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INTRODUCTION GENERALE 9 

 

L’Homme, par une forte industrialisation et une agriculture intensive utilisatrice 

d’engrais et de pesticides, contribue à la dissémination des éléments traces métalliques et à 

leur accumulation dans les sols. Si les principaux constituants des sols impliqués dans la 

rétention de ces polluants inorganiques sont majoritairement des oxydes et hydroxydes de fer 

(Apak, 2002) ainsi que des carbonates, des phosphates, des sulfates et de la matière organique 

(Kabata-Pendias & Pendias, 2001), les minéraux argileux jouent également un rôle primordial 

dans la mobilité de ces éléments. En effet, les argiles, principaux constituants de la croûte 

terrestre (Rotenberg, 2007), possèdent une capacité importante à lier les cations métalliques 

(Kabata-Pendias & Pendias, 2001). Pour tous ces constituants, l’adsorption est le principal 

mécanisme impliqué dans la rétention et l’accumulation des contaminants métalliques dans 

les sols (Alloway, 1995 ; Kabata-Pendias & Pendias, 2001 ; McBride, 1989). Les métaux 

contaminants peuvent également être piégés dans la structure cristalline des minéraux au 

cours de leur formation.  
 

Les organismes vivants, tels que les végétaux, les champignons, les lichens et les 

bactéries, en altérant les minéraux par divers mécanismes, présentent une activité 

modificatrice de la rétention des éléments traces métalliques dans les sols (Kabata-Pendias & 

Pendias, 2001 ; Warscheid & Braams, 2000). En effet, ces organismes vivants peuvent 

intervenir dans la dissolution des minéraux à travers des mécanismes physiques, tels que la 

pénétration des hyphes ou des racines des végétaux dans les minéraux ou encore par la 

formation d’un biofilm bactérien, ainsi qu’à travers des mécanismes chimiques, comme par 

exemple, la synthèse et la sécrétion d’acides organiques ou de sidérophores. Produits par les 

champignons (Winkelmann, 2007), les plantes (Marschner et al, 1986) et les bactéries 

(Neilands, 1981b), les sidérophores sont des molécules de faible poids moléculaire possédant 

une très forte affinité pour le fer. En condition de carence sévère en fer ([Fe]soluble < 0,1 µM), 

leur rôle est de solubiliser cet élément afin de le rendre accessible aux cellules. Si l’affinité 

des sidérophores pour les autres cations métalliques est inférieure à celle déterminée pour le 

fer, ces molécules chélatrices sont également capables de les complexer efficacement (Braud 

et al, 2009a ; Kim et al, 2001 ; Liermann et al, 2005).  
 

Bien que les éléments traces métalliques soient mobilisés par divers organismes, ils ne 

peuvent être dégradés en produits moins toxiques, persistent indéfiniment dans 

l’environnement et posent un problème majeur en écologie mais également pour la santé 

publique par leurs propriétés cancérigènes et mutagènes. Leur toxicité et leur persistance dans 

l’environnement nécessitent le développement de différentes méthodes afin de diminuer le 
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nombre de sites contaminés. Si des méthodes physico-chimiques telles que l’excavation et le 

stockage ou encore la stabilisation et le confinement sont utilisées dans la décontamination 

des sols, la phytoremédiation apparaît comme un outil de choix. Parmi ces techniques, 

certaines consistent en l’immobilisation du polluant inorganique dite phytostabilisation, 

d’autres, telles que la phytoextraction a pour objectif d’extraire in-situ les éléments 

métalliques. Bien que peu onéreuses, ces techniques ont un inconvénient majeur : le temps de 

décontamination, pouvant atteindre plusieurs dizaines d’années en fonction de l’espèce 

végétale utilisée, de la nature de la pollution et des propriétés des sols (McGrath et al, 2002). 

Afin de faciliter le transport des métaux dans les végétaux et de réduire la durée de traitement, 

l’utilisation de chélatants chimiques s’est développée (Jorgensen, 1993). Néanmoins, certains 

de ces composés, tels que l’EDTA par exemple, apparaissent comme difficilement 

dégradables, pouvant engendrer des risques de lixiviation et d’effets néfastes sur les micro-

organismes du sol (Nowack et al, 2006). 
 

Une autre solution consiste en l’ajout de micro-organismes d’intérêt associés à la 

phytoextraction, pouvant améliorer les prélèvements par la plante et diminuer la durée de 

traitement. En effet, les travaux de l’équipe « Dépollution Biologique des Sols » de Colmar 

ont montré que l’addition de bactéries productrices de sidérophores, Pseudomonas aeruginosa 

ou Pseudomonas fluorescens, augmentait l’extraction de chrome par des plants de maïs 

(Braud et al, 2009c), les sidérophores étant des métabolites sécrétés par les micro-organismes 

lors de carence en fer. Si jusque là, aucun mécanisme n’avait pu être appréhendé, mon sujet 

de thèse, inscrit au sein d’un projet « Ingénierie Ecologique », a eu pour objectif la 

compréhension des processus intervenant dans la phytoremédiation couplée à l’ajout de 

sidérophores ou de leurs bactéries productrices. 
 

Durant ces trois années de thèse, j’ai travaillé sur un système de complexité croissante, 

allant de la capacité des sidérophores à interagir avec des métaux à l’état libre ou piégé dans 

des minéraux, de l’interaction entre les bactéries productrices de sidérophores et les minéraux 

du sol, jusqu’au modèle complet couplant les principaux facteurs (argile/micro-

organismes/éléments traces métalliques/plantes). Le micro-organisme modèle de ce travail est 

Pseudomonas aeruginosa, bactérie à Gram négatif, qui en cas de carence en fer, synthétise et 

sécrète deux sidérophores majeurs, la pyoverdine et la pyochéline. Ce travail s’est tout 

d’abord focalisé sur les interactions possibles entre P. aeruginosa et deux minéraux de 

structures différentes, les smectites qui sont des phyllosilicates et les goethites appartenant 

aux oxy-hydroxydes de fer. Ces minéraux, fréquemment rencontrés dans les sols, contiennent 
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tous deux du fer. Après avoir observé une interaction entre P. aeruginosa et les minéraux, une 

approche de biologie moléculaire utilisant des souches mutantes au niveau de la synthèse de 

sidérophores nous a permis des avancées dans le mécanisme d’altération par P. aeruginosa 

des minéraux et en particulier le rôle des sidérophores et du biofilm bactérien. Dans un second 

temps, nous avons étudié la capacité de la pyoverdine à désorber les polluants inorganiques, 

tels le nickel et le cadmium, adsorbés sur les argiles ou emprisonnés dans la structure 

cristalline des goethites, formant un complexe sidérophore-métal soluble, qui sera, peut-être, 

plus facilement assimilable par les plantes. Enfin, des expériences de prélèvement de métaux 

contaminant par des plantes ont été menées en conditions hydroponiques. A partir d’un 

système contenant les plantes et des argiles contaminées par le nickel ou le cadmium, des 

ajouts de pyoverdine ou de bactéries productrices de sidérophores ont été réalisés afin de 

déterminer l’impact respectif de ces paramètres biologiques sur la phytoextraction. En 

parallèle, avec l’équipe Dépollution Biologique des Sols de Colmar, j’ai suivi des expériences 

de phytoremédiation similaires mais réalisées en galettes de sol. 
 

Ce manuscrit est divisé en deux grandes parties. La première consiste en une synthèse 

bibliographique décrivant l’origine et la présence des principaux polluants dans les sols 

français et plus particulièrement dans les sols alsaciens (chapitre 1), la mobilité de ces 

polluants dans les sols (chapitre 2), les interactions entre métaux et bactéries (chapitre 3) puis 

celles entre bactéries et minéraux (chapitre 4). Le chapitre 5 présente, quant à lui, les 

techniques de dépollution des sols tandis que le chapitre 6 est dédié à la tolérance des 

éléments traces métalliques chez les végétaux. La seconde partie de ce manuscrit est 

consacrée aux résultats obtenus durant cette thèse. Les données concernant les interactions 

entre bactéries et minéraux sont rassemblées dans le chapitre 7 tandis que les résultats faisant 

intervenir le végétal sont présentés dans le chapitre 8.  
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Depuis la fin du XIXème siècle, le secteur industriel s’est développé de part le monde 

sans égard pour l’environnement. Le rôle de l’Homme est alors devenu tellement important 

dans la biosphère que certains auteurs distinguent maintenant une nouvelle sphère, 

l’anthroposphère, lieu de l’activité humaine sur la planète (Kabata-Pendias & Pendias, 2001).    
 

Comme la majorité des pays industrialisés, la France a, elle aussi, hérité d’un long passé 

industriel durant lequel les contraintes et les préoccupations environnementales n’ont pas été 

une priorité. Si, de nos jours, le sol est caractérisé par un équilibre fragile et une vulnérabilité, 

il a longtemps été considéré comme une ressource renouvelable, voire inépuisable à l’échelle 

des générations humaines. De plus, les conséquences du déversement de produits et leur 

mauvais stockage, sans précaution particulière, n’étaient alors que pas ou peu connus. Ainsi, 

les substances ne se dégradant pas naturellement ou ne se volatilisant pas au contact de l’air 

ont pu s’accumuler dans les sols, les eaux souterraines et les sédiments de rivières.  
 

I - Pollutions des sols et sous-sols 

 

Les termes « pollution » et « contamination » sont souvent employés confusément l’un 

pour l’autre. De même, selon les auteurs, ces termes sont définis différemment. Ainsi, Knox et 

al. font référence à « sol contaminé » pour décrire un sol dont l’état chimique varie de sa 

composition normale mais sans effet préjudiciable pour les organismes. Le terme de pollution 

sera quant à lui utilisé quand un élément ou une substance est présente en concentration plus 

importante qu’à l’état naturel, comme résultat de l’activité anthropique et ayant un effet 

négatif sur l’environnement et ses composés (Knox et al, 1999).  

 

1. Les sites pollués 

 

En 1996, le Ministère de l’Aménagement du Territoire et de l’Environnement définit un 

site pollué comme « un site qui, du fait d’anciens dépôts de déchets ou d’infiltrations de 

substances polluantes, présente une pollution susceptible de provoquer une nuisance ou un 

risque pérenne pour les personnes et l’environnement ».  
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Selon l’ADEME (Agence de l’Environnement et de la Maîtrise de l’Energie), trois 

grandes catégories de sites pollués peuvent être rencontrées :  

-  les anciennes décharges, qui ne répondent pas aux critères et règles actuels, 

notamment les décharges situées sur des sous-sols fragiles et pour lesquels une 

pollution des eaux souterraines a été constatée ; 

-  les dépôts de déchets ou de produits chimiques abandonnés à la suite de faillites 

d’entreprises ou résultant de pratiques frauduleuses d’importation ou d’élimination 

des déchets ;  

-  les sols pollués par des retombées, des infiltrations ou des déversements de 

substances polluantes liés  à l’exploitation passée ou présente d’une installation 

industrielle ou à un accident de transport. 
 

Certains sites industriels, abandonnés ou encore en activité peuvent compter plusieurs 

sources de pollution. 

 

2. Les sources de pollution des sols et sous-sols 

 
L’ADEME distingue les sources de pollution des sols et sous-sols en 4 catégories :  

-  les pollutions accidentelles qui proviennent souvent d’un déversement ponctuel et 

momentané de substances polluantes. En général, elles vont engendrer une 

dégradation du milieu sur une surface limitée mais si aucune intervention n’est 

réalisée dans un délai relativement court, la pollution peut alors migrer vers les sous-

sols ; 

-  les pollutions chroniques qui surviennent sur de longues durées. Leurs origines sont 

souvent des fuites sur des conduites ou autres réseaux enterrés, des cuvettes de 

stockage non parfaitement étanches, ou encore des lixiviats issus de dépôts de 

déchets ou de produits ; 

-  les pollutions diffuses qui se développent sur de grandes surfaces de sols. 

Généralement, elles proviennent d’épandages de produits solides ou liquides (emploi 

d’engrais ou de pesticides en agriculture) ou de retombées atmosphériques. La 

dispersion puis l’accumulation de substances dangereuses sur ces sols donnent alors 

des sites uniformément contaminés ;  

- les pollutions localisées qui, à l’inverse des pollutions diffuses, se distinguent par la 

présence ponctuelle de substances dangereuses, dans les sols et les sous-sols, 
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provenant généralement de déversements, de fuites ou de dépôts de déchets. Ces 

substances, non confinées et en fortes concentrations, donnent naissance à des sites 

localement contaminés.  

 

 3.  Législation 

 

Dès le début des années 90, la France, consciente de cette problématique, s’est 

intéressée à cerner l’ampleur des enjeux par une succession d’inventaires de sites, ce qui a 

donné naissance à deux bases de données : 

-  BASOL, récoltant et conservant la mémoire de plusieurs milliers de « sites pollués ou 

potentiellement pollués, appelant une action des pouvoirs publics, à titre préventif ou 

curatif ». 

-  BASIAS, inventoriant les anciens sites industriels et de services. 
 

Ces deux outils, mis à jour régulièrement, constituent ainsi des outils précieux de 

gestion des sols pollués et d’aménagement du territoire. 
 

