorbes naphthalene in high quantities (Kp=5920mLg-l). 

Only a slight and non significant modification of the biodegradation rate of naphtalene are 
observed in the presence of the complex maybe due to the small concentration of particles 
« O,5gL-l). 

With the sediment, the quantities of biodegraded naphthtalene and the biodegradation rates 
are increased, explained by the biodegradable organic carbon and the indigeneous microorganisms 
canied out by the sediment. 

However, the presence of O.5gL-l montmorillonite (non sorbant) and O.5gL-l of B34 (high 
sorbant) decreases by a factor about 3 the biodegradation rates. Several experimentations show that 
neither external mass transfer, neither internaI mass transfer are responsible for the reduction of 
bioavailability of naphthalene. By its high cationic exchange capacity, Na-montmorillonite retain 
oligoelements, limiting their bioavailability. Naphthalene sorption by organo clay B34 is responsible 
for the decrease of its concentration in solution, explaining the slower biodegradation kinetics. 

In conclusion, the modification of the biodegradation kinetics are related to the bioavailability 
of the compound and also of the bioavailability of other mineral compounds. 

Key words : Biodegradation, Bioavailability, Naphthalene, Sorption, Clay 
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