De plus, les dangers potentiels des pollutions pour l’équilibre écologique mais 

également la santé publique sont depuis considérés avec une inquiétude croissante par les 

pouvoirs publics. La circulaire du 31 décembre 1993, relative à la politique de gestion des 

sites pollués, marque véritablement la conscience nationale vis-à-vis des problèmes posés par 

la contamination des sols et sous-sols français. Ainsi, depuis, les enjeux consistent à prévenir 

les pollutions futures, à connaître et maîtriser leurs impacts, à sécuriser les sites, mais 

également à traiter et réhabiliter. 
 

L’année 2007 a été marquée par l’écologie. En effet, la circulaire du 08 mars 2007, 

relative à la prévention de la pollution des sols et à la gestion des sols pollués, repose sur la 

prévention et la maîtrise des sources de pollution. Le gouvernement a également initié le 

Grenelle de l’Environnement dès le 21 mai 2007. Il réunit, pour la première fois, l’Etat et les 

représentants de la société civile afin de définir une feuille de route en faveur de l’écologie, du 

développement et de l’aménagement durables.  
 

Ces mesures ont également pris une dimension européenne. Depuis 1998, l’Agence 

Européenne de l’Environnement (AEE) travaille à l’élaboration d’indicateurs communs aux 

pays de l’Union Européenne, en matière de qualité des sols. 
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4. Les sols pollués en chiffres 

 
En 2012, 4 337 sites contaminés ont été recensés en France sur la base de données 

BASOL (BASOL, 2012). Parmi les principaux polluants, sont retrouvés, seuls ou en mélange, 

les hydrocarbures (43,79 % des polluants), le plomb (20,08 %) et les hydrocarbures 

aromatiques polycycliques (HAP) (18,63 %) (Tableau 1). 

 
Tableau 1 : Principaux polluants constatés dans les sols français, seuls ou en mélange. Ces derniers sont 
exprimés en terme d'occurrence (d’après BASOL, 2012). 

 

Polluants  % 
hydrocarbures 43,79 
plomb 20,08 
HAP 18,63 
solvants halogénés 17,73 
chrome 16,92 
cuivre 16,35 
arsenic 14,46 
nickel 11,83 
zinc 11,21 
cadmium 7,10 
cyanures 6,73 
PCB-PCT 6,73 
solvants non halogénés 5,19 
mercure 5,14 
baryum 3,25 
BTEX 1,98 
pesticides 1,5 
cobalt 0,85 
molybdène 0,67 
sélénium 0,48 
ammonium 0,46 
TCE 0,37 
sulfates 0,25 
chlorures 0,09 

 

Bien que deuxième région industrielle de France, Rhône-Alpes recense, avec 614 sites 

pollués (14,16 %), le plus grand nombre de sites pollués de France (BASOL, 2012). En effet, 

marquée par une tradition industrielle forte, la chimie et la pétrochimie, deux secteurs très 

polluants, sont des composantes majeures de cette région, la pollution principale de cette 

région étant les hydrocarbures (présence sur 287 sites) et les solvants halogénés (présence sur 

120 sites). 
 

De même, par un lourd passé industriel et minier, la région Nord-Pas-de-Calais 

dénombre 570 sites pollués (13,13 %) (BASOL, 2012), la classant au deuxième rang, avec des 



SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 21 

 

pollutions importantes en plomb (présence sur 145 sites), en HAP (présence sur 121 sites) et 

en zinc (présence sur 97 sites). En effet, cette région a vu le développement de sites 

industriels importants ; la pollution en plomb et zinc provenant essentiellement des activités 

hydro- et pyro-métallurgiques sur le site de Noyelles-Godault, usine de valorisation de la 

société Penarroya, puis Imetal et enfin Métaleurop, cette dernière comptant parmi les plus 

grandes usines d’Europe spécialisées dans le recyclage du plomb des batteries. La région a 

également abrité d’autres sites, tels que l’Union minière à Auby, une des plus importantes 

usines de zinc au monde, traitant les minerais importés pour en extraire, outre le zinc, du 

plomb et autres métaux, ou encore un grand nombre de cokeries qui présentent des taux 

importants notamment d’HAP.  
 

II - Les métaux dans les sols alsaciens 

 

Si certains sols tels que ceux de la vallée de la Liepvrette (DRE, 2004) contiennent 

naturellement des teneurs en éléments traces métalliques plus importantes que la moyenne, les 

sites et les sols pollués sont, ici aussi, les vestiges d’une activité industrielle intense.  
 

Avec 262 sites recensés (soit 6,04 %), l’Alsace est la 6ème région polluée de France 

(BASOL, 2012). La répartition géographique de ces sites est le reflet de l’activité industrielle, 

ancienne ou actuelle, telle que les mines de potasses d’Alsace, le bassin de la Thur, la 

concession pétrolière de Pechelbronn, l’ancienne raffinerie d’Herrlisheim et le port pétrolier 

de Strasbourg. Les rejets de sel résiduaire des mines de potasses, exploitées de 1904 à 2004, 

s’élevaient à 6 millions de tonnes par an, dont une partie était déversée dans le Rhin. 

Cependant, du fait de l’arrêt des sites de fabrication, seuls les effluents provenant de la 

dissolution accélérée des terrils ont été rejetés depuis. Ainsi, depuis 2008, une diminution de 

22 % du nickel a été observée.  

 

Tableau 2 : Nombre de sites contaminés en Alsace par les principaux polluants (d'après BASOL, 2012). 
 

Polluants  Nombre de sites contaminés  
hydrocarbures 100 
solvants halogénés 64 
chrome 32 
HAP 28 
arsenic 24 
cuivre 23 
plomb 20 
nickel 16 
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Outre les chlorures issus des mines de potasses d’Alsace, les principaux polluants en 

cause sont généralement les hydrocarbures et dans une moindre mesure, les solvants chlorés 

issus notamment de l’industrie des métaux (Tableau 2) (BASOL, 2012).  

 

III - Contamination des sols par le cadmium et le nickel 

 

Durant ma thèse, je me suis particulièrement intéressée au cadmium et au nickel. En 

France, sur 4 337 sites contaminés recensés en 2012, 12 % contiennent du nickel, 7,4 % du 

cadmium et 3,8 % une double contamination (BASOL, 2012).  

 

1. Cas du cadmium 
 

1.1. Généralités 

 

Elément relativement rare et inexistant naturellement à l’état natif, le cadmium est 

présent dans la croûte terrestre à des concentrations de l’ordre de un à deux ppm où il est 

souvent associé au plomb et au zinc. 
 

Le cadmium rejeté dans l’atmosphère provient de sources naturelles et anthropiques. 

Depuis la croûte terrestre, il peut être dispersé dans l’air par entraînement des particules 

provenant du sol et par les éruptions volcaniques. Cependant, utilisé notamment dans la 

fabrication des accumulateurs électriques, dans l’industrie électronique et chimique et dans la 

métallisation des surfaces, le cadmium provient principalement des activités industrielles. 

Avec 65 % de la production mondiale réalisée lors de ces quelques dernières années, le 

cadmium est considéré comme le métal du XXème siècle (Sammut, 2007). 

 

 

Tableau 3 : Concentrations ubiquitaires en cadmium dans différents milieux (d'après Bisson et al., 2011). 
 

Milieu  Concentration  
air < 1 ng/m3 à 5 ng/ m3 
océans < 1 ng/L 
sols : 

- limoneux 
- argileux 

 
< 0,1 mg/kg 
< 0,2 mg/kg 
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1.2. Toxicologie 

 

Chez l’Homme, les deux principales voies d’exposition sont l’inhalation et l’ingestion. 

Ce métal est transporté dans le sang via l’hémoglobine ou les métallothionéines et se 

concentre surtout dans le foie, les os et les reins. Les principaux risques après exposition sont 

des cancers des poumons et de la prostate (Bisson et al, 2011). 

 

1.3. Spéciation dans l’environnement 

 

Dans l’environnement, le cadmium n’est presque jamais retrouvé à l’état métallique 

mais dans son état d’oxydation unique, c’est-à-dire 2+. Les principaux composés du cadmium 

sont les oxydes de cadmium (CdO), les chlorures de cadmium (CdCl2) et les sulfures de 

cadmium (CdS). Ce métal se combine très facilement avec le soufre minéral et organique. Peu 

volatiles, le cadmium et ses composés peuvent être détectés dans l’air sous forme particulaire 

(Bisson et al, 2011). 
 

A l’état métallique, le cadmium n’est pas soluble dans l’eau tandis que la solubilité de 

ses sels est variable, dépendant du contre-ion et du pH. En milieu aquatique, ce métal est 

relativement mobile et peut être transporté sous forme de cations hydratés ou de complexes 

organiques ou inorganiques (Bisson et al, 2011).  
 

Dans les sols, le cadmium est relativement mobile et a tendance à s’accumuler dans les 

horizons supérieurs du sol, riches en matière organique. Sa mobilité est essentiellement 

fonction du pH, son adsorption par la phase solide pouvant être multipliée par trois quand le 

pH augmente d’une unité dans la plage de pH 4-8 (Adriano, 1986). Retrouvé sous forme 

soluble dans l’eau du sol (CdCl2, CdSO4), le cadmium peut également être retrouvé sous 

forme de complexes insolubles inorganiques ou organiques avec les constituants du sol. Les 

principaux minerais contenant du cadmium sont le greenockite et l’hawleyite (avec comme 

contre-ion l’ion sulfure), l’octavite (associé aux carbonates) et le monteponite (associé à 

l’oxygène). 

 

 

 

 

 

 



24 CHAPITRE 1 - PRESENCE D’ELEMENTS TRACES METALLIQUES DANS LES SOLS 

 

1.4. Le cadmium en Alsace 

 

En Alsace, si les émissions de cadmium proviennent principalement de la combustion 

de l’énergie fossile (Figure 1B), ce métal est également retrouvé sur les sites d’incinération 

des ordures ménagères, des sociétés de traitement chimique des métaux, les sites industriels 

aux activités d’émaillerie…(ASPA, 2012 ; BASOL, 2012). Majoritairement, il apparaît que 

les zones présentant les plus fortes teneurs en cadmium sont situées au niveau des grandes 

villes, comme Strasbourg, Colmar et Mulhouse (Figure 1A). Actuellement, trois sites 

contaminés en cadmium sont actuellement recensés en Alsace (BASOL, 2012).  

 

 

 

 
Figure 1 : Répartitions géographique et sectorielle de la pollution en cadmium en Alsace, en 2006. A. 
Densité d'émission du polluant ; B. Répartition sectorielle des émissions du cadmium (d'après ASPA, 2012) 
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2. Cas du nickel 

 

2.1. Généralités 

 

Le nickel est un composé qui n’est présent dans l’environnement qu’à très faibles 

concentrations, représentant entre 0,8 et 0,9 % de la croûte terrestre.  
 

Cet élément est principalement obtenu à partir de minerais de nickel sulfurés 

(pyrrhotite, pentlandite, chalcopyrite) dans lesquels sont également présents le fer et le cuivre.  
 

Bien que sa présence dans les sols puisse être naturelle, les activités industrielles sont 

les principales sources d’émission du nickel. En effet, par sa grande utilisation (production 

d’aciers inoxydables et aciers spéciaux, production d’alliages non ferreux, batteries alcalines 

Ni-Cd, …), son origine est majoritairement anthropique. Sa présence est également due à la 

combustion de charbon ou de fuel, l’incinération de déchets, l’épandage de boues d’épuration 

(Bisson et al, 2006). 

 

 

Tableau 4 : Concentrations ubiquitaires en nickel dans différents milieux (d'après Bisson et al., 2006). 
 

Milieu  Concentration  
air < 3 ng/m3 
eau : 

- douce de surface 
- de mer 
- de pluie 

 
< 10 µg/L 
< 0,5 µg/L 
< 1 µg/L 

sol 20 mg/kg 
sédiment < 20 mg/kg 

 
 

2.2. Toxicologie 

 

Chez l’Homme, le nickel peut être absorbé par voies respiratoires et dans une moindre 

mesure par le tube digestif. Si des cas d’intoxication par inhalation, des décès par syndrome 

de détresse respiratoire ou ingestion sont survenus, la dermite de contact reste le risque le plus 

fréquent (Bisson et al, 2006). Néanmoins, le Centre International de Recherche sur le Cancer 

(CIRC) le classe dans les substances potentiellement cancérogènes pour l’Homme. Une 

exposition chronique à ce métal est, en effet, un facteur de risque du cancer du poumon.  
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2.3. Spéciation dans l’environnement 

 

La plupart des complexes formés par le nickel le sont avec un nombre de coordination 

de 6. Il présente deux principaux états d’oxydation correspondant aux espèces ioniques Ni2+ et 

Ni3+. Le nickel reste très facilement absorbé par la plupart des organismes vivants mais est 

associé en grande partie à la matière particulaire (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). En milieu 

aqueux, le nickel est présent comme ion hexahydraté, [Ni(H2O)6]
2+. Par l’anthropisation, il 

émis dans l’atmosphère est principalement sous forme d’aérosols.  
 

 Dans le sol, bien plus que la teneur totale, la spéciation et l’état physico-chimique du 

nickel sont des paramètres essentiels à considérer afin d’évaluer son comportement dans 

l’environnement et en particulier sa biodisponibilité. Les principales formes du nickel, en 

particulier NiOH-, sont adsorbées à la surface d’oxydes amorphes de fer, d’aluminium ou de 

manganèse (Kabata-Pendias & Pendias, 2001) et, dans une moindre mesure, à la surface de 

minéraux argileux. Si la mobilité du nickel augmente aux pH faibles, son adsorption sur 

certains composés adsorbants du sol peut devenir irreversible en milieu alcalin. De plus, la 

mobilisation du nickel dans les sols est fortement influencée par le pH. La concentration en 

sulfates, qui diminuent l’adsorption du nickel par complexation, et la surface spécifique des 

minéraux présents dans le sol, sont également des éléments à prendre en compte (McGrath, 

1995). En outre, la présence de cations tels que Ca2+ ou Mg2+ entraîne également une 

diminution de l’adsorption du nickel sur les composants du sol, résultat de phénomènes de 

compétition. 

 

2.4. Le nickel en Alsace 

 

En Alsace, les pollutions au nickel concernent 16 sites dans la région alsacienne 

(BASOL, 2012). Les secteurs de la production d’énergie et de l’industrie sont les principales 

sources de pollution de nickel en Alsace (Figure 2B). Tout comme le cadmium, les 

principales zones de contamination au nickel sont des zones citadines, fortement 

industrialisées (Figure 2A). 
 

Néanmoins, un seul site recensé présente une double pollution au cadmium et au nickel 

et ceci à Wittisheim (Bas-Rhin). Une fabrication d’ustensiles ménagers métalliques est à 

l’origine de cette pollution par des rejets directement dans le milieu naturel (BASOL, 2012).  
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Figure 2 : Répartitions géographique et sectorielle de la pollution en nickel en Alsace en 2006. A. Densité 
d'émission du polluant ; B. Répartition sectorielle des émissions de nickel (d'après ASPA, 2012). 
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Comme il vient d’être vu dans le chapitre précédent, la présence des éléments traces 

métalliques dans les sols est un problème majeur. Néanmoins, les risques ne résultent pas 

seulement des concentrations totales mesurées dans les sols pollués mais principalement de 

leur fraction biodisponible (Adriano, 1986 ; McLaughlin et al, 2000). La mobilité de ces 

éléments métalliques peut être définie par leur aptitude à être transférés vers des 

compartiments du sol où ils sont retenus avec une énergie moindre. Une espèce chimique 

métallique peut ainsi passer successivement  dans des compartiments d’énergies de rétention 

décroissantes, le compartiment ultime étant la phase liquide représentée par la solution du sol. 

Les racines des plantes puisent principalement leur nutriment dans cette solution (Kabata-

Pendias & Pendias, 2001).  
 

La mobilité des métaux dans les sols est régie par différents processus, d’origine 

biologique ou non, tels que, par exemple, l’adsorption, la solubilisation et l’insolubilisation 

(McBride, 1989). Enfin, des paramètres comme le pH, les conditions d’oxydo-réduction, la 

présence et la nature des colloïdes minéraux et organiques ainsi que la présence et l’activité 

des micro-organismes, influencent cette mobilité (Kabata-Pendias & Pendias, 2001; 

McLaughlin et al, 2000). 

 

I - Constituants des sols impliqués dans la mobilité des éléments métalliques 

 
Les minéraux des sols proviennent de la roche mère sous-jacente. Les minéraux 

primaires sont hérités, sans modification, de la roche mère tandis que les minéraux 

secondaires sont issus de la pédogenèse par des phénomènes d’altération physico-chimique, 

ainsi que biologique. A ces différents constituants, vient s’ajouter une fraction organique 

résultant des organismes vivants et de leurs produits de décomposition (Kabata-Pendias & 

Pendias, 2001). L’ensemble de ces éléments forme la phase de rétention des métaux, en 

équilibre dynamique avec l’eau du sol.  

 

 1. Les minéraux primaires 

 

Par des processus de désagrégation mécanique, souvent d’origine climatique, tels que la 

succession de phases de gel et dégel, la roche mère est à l’origine des minéraux primaires des 

sols (Remon, 2006). La structure de la plupart de ces minéraux et leur taille importante 
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ne leur confèrent que de très faibles propriétés réactives vis-à-vis des éléments traces 

métalliques (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). A la suite des processus d’altération, les 

minéraux primaires peuvent être à la source des minéraux secondaires (Seddoh & Pedro, 

1975). 
 

 2. Les minéraux secondaires  

 

Les minéraux créés durant la pédogenèse sont essentiellement des argiles, des oxy-

hydroxydes de fer, d’aluminium et de manganèse mais également des carbonates, des sulfates 

et des phosphates (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). Issus directement ou indirectement des 

minéraux primaires de la roche mère, les minéraux secondaires sont de très petite taille, de 

l’ordre du micromètre. Ils sont considérés comme les principaux constituants minéralogiques 

des sols ayant un rôle dans la rétention des éléments métalliques par des mécanismes tels que 

l’adsorption, la co-précipitation, la substitution ionique et les transformations redox (Bradl, 

2004 ; Huang & Gong, 2005 ; Machemer & Wildeman, 1992). 

 

2.1. Les argiles 
 

2.1.1. Définition des argiles 

 

Il n’existe pas de définition unique du terme « argile ». Le mot « argile » englobe deux 

connotations, dépendantes de la discipline concernée, l’une liée à la taille des grains et l’autre 

à la minéralogie. Les géologues ou pédologues considèrent comme « argile » tout minéral de 

faible granulométrie, la limite de taille étant fixée à 2 ou 4 microns selon les cas. L’industrie 

s’attachera, quant à elle, plus aux propriétés de plasticité des matériaux argileux, quelle que 

soit leur taille.  
 

 La première définition scientifique de l’argile a été établie par Agricola en 1546 

(Agricola, 1546). Par la suite, se sont succédées des définitions qui avaient toutes en commun 

des critères de plasticité, de taille de particules et qui présentaient les argiles comme des 

matériaux réfractaires (Guggenheim & Martin, 1995). L’Association Internationale Pour 

l’Etude des Argiles (A.I.P.E.A.) a tenté d’harmoniser les différents termes employés à travers 

le monde (Bailey, 1980).  
 

 Les minéraux argileux sont l’un des principaux constituants de la croûte terrestre 



SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 33 

 

(Rotenberg, 2007). De manière globale, le terme « argile » se réfère à des composés naturels 

sous forme de minéraux en grains de l’ordre du micromètre, des poudres essentiellement, 

possédant des propriétés plastiques quand ils contiennent suffisamment d’eau, ou au contraire 

devenant durs lorsqu’ils sont séchés. Les feuillets constituent l’unité structurale de base des 

minéraux argileux, qui, empilés, formeront une particule, premier niveau d’organisation des 

argiles. L’assemblage de particules constitue alors un agrégat dont l’arrangement est gouverné 

par le type de forces résultant des interactions entre particules. Les argiles sont principalement 

des phyllosilicates, c’est-à-dire constituées de feuillets de silicates (Bailey, 1980). Les argiles 

sont généralement cristallisées, même si des argiles amorphes existent également (Bailey, 

1980).  
 

2.1.2. Propriétés 

 

Les minéraux argileux se caractérisent principalement par trois propriétés : 

- leur surface spécifique ; 

- leur capacité d’adsorption d’eau et de gonflement ; 

- leurs multiples possibilités d’échanges ioniques. 
 

Les argiles ont une surface formée par une superposition de feuillets qui leur confère 

une surface spécifique interne très variable, correspondant à l’espace entre les feuillets, dit  

espace interfoliaire, comprise entre 0 m2.g-1 pour la kaolinite et 750 m2.g-1 pour les smectites 

(Eslinger & Peaver, 1988). Cette surface interne va de pair avec une surface externe 

importante variant de 1 m2.g-1 pour les vermiculites à 50 m2.g-1 pour les smectites (Eslinger & 

Peaver, 1988).  
 

 De plus, les argiles présentent une faible perméabilité, ainsi de grandes quantités d’eau 

peuvent être retenues dans l’espace interfoliaire, ainsi que dans toutes les porosités 

accessibles. La modification des forces électriques provoque alors l’éloignement des feuillets 

et donc le gonflement de ces argiles dites gonflantes. Les smectites, les vermiculites et les 

minéraux interstratifiés offrent des capacités d’expansion beaucoup plus importantes que 

celles des autres espèces argileuses. Dans certains cas, cette hydratation peut conduire à une 

augmentation de volume atteignant jusqu’à 95%.  
 

 Les argiles sont également caractérisées par une surface électrique non neutre, ce qui 

détermine leurs capacités d’échanges ioniques. Ces minéraux portent deux types de charges : 
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- une charge permanente ou structurale, de signe négatif, liée aux substitutions 

ioniques Al3+ pour Si4+  ou encore Mg2+ ou Fe3+ pour Al3+.  

- une charge de surface variable, en fonction du pH du milieu, liée aux réactions 

chimiques qui se produisent à la surface des minéraux. A faible pH, l’argile se 

caractérise par une capacité d’échange anionique, les ions H+ se lient d’avantage 

par rapport à OH-, ainsi une charge positive s’instaure. A pH élevé, les ions OH-, 

dominants, conduisent au phénomène inverse, l’argile développe alors une capacité 

d’échange cationique. A l’équilibre, ou au point de charge zéro, la capacité 

d’échange de l’argile devient nulle.  
 

 La capacité d’échange cationique (CEC) mesure la capacité d’une argile à échanger des 

cations. Elle mesure la concentration en cations non fixés dans la couche diffuse et dépend de 

la charge totale. Ainsi, la capacité des argiles à lier les ions métalliques est corrélée avec leur 

CEC et, habituellement, plus cette capacité est grande, plus la quantité de cations sorbés est 

importante (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). La CEC varie en fonction du pH mais est 

généralement donnée pour un pH neutre. Elle varie de 10 meq/100g pour les chlorites à      

200 meq/100g  pour les vermiculites (Eslinger & Peaver, 1988 ; Kabata-Pendias & Pendias, 

2001).  
 

 Dans la grande majorité des cas, la charge, globalement négative, associée à une surface 

de contact importante, confère aux argiles une forte réactivité vis-à-vis des métaux. Si le 

mécanisme impliqué est souvent décrit comme un simple processus d’échange d’ions, certains 

cations semblent néanmoins sorbés préférentiellement (Sawhney, 1972). 
 

2.1.3. Cas des smectites 

 

Ce travail de thèse s’est intéressé à une argile particulière, la smectite. Cette dernière 

provient d’un gisement de bentonite sur roches ignées1 (Grim & Güven, 1978). Elle est issue 

d’une altération par voie hydrothermale. 
 

Les smectites appartiennent à la sous-classe des phyllosilicates hydratés. Elles sont 

uniques dans l’environnement de part leur capacité à adsorber de grandes quantités d’eau et 

d’autres substances polaires (Brigatti et al, 2006). Les smectites constituent le groupe le plus 

diversifié des minéraux 2:1, seul groupe à être uniquement présent dans la fraction fine des 

                                                 
1 La roche ignée se forme lorsque le magma ou la lave se refroidit et durcit immédiatement. 



SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 35 

 

roches. En effet, ces phyllosilicates sont construits par une succession de couches 

tétraédriques-octaédriques-tétraédriques (TOT). Les smectites ont une structure de base à     

10 Å. Deux combinaisons TOT sont séparées par un espace interfoliaire. Les tétraèdres sont 

composés d’un atome central Si4+ (substitutions avec Al3+ et/ou Fe3+) entouré par quatre 

atomes d’oxygène (Bailey, 1980; Brigatti et al, 2006). Dans le cas des octaèdres, le cation 

central est habituellement Al3+, Mg2+, Fe2+ ou Fe3+, entouré par six atomes d’oxygène    

(Figure 3). 

 

 
 

 

Figure 3 : Structure schématique des smectites (d’après Shiragami et al, 2005).  
 

Les smectites se caractérisent par la présence d’eau interfoliaire mais avec une charge 

cationique faible, variant de 0,2 à 0,6 e- par maille. La présence de différents cations 

échangeables, faiblement retenus étant donné la faible charge cationique, peut varier. La 

capacité d’échange cationique est, quant à elle, élevée, comprise entre 80 et 150 meq / 100 g 

d’argile (Eslinger & Peaver, 1988) selon la taille des particules, la nature des cations et le taux 

d’hydratation. Cette valeur signifie que les cations ne sont pas irréversiblement liés aux 

feuillets et que l’hydratation influence les liaisons cations-feuillets.  
 

Les smectites, argiles gonflantes, possèdent un grand pouvoir absorbant d’eau. 

L’influence de l’état d’hydratation de l’argile sur le gonflement de la structure peut être 

comprise qualitativement en considérant les forces électrostatiques existantes entre le cation 
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interfoliaire et la surface. Les smectites, comprenant des cations divalents (Mg2+ ou Ca2+), 

contiennent deux couches d’eau dans l’espace interfoliaire (espace basal = 14-15 Å).             

A l’inverse, les smectites, avec des cations monovalents comme le sodium, ne contiennent 

qu’une seule couche d’eau (d = 12 Å).  
 

Il existe deux sous-groupes de smectites (Bailey, 1980 ; Brigatti et al, 2006) : 

- les smectites trioctaédriques : les saponites portant le déficit de charges 

uniquement dans les tétraèdres et les hectonites, uniquement dans les octaèdres ; 

- les smectites dioctaédriques : les équivalents des saponites étant les beidellites ou 

nontronites, et à l’inverse, les montmorillonites portant le déficit de charges 

uniquement dans leurs couches octaédriques. 
 

2.2. Les oxydes et hydroxydes de fer 

 

2.2.1. Définition des oxydes et hydroxydes de fer 

 

Le fer est un élément extrêmement répandu dans le milieu naturel (Taylor, 1964). Il 

constitue ainsi l’une des impuretés les plus fréquemment associées aux minéraux argileux. 

Les oxy-hydroxydes de fer, sous forme amorphe ou cristalline, sont ainsi des constituants 

communs dans les sols naturels, concentrés dans les zones supérieures de l’écorce terrestre. 

Ces composés peuvent également être synthétisés au laboratoire.  
 

 Ces minéraux sont classés selon le nombre d’oxydation du fer (fer divalent, trivalent ou 

mixte), selon la formule chimique (oxyde, hydroxyde ou oxy-hydroxyde) et enfin selon la 

nature bidimensionnelle ou tridimensionnelle de la structure cristalline.  
 

2.2.2. Propriétés 

 

 La majorité de ces composés ont une structure cristalline dans laquelle les liaisons 

dominantes sont à caractère ionique. Le rayon ionique des anions O2- et OH- étant 

relativement similaire (0,132 nm), ils forment un assemblage cubique, à faces centrées ou 

hexagonales compactes, les sites tétraédriques et octaédriques étant occupés par les cations.  
 

 Comme les argiles, l’importante surface spécifique des oxy-hydroxydes de fer et leur 

charge de surface, variable avec le pH du milieu, sont responsables de leur réactivité (Kabata-
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Pendias & Pendias, 2001). En effet, suivant les conditions physico-chimiques, les oxy-

hydroxydes présentent des charges de surface variables permettant d’adsorber les anions et les 

cations par des liaisons de haut niveau d’énergie. Le point isoélectrique des oxy-hydroxydes 

de fer se situe entre pH 7 et 9 selon les espèces.  
 

 De plus, les oxy-hydroxydes peuvent précipiter en piégeant les métaux à l’intérieur des 

mailles cristallines, permettant ainsi l’incorporation de métaux en quantité supérieure à leur 

CEC. Cette cristallisation peut avoir lieu sous l’influence de micro-organismes de différents 

genres, tels que Thiobacillus  ou  Metallogenium (Kabata-Pendias & Pendias, 2001).  
 

  2.2.3. Cas de la goethite 

 

 Outre les smectites, ce travail de thèse s’est également intéressé à des oxy-hydroxydes 

de fer particulier, les goethites.  
  

 Dédiée au poète et philosophe allemand Johann Wolfang von Goethe (1749-1832), 

passionné de minéralogie, la goethite est un oxy-hydroxyde de fer très répandu, rencontré en 

abondance dans les gisements de fer, dans les alios2, dans certaines latérites ou encore en 

petites quantités dans de très nombreux sols. Sa formule la plus couramment admise est 

FeOOH (Cudennec & Lecerf, 2003).  
 

 La goethite cristallise dans une maille orthorhombique. La structure tridimensionnelle 

est construite à partir d’octaèdres FeO3(OH)3 formant des tunnels. Chaque octaèdre de fer est 

relié à huit octaèdres voisins par 4 arêtes et 4 sommets ; les atomes d’oxygène se trouvant 

dans un environnement tétraédrique OFe3H ou OFe3-H (liaison H forte). Les atomes 

d'oxygène définissent des couches de type hexagonal compact (Figure 4). 
 

 En agrégats massifs, la goethite est marron foncé ou noire, tandis que sous forme de 

poudre, elle est jaune et est responsable de la couleur de beaucoup de roches, de sols et de 

dépôts d’ocre. Industriellement, la goethite est ainsi un pigment important. 
 

A température ambiante, la goethite est l’un des oxy-hydroxydes de fer les plus stables 

du point de vue thermodynamique. Néanmoins, par thermolyse à 540 K, la goethite se 

transforme aisément en hématite Fe2O3 (Cudennec & Lecerf, 2005).   
 

                                                 
2 Les alios sont formés par concrétion dans les dépôts sédimentaires ou les sables amenés par les vents. Cette 
roche résulte de la cimentation des grains de sable et graviers par des hydroxydes de fer, d’aluminium et de 
manganèse ainsi que de la matière organique. 
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La goethite est de loin le cas le plus étudié des oxydes de fer substitués de façon 

isomorphe par une grande variété de substituants naturels ou synthétiques, avec comme 

exemple le plus répandu, l’aluminium. Trois phases interviennent dans la cinétique de 

sorption des métaux traces par la goethite (Bruemmer et al, 1988). Tout d’abord, l’adsorption 

des métaux se fait sur la surface externe, suivie de la diffusion des métaux depuis les sites de 

liaisons externes aux sites de liaisons internes. Enfin, la liaison et fixation du métal au sein 

des particules de goethite sont réalisées. 

 

 

 
Figure 4 : Structure schématique de la goethite (adaptée de Cudennec et Lecerf, 2003). 
 

2.3. Les carbonates, phosphates, sulfates, sulfures et chlorures 

 

 Les carbonates, sensibles aux conditions de drainage, sont des constituants communs 

des sols où le potentiel d’évapotranspiration excède les précipitations. Dans la majorité des 

sols, la forme prédominante des carbonates (R2+CO3
2- ; R = Ca, Mg, Fe, Pb, Zn, Cu retrouvés 

dans les sols contaminés) est la calcite (CaCO3). Assez soluble, cette phase minérale joue un 

rôle majeur dans le contrôle du pH des sols et ainsi, de manière indirecte, sur la sorption des 
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espèces métalliques (Blanchard, 2000). La sorption des éléments traces par les carbonates 

mettraient en jeu des phénomènes de co-précipitation (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). 
 

 Les phosphates (groupement PO4
3-) sont des minéraux peu abondants dans les sols. 

Néanmoins, comme pour les carbonates, des substitutions du calcium par des éléments traces 

métalliques divalents sont susceptibles de se produire (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). 
 

Les sulfates (principalement de la forme R2+SO4
2-), sulfures (souvent R2+S2-) et 

chlorures (généralement R2+Cl-2) sont des composés relativement négligeables dans la 

majorité des sols, mais qui peuvent être abondants dans des environnements miniers ou 

industriels (Remon, 2006). Le couple sulfate-sulfure est sensible aux conditions d’oxydo-

réduction du milieu. En condition anoxique, la réduction des sulfates en sulfures est fréquente. 

A l’inverse, l’oxydation de certains sulfures est rapide lorsque la saturation en oxygène est 

atteinte.  
 

3. La matière organique 

 

 La matière organique du sol est un mélange complexe de constituants en voie de 

décomposition, provenant principalement des plantes mais aussi des animaux et des micro-

organismes. Son origine peut également être anthropique : composts, boues, pesticides, 

hydrocarbures (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). Elle est principalement composée de 

carbone et d’oxygène. La matière organique est largement distribuée dans les sols, les 

sédiments et les eaux.  
 

 Dans le sol, la matière organique est subdivisée en deux fractions :  

- la fraction vivante (microflore du sol, faune épilithique, animaux fouisseurs, 

rhizosphère des végétaux supérieurs). Dans les biotopes, un grand nombre 

d’espèces est couramment utilisé comme indicateurs de pollution des sols. 

Cependant, la croissance, la reproduction et les activités métaboliques des biotopes 

sont sensibles aux diverses variables du sol, telles que les concentrations en 

polluants trace. L’influence de la fraction vivante sur la fixation des éléments trace 

est importante. Cette fraction participe largement aux modifications de certains 

facteurs pédologiques comme le pH et le potentiel d’oxydo-réduction (Kabata-

Pendias & Pendias, 2001) ; 

- la fraction morte (débris de végétaux et d’animaux à divers stades de 
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décomposition d’humus). La majeure partie de la matière organique du sol résulte 

de décomposition biologique. Les produits finaux de cette dégradation 

correspondent à diverses molécules de masses moléculaires très différentes, telles 

que les substances humiques, les acides organiques, les acides aminés, les 

protéines, les peptides, les lipides ou encore les cires (Kabata-Pendias & Pendias, 

2001).  
 

 Comme les argiles, la matière organique du sol est caractérisée par une surface 

spécifique importante ainsi qu’un fort pouvoir gonflant qui permet la pénétration de l’eau et la 

diffusion de petites molécules pouvant alors se lier aux substances humiques (Choudhry, 

1984). 
 

 Les minéraux primaires et secondaires ainsi que la matière organique jouent donc un 

rôle clé dans le transport et l’accumulation des ions métalliques.  
 

 

II -  Mécanismes de rétention des éléments traces métalliques en phase solide 

 

 
Un sol, par sa dynamique, est capable soit de prélever des ions en solution soit, à 

l’inverse, d’en fournir. L’ensemble des constituants du sol forme ainsi le « complexe 

absorbant », fortement chargé négativement, qui recouvre l’ensemble des colloïdes 

(Blanchard, 2000 ; Bonneau & Souchier, 1994). Différents processus physico-chimiques à 

l’interface solide/liquide sont impliqués dans la rétention des éléments traces métalliques. 
 

L’un de ces principaux mécanismes est l’adsorption. En effet, l’adsorption des métaux 

sur la fraction solide du sol est un des premiers processus qui contrôle les concentrations de 

métaux présents dans la solution du sol. Ce mécanisme consiste en un phénomène de surface 

par lequel des molécules sont accumulées à l’interface sol/eau ou à l’interface sol/air 

(Blanchard, 2000). Les minéraux argileux, les oxy-hydroxydes et les matières organiques sont 

les principaux constituants du sol qui contribuent à l’adsorption des éléments traces (Alloway, 

1995 ; Chaignon, 2001 ; Kabata-Pendias & Pendias, 2001). Ce mécanisme est généralement 

réversible (Manceau et al, 2002).  
 

 Selon les énergies de liaisons impliquées, l’adsorption peut être de deux types : 

l’adsorption physique ou l’adsorption chimique (Alloway, 1995 ; Kabata-Pendias & Pendias, 

2001 ; McBride, 1989). 
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1. L’adsorption physique ou physisorption 

 

L’adsorption physique, également appelée physisorption, résulte de l’attraction 

électrostatique d’un soluté par une surface polarisée afin de maintenir l’électroneutralité. Il 

s’agit d’une adsorption non spécifique. Les énergies de liaison mises en jeu sont relativement 

faibles, ainsi responsables d’une mobilisation facile des éléments métalliques adsorbés en cas 

de changements physico-chimiques du milieu.  
 

Par une charge globalement négative, la matrice du sol attire les cations en solution 

(Chaignon, 2001). En effet, la surface de la plupart des colloïdes est chargée négativement, 

impliquant une CEC supérieure à la capacité d’échange anionique (Alloway, 1995 ; Kabata-

Pendias & Pendias, 2001). Ces charges négatives peuvent provenir soit de substitutions 

isomorphiques, en particulier dans les minéraux argileux, qui impliquent le remplacement 

d’un cation trivalent par un divalent, ou encore de réactions chimiques de surfaces, 

dépendantes du pH (Chaignon, 2001 ; Remon, 2006). 

 

2. L’adsorption chimique ou chimisorption 

 

Contrairement à la physisorption, l’adsorption chimique, ou chimisorption, fait référence à 

une adsorption spécifique de haute affinité (Blanchard, 2000). Cette adsorption fait intervenir 

des liaisons chimiques fortes, sans qu’aucune molécule d’eau soit interposée entre le groupe 

fonctionnel et la surface de l’ion adsorbé. Les trois principales liaisons chimiques impliquées 

sont de type ionique, covalente ou de coordination (Blanchard, 2000). Ces différentes liaisons 

peuvent se réaliser entre un ion métallique et un ligand organique ou non, correspondant à la 

complexation ou à la chélation (Blanchard, 2000). Le terme de ligand défini tout groupe 

fonctionnel, atome ou ion, lié à un groupe central d’atomes ou d’ions. McLaren (McLaren & 

Crawford, 1973) ainsi que McBride (McBride, 1989) ont montré que les oxydes de fer et de 

manganèse correspondaient aux principaux constituants du sol impliqués dans les réactions 

d’adsorption spécifiques des métaux. 
 

La chimisorption constitue notamment l’un des mécanismes majeurs impliqués dans la 

biosorption. Cette dernière, définie comme la capacité de certains sorbants d’origine 

biologique à fixer des éléments traces métalliques, peut être à l’origine de fractions 

organiques colloïdales. La formation de biofilms, impliquant la modification des propriétés de 

surface, la libération d’exopolysaccharides et la modification des propriétés physico-
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chimiques au sein du biofilm et dans son environnement proche, peut accroître la biosorption 

(Flemming, 1995). 
  

La chimisorption est réversible et dépend notamment du pH et des conditions physico-

chimiques du sol. 
 

III - Facteurs modifiant la rétention des éléments métalliques 
 

1. Le pH 

 

Par son influence sur le nombre de charges négatives pouvant être mises en solution, la 

sorption des métaux dans la plupart des sols est très dépendante du pH (McBride, 1989 ; 

McLaughlin et al, 2000 ; Schindler & Sposito, 1991). Si l’hydrolyse des minéraux altérables 

conduit à une hausse du pH par consommation des protons, la respiration des végétaux et de 

la microflore ainsi que l’oxydation des sulfures conduisent à une diminution du pH 

(Blanchard, 2000). Kabata-Pendias et Pendias (Kabata-Pendias & Pendias, 2001) et Alloway 

(Alloway, 1995) ont également montré qu’une augmentation de pH entraîne l’accroissement 

de la CEC permettant une adsorption de cations plus importante. De plus, elle entraîne 

également la dissolution de matières organiques et ainsi la formation de complexes organo-

métalliques plus solubles (Chaignon, 2001).  
 

Les variations de pH ont d’importantes conséquences, parfois contraires, sur la mobilité 

des éléments traces métalliques, en particulier en présence de ligands organiques et 

inorganiques (Chaignon, 2001 ; Remon, 2006). 

 

2. Le potentiel d’oxydo-réduction 

 

Le potentiel d’oxydo-réduction (Eh), couramment abrégé en potentiel redox, permet de 

caractériser les échanges d’électrons entre les espèces chimiques. Ainsi, lorsque le potentiel 

redox est élevé, les formes oxydées prédominent tandis que l’apparition des espèces réduites 

est favorisée par des valeurs faibles. 
 

Les sols sont aussi sujets à des variations de potentiels redox qui déterminent les 

équilibres de dissolution/précipitation d’oxydes de fer et de manganèse (Alloway, 1995 ; 

Lindsay, 1979). En effet, si le pH semble être le principal facteur impliqué dans la 

mobilisation des éléments traces métalliques (Calmano et al, 1993 ; Chuan et al, 1996), les 
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conditions redox affectent significativement la solubilité de ces éléments (Calmano et al, 

1993; Chuan et al, 1996). En effet, pour un sol donné, le potentiel d’oxydo-réduction varie 

inversement au pH, c’est-à-dire qu’il augmente lorsque le pH diminue (Deneux-Mustin et al, 

2003). Néanmoins, les changements de potentiel redox affectent le pH du sol (Chaignon, 

2001). En effet, la modification du degré d’oxydation des ligands ou des éléments se liant 

avec le métal influence directement la solubilité des éléments traces métalliques. En 

conditions réductrices, la réduction des sulfates en sulfures facilitent le piégeage des éléments 

chalcophiles3 tels que le fer, le zinc, le plomb et le cadmium (Deneux-Mustin et al, 2003). 

Dans des conditions similaires, la dissolution des oxy-hydroxydes est favorisée, provoquant 

de manière opposée la solubilisation des métaux associés (Chaignon, 2001). 
 

Cependant, en raison du nombre important des couples d’oxydo-réduction et de la 

cinétique des réactions, l’influence de ce paramètre reste difficile à appréhender.  
 

3. L’activité biologique 

 

Les organismes vivants, composés par une faune et une flore de dimensions variées 

(macro-, mezo-, microbiotes), sont très abondants dans les sols (Kabata-Pendias, 2004). La 

multiplicité des actions et interactions de ces organismes rend difficile la compréhension 

globale des phénomènes biologiques jouant sur la solubilité des éléments traces métalliques 

dans les sols. Notre étude s’intéressant principalement aux micro-organismes ainsi qu’aux 

végétaux supérieurs, nous soulignerons principalement leurs actions.  
 

Par la production, la consommation et le transport de nombres d’éléments des 

écosystèmes du sol ainsi que leur implication dans les flux d’énergie et dans les cycles 

géochimiques, les micro-organismes ont une grande importance écologique. De la 

mobilisation à l’accumulation des éléments chimiques dans les sols, leurs activités 

métaboliques influencent de nombreux processus (Kabata-Pendias, 2004). 
 

Cependant, beaucoup de ces phénomènes sont également communs aux végétaux. La 

mobilité des polluants métalliques est causée principalement par trois phénomènes, la 

solubilisation, l’insolubilisation et la volatilisation. 

 

 

                                                 
3 Se dit d’un élément possédant une forte affinité pour le soufre. 
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3.1. La solubilisation 

 

Ce phénomène provient de la production de composés acides tels que les acides 

carboxyliques, phénoliques, aliphatiques, nitriques et sulfuriques ainsi que de composés 

complexant tels que les sidérophores.  
 

L’oxydation par certaines bactéries chimiolithotrophes4 (Thiobacillus, Leptospirillum, 

Galionella) des formes réduites du fer et du soufre contenues dans les sulfures permet la 

production d’acide sulfurique, susceptible de dissoudre les silicates, les phosphates, les 

oxydes et les sulfures, libérant ainsi les éléments traces métalliques contenus (Ghiorse, 1984 ; 

Sand & Gehrke, 2006). Les racines des végétaux, mais également les champignons, libèrent 

dans la rhizosphère des exsudats ayant la capacité de complexer des métaux et d’augmenter la 

mobilité du fer, du manganèse, du cuivre, de plomb et de zinc (Chaignon, 2001 ; Jones, 1998 ; 

Marschner, 1995). 
 

Parmi les composés sécrétés, les sidérophores, vont, quant à eux, être capables de 

complexer spécifiquement certains éléments en solution. Produits par les bactéries, les plantes 

et les champignons, les sidérophores favorisent ainsi le déplacement d’éléments métalliques 

(Chaignon, 2001). 

 
 

3.2. L’insolubilisation 

 

Si dans la solubilisation, la réduction du fer et du manganèse est observée, 

l’insolubilisation constitue le phénomène inverse. La sécrétion dans la rhizosphère de certains 

acides organiques de faible poids moléculaire, tels que les acides oxalique, citrique ou 

fumarique, limiteraient les transferts par des processus de complexation et diminueraient 

l’adsorption de certains métaux par la plante (Chen et al, 2003). 

3.3. La volatilisation 

 

Ce phénomène qui repose sur l’action directe de certains micro-organismes sur le degré 

d’oxydation de l’espèce métallique concerne le mercure, l’arsenic et le sélénium. Sous 

l’action de la biométhylation, qui permet le transfert de groupements méthyl directement aux 

atomes, ces éléments peuvent alors se volatiliser dans l’atmosphère. 

                                                 
4 Bactéries puisant leur énergie à partir de l’oxydation de composés minéraux servant de donneurs d’électrons. 
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4. La température 

 

La température a un impact direct sur la mobilité des contaminants métalliques en 

déplaçant les équilibres des réactions de précipitation et de co-précipitation vers la dissolution 

(précipitation et co-précipitation) et un impact indirect, en modifiant la teneur en eau du sol, le 

pH et le potentiel d’oxydo-réduction. En effet, la température influence principalement la 

solubilité de l’O2 (effet sur le Eh) et le CO2 (effet sur le pH) ainsi que la dissolution des 

carbonates solides (Stumm & Morgan, 1981).  
 

Par ailleurs, ce paramètre influe directement sur la croissance et les activités 

bactériennes. Ainsi, une élévation de la température pourrait accélérer certains phénomènes 

tels que les processus d’oxydo-réduction, la production de composés acides et de complexants 

biologiques. 
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Nous avons pu voir dans le premier chapitre, que des secteurs tels que l’agriculture ou 

l’industrie contribuent, de façon importante, à l’accumulation et à la dissémination des 

éléments traces métalliques dans les eaux, les sols et les sédiments. De par leur fonction dans 

le recyclage des éléments, leur ubiquité et leur abondance, les micro-organismes constituent le 

principal groupe d’organismes du sol affecté par la présence de ces éléments métalliques 

(Doelman et al, 1994).  
 

Si certains métaux apparaissent essentiels à la vie (Ca, Co, Cr, Cu, Fe, K, Mg, Mn, Na, 

Ni et Zn), servant de micronutriments ou utilisés comme co-facteurs de différents processus 

enzymatiques, dans des processus redox, la stabilisation de molécules, la régulation et la 

pression osmotique, d’autres, à l’inverse, ne sont pas indispensables (Bruins et al, 2000). Au 

contraire, des métaux tels que l’argent, l’aluminium, le cadmium, le mercure et le plomb, non 

essentiels, sont potentiellement toxiques pour les êtres vivants et, en particulier pour les 

micro-organismes. Néanmoins, à fortes concentrations, tous ces métaux, essentiels ou non, 

entraînent des stress oxydatifs et peuvent endommager notamment, les membranes et l’ADN 

cellulaires (Bruins et al, 2000). A plus grande échelle, dans l’environnement, leur présence 

peut provoquer des modifications considérables au sein des communautés microbiennes et de 

leurs activités (Doelman et al, 1994). Outre les stratégies mises en place pour prélever 

spécifiquement les éléments essentiels dans leur environnement, les bactéries ont également 

dû développer des mécanismes de résistance aux métaux toxiques.  

 

I - Acquisition des métaux par les bactéries 
 

1. Acquisition des métaux solubles 

  

Les métaux solubles pénètrent dans la bactérie par diffusion passive à travers les porines 

de la membrane externe. Ce mécanisme de transport est non spécifique, rapide et ne nécessite 

pas d’énergie. Les métaux sont ensuite transportés activement dans la cellule par des 

transporteurs ATP-dépendants ou encore par des MIT (Metal Inorganic Transport) (Nies, 

1999 ; Paulsen et al, 1998). Des éléments essentiels, tels que Ni2+, Co2+, Zn2+ et Mn2+ peuvent 

être importés par un transporteur de la famille des MIT, mais également par des transporteurs 

ABC (Nies, 1999).  
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2. Acquisition du fer, un métal peu soluble 
 

2.1.  Problématique du fer 

 

Le fer est le quatrième élément le plus abondant de la croûte terrestre (4,7 % en masse) 

après l’oxygène (49,5 %), le silicium (25,8 %) et l’aluminium (7,8 %) (Neilands, 1981a ; 

Taylor, 1964). Dans l’environnement, il est essentiellement retrouvé sous forme d’hydroxydes 

de fer ou d’oxy-hydroxydes, peu biodisponibles.  
 

A l’exception de quelques micro-organismes, tels certains Lactobacilli (Imbert & 

Blondeau, 1998 ; Neilands, 1972), les agents de la syphilis, Treponema pallidum (Posey et al, 

1999) et de la maladie de Lyme, Borrelia burgdorferi (Posey & Gherardini, 2000), tous les 

organismes vivants nécessitent du fer pour leur croissance. En effet, cet élément intervient en 

tant que co-facteur dans de nombreux processus métaboliques tels que la synthèse des acides 

nucléiques (Dougherty & Downs, 2006), la photosynthèse (Okamura et al, 1975), la 

phosphorylation oxydative (Schafer et al, 1996), le transport et le stockage de l’oxygène, la 

régulation génétique ou encore le transfert d’électrons (Andrews et al, 2003 ; Wandersman & 

Delepelaire, 2004).  
 

Comme il a été vu précédemment, le fer, bien qu’essentiel, est paradoxalement très peu 

biodisponible en raison de sa très faible solubilité à pH physiologique. Il existe 

principalement sous deux formes, une ferreuse, Fe2+, et une plus stable, la forme ferrique, 

Fe3+. Sous cette dernière forme, le fer est oxydé et précipite en hydroxydes de fer hautement 

insolubles (Braun & Killmann, 1999). Ainsi, à pH 7 et dans un environnement aérobie, les 

concentrations en fer libre varieront de 10-9 à 10-18 M (Griffiths et al, 1999). Néanmoins, pour 

une croissance optimale, les micro-organismes nécessitent une concentration en fer de l’ordre 

du 10-6 M. Ainsi, afin de surmonter cette faible biodisponibilité, les micro-organismes 

aérobies ont mis en place différents mécanismes d’acquisition. La stratégie la plus répandue 

consiste en la production et la sécrétion de molécules de faible poids moléculaire                   

(< 2 500 Da), appelées sidérophores.  
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2.2.  Les sidérophores 

 

2.2.1. Définition 

 

Les sidérophores sont définis comme des chélateurs organiques ayant une très forte 

affinité pour le fer, synthétisés par les bactéries, les champignons et les plantes (Hider & 

Kong, 2010). Ces synthèses se déroulent en conditions aérobies et de carence en fer. Leur 

capacité à solubiliser le fer assure la biodisponibilité de l’élément pour la cellule. 

Actuellement, plus de 500 sidérophores de structures différentes, dont la taille varie entre 200 

et 2000 Da, ont été décrits (Boukhalfa & Crumbliss, 2002). Tous ces sidérophores sont 

caractérisés par une très forte affinité pour le fer, de l’ordre de 1023 à 1052 M-1 (Hider & Kong, 

2010). Cette affinité est bien plus importante que celle déterminée pour l’EDTA (1020 M-1) 

(Nowack et al, 2001) ou les acides organiques de faible poids moléculaire tels que l’acide 

oxalique (107,5 M-1) (Perrin, 1979). 
 

Malgré leur très grande diversité de structures, les sidérophores sont classés en trois 

grandes familles selon les groupements fonctionnels utilisés pour complexer le fer : les 

hydroxamates, les α-hydroxycarboxyliques et les phénols/catéchols (Faraldo-Gomez & 

Sansom, 2003) (Figure 5). 

 

 
 

Figure 5 : Groupements fonctionnels utilisés par les sidérophores pour chélater le fer.  
                 A. Phénol/catéchol ; B. Hydroxamate et C. α-hydroxycarboxylique 
 
 

Les sidérophores peuvent être libérés par les bactéries dans l’environnement tel que la 

rhizosphère où les concentrations peuvent atteindre 10-7 à 10-8 M (Powell et al, 1980). De 

même, dans les solutions de sol, les concentrations sont non négligeables, variant de 10-6 M à 

10-3 M par litre (Hersman et al, 1995a). Néanmoins, dans l’environnement, la production de 

sidérophores par les bactéries, notamment les Pseudomonas fluorescents, très présents dans 
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les sols (O’Sullivan & Ogara, 1992), est fortement influencée par une grande variété de 

facteurs, tels que la concentration et la spéciation du fer, la nature et la concentration en 

source de carbone et d’azote, les teneurs en phosphate, le taux d’aération, la température, le 

pH, la lumière ainsi que la présence d’éléments traces comme le magnésium, le zinc ou le 

molybdate (O’Sullivan & Ogara, 1992). 
 

Si les bactéries utilisent leur propre sidérophore, dit sidérophore endogène, elles sont 

également capables d’utiliser ceux présents dans l’environnement et qui ont été synthétisés 

par d’autres organismes (sidérophores exogènes) (Poole & McKay, 2003).  

 

2.2.2. Les Pseudomonas fluorescents et leurs sidérophores 

 

Les bactéries appartenant au genre Pseudomonas sont ubiquitaires et ont été isolées de 

nombreux habitats tels que les sols, les sédiments, les végétaux ainsi que les eaux douces et 

marines (O’Sullivan & Ogara, 1992). Il apparaît comme l’un des taxons bactériens les plus 

importants du sol (Garbeva et al, 2004), où les populations indigènes de Pseudomonas 

fluorescents sont très fréquentes (Latour et al, 1999). Ce genre joue des rôles clés dans les sols 

en tant qu’agent de biocontrôle (O’Sullivan & Ogara, 1992) mais aussi dans la stimulation de 

la croissance végétale ainsi que dans la bioremédiation (Garbeva et al, 2004). 
 

Les Pseudomonas sont des bacilles à Gram négatif, aérobies stricts. Ces bactéries, 

mobiles grâce à un flagelle polaire, peuvent être retrouvées sous forme planctonique ou 

sessile. Les Pseudomonades des sols produisent généralement un pigment jaune-vert, 

fluorescent, appelé pyoverdine et correspondant à une famille importante de sidérophores 

(O’Sullivan & Ogara, 1992). Ainsi, le genre Pseudomonas peut être divisé en deux groupes, 

les Pseudomonas non fluorescents et ceux fluorescents, produisant la pyoverdine. Parmi ces 

derniers sont retrouvés Pseudomonas aeruginosa, Pseudomonas chlororaphis, Pseudomonas 

fluorescens, Pseudomonas putida et Pseudomonas syringae (Meyer, 2000). Des analyses 

génomiques de différents Pseudomonas indiquent que le transport du fer serait très similaire 

chez tous les Pseudomonas fluorescents (Ravel & Cornelis, 2003). Dans notre étude, 

l’organisme modèle est P. aeruginosa, pathogène opportuniste (Figure 6) pour lequel le 

transport du fer a été le plus étudié et est ainsi le mieux connu et pour lequel nous disposons 

d’outils moléculaires. 
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Figure 6 : P. aeruginosa observée au microscope électronique à balayage (Image Sci MAT/Pr Science), les 
bactéries mesurant de 0,5 x 2 à 3 µm. 
 
 

2.2.2.1. Les sidérophores utilisés par P. aeruginosa 

 

Pour satisfaire ses besoins en fer, P. aeruginosa synthétise et sécrète deux sidérophores, 

la pyoverdine (Pvd) et la pyochéline (Pch). La pyoverdine est définie comme le sidérophore 

majeur produit par cette bactérie (Meyer & Abdallah, 1978) et présente une très forte affinité 

pour le fer (1032 M-1) (Albrecht-Gary et al, 1994). La pyochéline, identifiée par Cox et 

Graham (Cox & Graham, 1979), est, quant à elle, synthétisée en plus faible quantité et son 

affinité pour le fer est moindre (1018 M-1) (Brandel et al, 2012). 

 

A) Les pyoverdines 

 

A ce jour, plus de 60 pyoverdines différentes, toutes produites par les Pseudomonades 

fluorescents, ont été identifiées (Meyer et al, 2008). Toutes ces pyoverdines sont caractérisées 

par un chromophore quinoléique, dérivé de la 2,3-diamino-6,7-dihydroxyquinoline, leur 

conférant ses propriétés de couleur et de fluorescence (Budzikiewicz et al, 1997 ; Demange et 

al, 1990). En position C3 du chromophore, une chaîne latérale (acide dicarboxylique, amide 

ou α-cétoglutarique) est fixée, tandis qu’en position C1, sur la fonction carboxyle est fixée 

une chaîne peptidique (Budzikiewicz, 1997).  La longueur et la composition de cette dernière 

varieront selon la souche étudiée. Cette chaîne peptidique peut être linéaire ou partiellement 

cyclisée.  

 

 

 

 



54 CHAPITRE 3 - BACTERIES ET METAUX 

 

B) La pyoverdine produite par P. aeruginosa PAO1  
 

La pyoverdine synthétisée par P. aeruginosa est constituée du chromophore quinoléique 

lié à un octa-peptide, partiellement cyclisé [Ser-Arg-Ser-FoOHOrn-c(Lys-FoOHOrn-Thr-

Thr)] (Demange et al, 1990) et, en position C3, à une chaîne variable (acide succinique, 

succinamide ou α-cétoglutarique). Ainsi, trois isoformes de la pyoverdine peuvent être 

produites par P. aeruginosa. La forme majoritaire, de 1 333 Da, comporte une chaîne latérale 

dérivant de l’acide succinique (Briskot et al, 1989). Les deux groupements hydroxamates des 

hydroxyornitines et le cathéchol du chromophore sont impliqués dans la chélation du fer 

ferrique (Figure 7). La chélation du fer se fait ainsi avec une stoechiométrie Pvd:Fe de 1:1 et 

une constante d’association de 1032 M-1 (Albrecht-Gary et al, 1994). 

 
 

Figure 7 : Structure de la pyoverdine synthétisée par P. aeruginosa PAO1. La Pvd de PAO1 est composée 
d’un chromophore, représenté ici en vert, d’une chaîne peptidique de 8 acides aminés, en noir. Les atomes 
impliqués dans la liaison du fer (sphère orange) sont représentés en rouge. En bleu, sont représentées les 
différentes chaînes latérales possibles. 
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   a) Biosynthèse, maturation et sécrétion de la pyoverdine 

 

La pyoverdine est synthétisée par un système impliquant des peptides synthétases non 

ribosomiques, dits NRPS (Non Ribosomal Peptide Synthetase). Sa biosynthèse est initiée 

dans le cytoplasme par l’assemblage grâce aux NRPS d’un précurseur peptidique non 

fluorescent, doté d’une chaîne grasse de type acide myristique ou myristoléique (Hannauer et 

al, 2012b) qui permet, probablement, l’ancrage du précurseur dans la membrane interne 

durant la biosynthèse. Ce précurseur cytoplasmique est transporté au travers de la membrane 

interne vers le périplasme via un transporteur ABC (Yeterian et al, 2009). Dans ce 

compartiment cellulaire, la chaîne grasse est excisée par une enzyme périplasmique, PvdQ. 

Cette excision est suivie de la cyclisation complète du chromophore par différentes enzymes 

périplasmiques, conférant ses propriétés de fluorescence à la molécule (Figure 8). 
 

Récemment, il a été montré que la pompe à efflux ATP-dépendante, PvdRT-OpmQ, 

était impliquée dans la sécrétion de la pyoverdine nouvellement synthétisée (Hannauer et al, 

2010). Ainsi, la pyoverdine, prise en charge par cette pompe au niveau du périplasme, est 

transportée à travers la membrane externe vers le milieu extracellulaire (Visca et al, 2007) 

(Figure 8).  

 

   b) Transport du fer via la voie pyoverdine  

 

La pyoverdine chélate le fer dans l’environnement de la bactérie et le complexe 

pyoverdine-fer formé est transporté du milieu extracellulaire vers le périplasme bactérien par 

un transporteur TonB dépendant, ancré dans la membrane externe, appelé FpvA. L’énergie 

nécessaire à ce transport au travers de la membrane externe est fournie par la force proton 

motrice de la membrane interne via  le complexe protéique TonB-ExbB-ExbD, ancré dans la 

membrane cytoplasmique. 
 

L’équipe a montré que le complexe pyoverdine-fer, après son transport à travers la 

membrane externe, se dissocie dans le périplasme par un mécanisme impliquant une réduction 

du fer ferrique en fer ferreux et ceci sans aucune modification chimique du sidérophore 

(Greenwald et al, 2007 ; Schalk et al, 2002 ; Yeterian et al, 2010). La pyoverdine est ensuite 

recyclée dans le milieu extracellulaire par la pompe à efflux PvdRT-OpmQ (Imperi et al, 

2009; Yeterian et al, 2010). Le fer est, quant à lui, probablement transporté vers le cytoplasme 

par un transporteur non identifié à ce jour (Figure 8). 
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   c) Régulation du système pyoverdine 

 

L’expression de l’ensemble des protéines impliquées dans la biosynthèse de la 

pyoverdine, son export et l’acquisition du fer par ce sidérophore est régulée par un couple de 

facteurs sigma, anti-sigma (Visca et al, 2002). Le complexe pyoverdine-fer, présent à faible 

concentration, joue le rôle d’activateur de cette cascade de signalisation en se liant au 

transporteur FpvA, à la surface de la membrane externe. Celle-ci active ensuite le couple de 

facteurs sigma (FpvI et FpvS) / anti-sigma (FpvR) qui stimule la transcription des gènes 

impliqués dans la biosynthèse de la pyoverdine et dans l’acquisition du fer par le sidérophore 

(Figure 8). En présence de fer, l’expression de ce couple de facteurs est, quant à elle, réprimée 

par la présence d’un régulateur cytoplasmique Fur (Ferric Uptake Repressor). En effet, 

lorsque le fer ferreux atteint une certaine concentration dans le cytoplasme bactérien, il se lie 

à Fur qui inhibe alors la transcription des gènes de la voie pyoverdine (Hantke, 2001). 
 

 
 

 
 
Figure 8 : La voie pyoverdine chez P. aeruginosa. La synthèse de la Pvd est initiée dans le cytoplasme par la 
synthèse d’un précurseur grâce aux NRPS. Ce précurseur est ensuite sécrété à travers la membrane interne par un 
transporteur ABC. Il y a maturation du précurseur dans le périplasme, conduisant à la sécrétion de la pyoverdine. 
Cette dernière est ensuite sécrétée à travers la membrane externe par une pompe à efflux. Libérée dans le milieu 
extracellulaire, la Pvd chélate le fer ferrique, formant un complexe Pvd-Fe. Ce complexe est alors reconnu par un 
transporteur de membrane externe spécifique, FpvA. Le passage du complexe à travers ce transporteur vers le 
périplasme nécessite de l’énergie qui est fournie par le complexe TonB-ExbB-ExbD. Dans le périplasme, le 
complexe Pvd-Fe est dissocié par réduction du Fe3+ en Fe2+. Le fer est ensuite transporté vers le cytoplasme, 
tandis que la Pvd est recyclée dans le milieu extracellulaire par l’intermédiaire de la pompe à efflux PvdRT-
OpmQ. Le complexe pyoverdine-fer, présent à faibles concentrations, joue le rôle d’activateur de cette cascade 
de signalisation en se liant au transporteur FpvA. Celle-ci active ensuite le couple de facteurs sigma (FpvI et 
FpvS) / anti-sigma (FpvR). 
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C ) La pyochéline 

 

Dérivée de la thiazolidine [2(2-o-hydroxyphenyl-2-thiazolin-4yl)-3-methylthiazolidine-

4-carboxylic acid] (Cox et al, 1981), la pyochéline chélate le fer selon une stoechiométrie     

2 : 1 (Pch2 : Fe3+) (Figure 9) (Cox & Graham, 1979 ; Tseng et al, 2006), avec une constante 

d’association de 1018 M-1 (Brandel et al, 2012). 
 

 
 
Figure 9 : Structure de la pyochéline synthétisée par P. aeruginosa PAO1. Les atomes impliqués dans la 
chélation du fer sont représentés en rouge. 
 
 

   a) Biosynthèse de la pyochéline 

 

L’assemblage d’une molécule d’acide salicylique, de deux cystéines et d’un groupement 

méthyle permet la formation de la pyochéline (Reimmann et al, 2001). Les enzymes PchA et 

PchB sont responsables de la synthèse de l’acide salicylique à partir du chorismate (Figure 

10) (Gaille et al, 2002 ; Gaille et al, 2003). L’activation de l’acide salicylique par PchD 

permet ensuite son interaction avec PchE, enzyme responsable de la condensation de l’acide 

salicylique avec la cystéine (Quadri et al, 1999). L’ajout de la seconde cystéine est réalisé par 

PchF (Quadri et al, 1999). Après réduction d’une double liaison par PchF, il y a formation de 

la pyochéline (Reimmann et al, 2001). La synthèse de la pyochéline se déroule entièrement 

dans le cytoplasme. Actuellement, le mécanisme impliqué dans la sécrétion de la pyochéline 

n’a pas encore été identifié (Figure 10).  

 

 



58 CHAPITRE 3 - BACTERIES ET METAUX 

 

   b) Transport du fer via la pyochéline 

 

Le complexe pyochéline-fer est reconnu par un transporteur spécifique de la membrane 

externe, appelé FptA. L’énergie de la force proton motrice de la membrane interne transmise 

au complexe TonB, localisé dans la membrane interne, permet l’activation de ce transporteur 

(Hoegy et al, 2005). Une perméase, FptX, serait impliquée dans le transport du complexe 

pyochéline-fer du périplasme vers le cytoplasme (Cuiv et al, 2004) (Figure 10).                   

Les mécanismes de dissociation du complexe pyochéline-fer restent à élucider. 

 

 

 

 

 
 

 Figure 10 : La voie pyochéline chez P. aeruginosa PAO1. L’assemblage d’une molécule d’acide salicylique, 
de deux cystéines et d’un groupement méthyle permet la formation de la pyochéline. Elle est ensuite sécrétée 
dans le milieu extracellulaire par un mécanisme encore inconnu. Dans le milieu extracellulaire, la Pch chélate le 
fer ferrique. Le complexe Pch-Fe formé est alors reconnu au niveau de la membrane externe et est transporté par 
un transporteur de membrane externe spécifique FptA. Le passage à travers la membrane interne serait effectué 
par une perméase. Dans le cytoplasme, les mécanismes de dissociation restent à élucider. Le complexe 
pyochéline-fer se lie à l’activateur de transcription PchR afin d’activer l’expression des gènes de la voie 
pyochéline.  
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   c) Régulation du système pyochéline 

 

Comme pour la voie pyoverdine, la régulation négative de l’expression des gènes de la 

voie pyochéline est effectuée par la protéine Fur (Ochsner et al, 1995). L’activation de 

l’expression de fptA et des gènes impliqués dans la biosynthèse de la pyochéline est effectuée 

par PchR (Heinrichs & Poole, 1993 ; Heinrichs & Poole, 1996 ; Reimmann et al, 1998). Cette 

protéine cytoplasmique est activée suite à une interaction avec le complexe pyochéline-fer 

après le transport de ce dernier à travers les membranes de la bactérie. Cette interaction va 

induire l’activation de la transcription des gènes de la voie pyochéline (Michel et al, 2005).  

 

D) Utilisation de sidérophores exogènes par P. aeruginosa PAO1 

 

Bien que ne produisant que deux sidérophores, P. aeruginosa est capable d’utiliser de 

nombreux sidérophores exogènes produits par d’autres bactéries ou champignons (Poole & 

McKay, 2003). Parmi eux, sont retrouvés l’entérobactine produite par Escherichia coli, le 

desferrichrome produite par Ustilago sphaerogena, la desferrioxamine B produite par 

Streptomyces pilosus, la cépabactine de Burkholderia cepacia ou encore le citrate, une 

molécule issue de la voie métabolique du cycle de Krebs.   

 

2.3. Les sidérophores et les autres métaux 

 

 

Bien que les sidérophores soient définis comme des chélateurs spécifiques du fer, la 

formation de complexes stables entre ces molécules et des cations métalliques autres que le 

fer est connue pour quelques sidérophores (Hernlem et al, 1996). Récemment, au laboratoire, 

il a été montré que la pyochéline et la pyoverdine produites par P. aeruginosa étaient capables 

de chélater 16 métaux testés (Ag+, Al3+, Cd2+, Co2+, Cr2+, Cu2+, Eu3+, Ga3+, Hg2+, Mn2+, Ni2+, 

Pb2+, Sn2+, Tb3+, Tl+ et Zn2+) mais avec une affinité inférieure à celle pour le fer (Braud et al, 

2009a ; Braud et al, 2009b). En effet, les constantes d’affinité de la pyoverdine pour Cu2+, 

Mn2+ et Zn2+ sont comprises entre 1017 et 1022 M-1 (Chen et al, 1994) tandis que celle pour le 

fer est de 1032 M-1 (Albrecht-Gary et al, 1994). La complexation de certains métaux, autres 

que le fer, avec des sidérophores peut être plus importante que celle observée avec, par 

exemple, l’EDTA (exemple de la pyoverdine d’une souche de P. fluorescens et le curium III, 

(Moll et al, 2008). La sécrétion des sidérophores par les micro-organismes est ainsi un 
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paramètre important à prendre en compte dans les processus de migration des métaux 

toxiques dans l’environnement.  

 

III - Tolérance et résistance bactériennes aux métaux 

 

Comme il a été vu en début de chapitre, des métaux toxiques, plus solubles que le fer, 

pénètrent dans les bactéries (Nies, 1999). Pour éviter les différents dommages provoqués à la 

cellule, décrits précédemment, les concentrations intracellulaires en métaux doivent être 

finement régulées grâce à des systèmes de régulation de l’homéostasie ou de résistance des 

métaux.  

 

1. Généralités 

 

Pour se protéger, les bactéries ont développé différentes stratégies de résistances face à 

des concentrations toxiques de métaux (Bruins et al, 2000) (Figure 11) :  

- l’exclusion par perméabilité de la membrane : les bactéries forment 

naturellement un « revêtement » de polysaccharides extracellulaires, absorbant 

les ions métalliques et les empêchant d’interagir avec les composés cellulaires 

vitaux (Scott & Palmer, 1990). Scott et al. ont montré que P. putida peut ainsi 

lier 100 % du Cd2+ ajouté dans le milieu de culture, à une concentration de    

2,5 mg.L-1 (Scott et al, 1990) ;  

- l’efflux actif : il s’agit du mécanisme de résistance le plus utilisé par les micro-

organismes. Ils utilisent les mécanismes de transport actif pour exporter les 

métaux toxiques depuis leur cytoplasme jusqu’au milieu extracellulaire (Bruins 

et al, 2000).  Chez P. aeruginosa, l’ion Cu2+ est exporté par un mécanisme 

impliquant 4 protéines séquestrant le cuivre dans le périplasme (Cooksey, 

1994) ; 

- la séquestration intracellulaire : elle permet la séquestration des métaux au sein 

du cytoplasme afin d’éviter l’exposition des composants cellulaires essentiels 

aux métaux. Cd2+, Cu2+ et Zn2+ sont les métaux les plus fréquemment 

séquestrés (Bruins et al, 2000; Haferburg & Kothe, 2007). Cette stratégie a été 

mise en évidence chez P. putida pour le Cd2+ par la synthèse de trois protéines 

de faible poids moléculaire, riches en cystéines (Trevors et al, 1986) ; 
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- la détoxification enzymatique : elle fait appel à des gènes impliqués dans la 

réduction des composés métalliques. ; 

- la réduction de la sensibilité des cibles cellulaires des métaux : cette protection 

se déroule par mutation, diminuant ainsi la sensibilité sans altérer les fonctions 

de base de la cellule ; 

- la production de sidérophores : en liant le métal dans le milieu extracellulaire, 

le sidérophore diminue la concentration en métaux libres, affectant sa diffusion 

dans la bactérie et ainsi sa toxicité (Hannauer et al, 2012b). Une souche de     

P. aeruginosa produisant la pyoverdine et la pyochéline apparaît plus résistante 

aux métaux qu’une souche ne synthétisant pas de sidérophore (Braud et al, 

2010). 

 

 

 
 
Figure 11 : Exemples de quelques mécanismes bactériens de résistances aux métaux (adapté de Heferburg, 
2007). X correspond aux constituants cellulaires interagissant avec les cations métalliques et M aux cations 
métalliques. 
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2.  Deux exemples, le cadmium et le nickel 

 

Comme il a été vu dans le premier chapitre, 12 % des sols français présentent une 

contamination au nickel et 7 % au cadmium. Ma thèse s’étant centrée sur ces deux métaux, 

nous décrirons la résistance des bactéries vis-à-vis de ceux-ci uniquement. 

 

2.1. Cas du cadmium 

 

Le cadmium est un métal non-essentiel pouvant être toxique, et ceci même à faibles 

concentrations. Dans la biosphère, les concentrations en cadmium sont de l’ordre de 0,01 à 

1,8 ppm (Bruins et al, 2000). Ce métal entre dans la bactérie à travers des systèmes de 

transport d’ions divalents, tels que les transporteurs du Mn2+ et du Mg2+ (Nies, 1999). L’efflux 

du Cd2+ est effectué par des ATPases chez les bactéries à Gram positif et par une pompe à 

efflux ou un transporteur CDF (Cation Diffusion Facilitator) chez les bactéries à Gram 

négatif, telles que Pseudomonas. 

 

2.2. Cas du nickel 

 

Bien qu’essentiel à la vie, le nickel peut entraîner des dommages à fortes 

concentrations. Le nickel libre est retrouvé principalement sous la forme Ni2+. Il peut être 

importé dans la bactérie par un transporteur MIT ou encore par un transporteur ABC. Dans 

des environnements riches en nickel, les micro-organismes ont su développer des mécanismes 

de résistance au nickel. L’efflux du nickel se fait par une pompe à efflux (Nies, 1999). Outre 

les transporteurs ATP-dépendant qui maintiennent les concentrations intracellulaires faibles, 

les mécanismes de sorption du cation aux charges négatives présentes au niveau des 

constituants des enveloppes membranaires (Jiang et al, 2004) ou la séquestration 

intracellulaire (Gonzalez & Jensen, 1998) sont aussi mis en place dans la résistance au nickel. 
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Comme il a été vu dans le chapitre 2, par l’implication de divers mécanismes, les 

éléments traces métalliques peuvent être retenus dans les sols et les sédiments. L’adsorption 

est le principal mécanisme impliqué dans la rétention et l’accumulation des contaminants 

métalliques dans les sols (Alloway, 1995 ; Kabata-Pendias & Pendias, 2001 ; McBride, 1989). 

Les principaux constituants impliqués dans la rétention de ces polluants inorganiques, décrits 

dans le chapitre 2, sont majoritairement des colloïdes inorganiques, tels les argiles (Bradl, 

2004), les oxydes et hydroxydes de fer (Apak, 2002) ainsi que les carbonates, les phosphates 

et les sulfates (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). La matière organique joue également un 

rôle clé dans le transport et l’accumulation des ions métalliques (Fein et al, 1999 ; Kabata-

Pendias & Pendias, 2001). 
 

La rétention des éléments traces métalliques par les minéraux secondaires ainsi que par 

la matière organique peut aboutir à leur accumulation, de façon non négligeable, dans des 

zones localisées du sol, appelées « barrières géochimiques » (Huang & Gong, 2005). Les 

processus géochimiques conduisant à la formation ou à la dissolution de ces barrières peuvent 

être améliorés par les activités microbiennes (Benner et al, 1999). En effet, concernant la 

dissolution, Hersman et al. suggèrent que les micro-organismes participeraient activement à 

celle des minéraux (Hersman et al, 1995b). Par exemple, durant la dissolution des oxydes de 

fer ou de manganèse par des micro-organismes anaérobies, les éléments traces métalliques 

absorbés sur ces minéraux peuvent être libérés (Charlatchka & Cambier, 2000 ; Francis & 

Dodge, 1990). 
 

Si les effets des micro-organismes sur la disponibilité des contaminants métalliques 

dans les sols sont relativement bien documentés, la majorité de ces études repose 

majoritairement sur une approche géochimique et non biologique (Leyval et al, 1997). Il est à 

noter que les champignons, les lichens et les bactéries constituent les micro-organismes aux 

rôles prépondérants dans les phénomènes d’altération des minéraux (Warscheid & Braams, 

2000). 
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I - Champignons et lichens dans l’altération des minéraux 
 

1. Les champignons  

 

Ubiquitaires dans les sols, les champignons sont des organismes chimio-hétérotrophes5. 

De part leur forme filamenteuse et leur production fréquente d’exopolymères, ils possèdent un 

rôle important dans le maintien de la structure et de l’organisation des sols (Gadd, 2007). 
 

Chez les champignons, deux mécanismes intervenant dans les processus d’altération des 

minéraux sont décrits dans la littérature (Gadd, 2007 ; Sterflinger, 2000). Ainsi, une altération 

chimique peut se produire par la production d’acides organiques et de sidérophores (Rosling 

et al, 2009).  
 

Parmi les acides organiques, sont retrouvés, entre autre, les acides fumarique, citrique, 

oxalique et acétique (Sterflinger, 2000). En général, les acides oxalique, citrique et 

gluconique, excrétés par de nombreux ascomycètes, correspondent à de puissants agents de 

solubilisation des phyllosilicates, des feldspaths et de la biotite (Sterflinger, 2000). De même, 

les silicates ainsi que les silicates d’aluminium sont facilement altérés par les champignons, 

dont l’espèce la plus commune est Aspergillus niger (Sterflinger, 2000). Néanmoins, 

l’excrétion de ces acides est fortement influencée, positivement ou négativement, par la 

présence de métaux toxiques retenus dans les minéraux (Sayer & Gadd, 2001 ; Sayer et al, 

1995). 
 

Dans les processus d’altération chimique, les sidérophores sont également des agents de 

dissolution efficaces, notamment dans le cas des oxydes de fer (Kraemer, 2004). 

Actuellement, 100 à 150 structures différentes de sidérophores fongiques sont connues 

(Winkelmann, 2007). Les ferrichromes, les coprogènes, les fusarinines et les polycarboxylates 

en sont les principales familles (Winkelmann, 2007). 
 

L’altération chimique est fréquemment liée à un second processus, l’altération 

mécanique (Gadd, 2007). Cette dernière peut être directe lors de la pénétration des hyphes6 

dans les minéraux (Gadd, 2007) (Figure 12A), notamment les minéraux calcaires. Elle peut 

également se faire indirectement, en étant associée à l’action de substances mucilagènes 

                                                 
5 Organisme qui doit obtenir à la fois le carbone et l’énergie à partir des substances organiques  
6 Les hyphes constituent l’appareil végétatif des champignons. Ce sont des filaments plus ou moins ramifiés 
constitués de cellules pouvant contenir plusieurs noyaux et étant parfois cloisonnée. L’ensemble des hyphes 
forme le mycélium. 
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extracellulaires fongiques, favorisant la formation d’un biofilm et une fixation solide sur les 

surfaces des minéraux (Figure 12B). Le gonflement et le rétrécissement de ce biofilm 

fragilisent les minéraux, conduisant à leur altération (Gadd, 2010 ; Warscheid & Krumbein, 

1994).  

 

 
Figure 12 : Observations en microscopie électronique à balayage des processus d'altération physique de 
minéraux en présence de champignons. A. Altération de la surface d’un minéral (p) après colonisation par des 
hyphes fongiques d’Heboloma velutipes (h) (Rosling et al., 2009). B. Oxalate de cuivre (flèche blanche) au sein 
d’un biofilm fongique composé d’agrégats d’hyphes et d’une matrice d’exopolymères (Gadd, 2010). 

 

2. Les lichens 

 

Les lichens résultent de la symbiose entre un champignon, le mycobionte, et une algue 

ou une cyanobactérie, le photobionte. La majorité des mycobiontes sont des ascomycètes 

absents à l’état non lichénisé (Adamo & Violante, 2000). La structure hétérogène formée par 

ces deux organismes est appelée un thalle. 
 

Comme chez les champignons, l’altération des minéraux par les lichens met en œuvre 

à la fois des processus chimiques et des processus mécaniques (Syers & Iskandar, 1973). 

L’excrétion par le mycobionte d’acides organiques tels que les acides oxalique, citrique, 

gluconique et lactique ainsi que la production de composés phénoliques appelés acides 

lichéniques sont impliqués dans les processus d’altération chimique (Figure 13A) (Adamo & 

Violante, 2000). L’exploration et l’adhésion des rhizines7 et des rhizoïdes, ou plus 

généralement la pénétration de l’hyphe fongique dans les minéraux, sont les mécanismes les 

plus importants impliqués dans l’altération mécanique (Figure 13B) (Adamo & Violante, 

2000).  

                                                 
7 Eléments du thalle adhérant au substrat chez les lichens. 
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Figure 13 : Observations d’altération chimique et physique de minéraux par des lichens (Adamo et 
Violante, 2000). A. Observation en microscopie électronique à balayage de l’altération chimique de la surface 
d’un minéral de type leucite après colonisation par Stereocaulon vesuvianum. B. Observation en microscopie 
électronique à transmission de l’altération mécanique d’une roche calcaire après colonisation par Squamarina 
cartilaginea (R). 
 

II - Les bactéries 

 

Si le rôle des champignons et des lichens dans l’altération des minéraux a été bien 

étudié, l’impact des bactéries dans ce processus et les mécanismes moléculaires impliqués 

restent peu compris (Uroz et al, 2009). 
 

 Par leur importante diversité phylogénétique et métabolique, leur capacité à s’adapter 

et à coloniser des environnements extrêmes, ainsi qu’à développer des biofilms, les bactéries 

apparaissent comme des organismes remarquables dans le règne du vivant (Gorbushina, 

2007). La fixation des bactéries sur les surfaces minérales crée des micro-environnements les 

protégeant des stress environnementaux. Dans ces environnements, les bactéries vont extraire 

des nutriments inorganiques et de l’énergie directement de la matrice minérale et/ou des 

micro-organismes les entourant (Uroz et al, 2009). Les mécanismes d’altération connus 

comprennent notamment des réactions d’oxydo-réduction ainsi que la production de 

composés altérants tels que les acides organiques et les molécules chélatrices de type 

sidérophores (Uroz et al, 2009). Les biofilms bactériens auraient également un rôle dans la 

dissolution des roches et minéraux (Gorbushina, 2007). 
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1. Les réactions d’oxydo-réduction 

 

Si les eucaryotes n’utilisent que l’oxygène lors des processus de respiration, certains 

taxons bactériens sont capables de se servir d’accepteurs d’électrons terminaux alternatifs 

pour leurs besoins énergétiques et métaboliques. La majorité de ces accepteurs, tels que les 

nitrates et les sulfates, est soluble. Cependant, d’autres, comme par exemple le fer contenu 

dans des minéraux tels les goethites et les hématites, sont insolubles et un contact direct avec 

la surface minérale est alors nécessaire (Newman, 2001). En théorie, la réduction ou 

l’oxydation d’un composé chimique piégé dans une structure minérale complexe résulterait de 

l’instabilité du minéral cristallisé et de sa dissolution (Uroz et al, 2009). 

 

2. Libération d’acides organiques et autres ligands 

 

Un second mécanisme majeur impliqué dans l’altération des minéraux repose sur la 

libération de molécules plus ou moins complexes (Dong, 2010). En effet, les minéraux sont 

connus pour être sensibles aux sous-produits biologiques résultant du métabolisme bactérien, 

comprenant les acides organiques ainsi que des molécules plus complexes (Tableau 5)    

(Figure 14A). Ainsi, par exemple, l’acide gluconique a la capacité d’induire la solubilisation 

des phosphates (Uroz et al, 2009). La dissolution minérale peut également être occasionnée 

par l’acide carbonique résultant du CO2 produit lors de la respiration bactérienne ou par les 

acides nitrique et nitreux produits par les bactéries nitrifiantes (Barker et al, 1997). 
 

Certains genres, retrouvés fréquemment dans les sols, dont Pseudomonas, Streptomyces, 

Arthrobacter et Burkholderia constituent les producteurs majoritaires d’antibiotiques 

(Mazzola et al, 1992). Parmi ces molécules synthétisées par les bactéries, comme par exemple 

les phénazines, certaines possèdent une activité d’oxydo-réduction qui interviendrait dans des 

processus de dissolution de minéraux (Hernandez et al, 2004). En effet, la phénazine-1-

carboxamide produite par Pseudomonas chlororaphis est impliquée dans la dissolution par 

réduction des oxydes de fer et de manganèse peu cristallisés, pour des pH entre 5 et 9. 

(Hernandez et al, 2004). 
 

Ces différentes molécules ont une action triple sur l’altération (Uroz et al, 2009). Pour 

commencer, elles adhérent à la surface des minéraux et extraient les nutriments des particules 

minérales par transferts d’électrons. De plus, elles cassent les liaisons oxygènes et complexent 
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les ions présents en solution grâce à leurs groupements carboxyle et hydroxyle (Welch et al, 

2002). 
 

A ces molécules s’ajoutent les sidérophores (Tableau 5) (Kraemer, 2004). En effet, 

comme il a été vu dans le chapitre 3, le fer est un élément indispensable à la vie de presque 

tous les organismes. Cependant, bien qu’essentiel, cet élément est très peu disponible. Ainsi, 

par la présence des sidérophores, les bactéries accélèrent la libération du fer, notamment des 

silicates tels que l’hornblende (Kalinowski et al, 2000b) ou le feldspath (Mauck & Roberts, 

2007). Récemment, le rôle des sidérophores dans la dissolution des minéraux a ainsi fait le 

sujet de nombreux articles, notamment dans la dissolution des hydroxydes de fer, des silicates 

d’aluminium riches en fer et des oxydes de manganèse (Duckworth et al, 2009b ; Maurice et 

al, 2009). Par exemple, des dérivés catéchols synthétisés par Azotobacter ou Streptomyces 

augmenteraient, respectivement, la dissolution de l’olivine ou de l’hornblende (Liermann et 

al, 2000 ; Page & Huyer, 1984). De même, Pseudomonas mendocina, par la sécrétion de 

sidérophores, est capable d’extraire le fer de la goethite, de l’hématite, de la ferrihydrite et de 

la kaolinite (Hersman et al, 2001 ; Hersman et al, 2000 ; Maurice et al, 2000 ; Maurice et al, 

2001b). 

 

Tableau 5 : Exemples de quelques bactéries et de leurs mécanismes associés dans la capacité à solubiliser 
des minéraux (d’après Uroz et al., 2009). 
 
Genre bactérien  Minéral solubilisé  Mécanismes impliqués  Références  

Arthrobacter hornblende 

 

synthèse de sidérophores 

 

Kalinowski et al, 2000a 

Azospirillum 

 

phosphate 
 

 

production d’acide 

gluconique 

 

Rodriguez et al, 2004 

 

Azotobacter 

pyrite, glauconite, 

olivine, limonite, 

hématite 

 

production d’acide 

dihydroxybenzoïque et 

synthèse de sidérophores 

 

Hameeda et al, 2006 

 

Geobacter 

 

oxyde de fer 

 

réduction du fer ferrique 

 

Childers et al, 2002 

 

Rhanella 

 

hydroxyapatite 

 

production d’acide 

gluconique 

 

Kim et al, 1998 

 

Streptomyces hornblende synthèse de sidérophore Liermann et al, 2000 
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Comme il a été vu dans le chapitre précédent, les sidérophores peuvent former des 

complexes stables avec d’autres métaux que le fer, et qui sont présents dans les minéraux, 

dont le molybdène (Liermann et al, 2005), le cuivre (Kim et al, 2001), le cobalt (Duckworth et 

al, 2009a), le manganèse (Duckworth & Sposito, 2005) et l’aluminium (Desroches et al, 

1999). 

 

 
 
Figure 14 : Métabolites microbiens et mécanismes impliqués dans la dissolution des minéraux. A. Structure 
des molécules organiques bactériennes les plus fréquentes qui ont un rôle dans la solubilisation des minéraux.   
B. Mécanismes présumés faisant intervenir ces molécules sur la biotite. (1) Acidification, (2) chélation et          
(3) oxydo-réduction. (1) Les protons associés aux acides organiques diminuent le pH de la solution puis 
provoquent la libération de cations, tels que le fer, le potassium et le magnésium. (2) Les molécules chélatrices 
favorisent la dissolution des minéraux par un changement de spéciation des métaux (complexes solubles) et 
évitent la passivation des zones réactives. L’hydrolyse est ainsi améliorée et la précipitation réduite. (3) Les 
réactions d’oxydo-réduction peuvent se réaliser à la surface des minéraux mais également sur des distances plus 
importantes grâce à des navettes électroniques extracellulaires (Hernandez et Newman, 2001). L’image en 
épifluorescence montre des bactéries colonisant des particules de biotite (adapté d’Uroz et al., 2009). 
 
 

3. Les biofilms bactériens 

 

Si des micro-organismes sont retrouvés à l’état libre et isolé dans l’environnement, dit 

état planctonique, la majorité des micro-organismes favorise un mode de vie fixé sur un 

support, appelé état sessile (Filloux & Vallet, 2003). L’attachement à une surface va permettre 

aux bactéries de se multiplier en résistant aux stress environnementaux, et ainsi de coloniser le 

milieu. En effet, après fixation sur un support, les bactéries vont mettre en place et développer 

une communauté organisée appelée « biofilm » (Figure 15) (Hall-Stoodley et al, 2004). Le 
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biofilm se définit comme une population bactérienne fixée sur un support et enrobée d’une 

matrice d’exopolysaccharides hydratés (Flemming & Wingender, 2010). Dans la majorité des 

biofilms, les bactéries représentent moins de 10 % de la masse sèche du biofilm alors que la 

matrice constitue plus de 90 % (Flemming & Wingender, 2010). Chez Pseudomonas 

aeruginosa, cette dernière est composée d’un mélange de polysaccharides, de protéines et 

d’acides nucléiques (Filloux & Vallet, 2003). Au sein de ces structures, des gradients physico-

chimiques se créent (pH, teneurs en oxygène, etc.) (Flemming & Wingender, 2010). 

Cependant, l’architecture du biofilm est influencée par divers facteurs comme les conditions 

hydrodynamiques, les concentrations en nutriments, la mobilité des bactéries, la 

communication intracellulaire ainsi que les teneurs en exopolysaccharides et en protéines 

(Flemming & Wingender, 2010).  

 

 

 
 

Figure 15 : Modèle de formation d’un biofilm bactérien sur une surface minérale. Les bactéries 
planctoniques vont s’attacher sur une surface en réponse à un certain nombre de stimuli environnementaux et 
nutritionnels (présence de nutriments inorganiques, par exemple). Il y a colonisation de la surface et 
rassemblement en micro-colonies, suivie de la structuration de ces colonies en biofilm ainsi que la production 
d’exopolysaccharides qui englobent les bactéries et les éléments environnementaux (matières minérales). Le 
biofilm est structuré et traversé par des canaux d’eau (adapté de Filloux et Vallet, 2003). 
 

Dans l’environnement, les roches et minéraux constituent des surfaces appropriées au 

développement de biofilms (Gorbushina, 2007 ; Uroz et al, 2009). Sur les surfaces minérales, 

les micro-organismes se développent généralement en biofilm composé d’un consortium de 

bactéries (Figures 15 et 16) (Gorbushina, 2007).  
 

Bien que l’altération consiste en un processus complexe multifactoriel, ces biofilms et 

leur matrice d’exopolysaccharides peuvent modifier lentement les substrats, en faisant varier 
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le pH au sein de ces micro-environnements ou la cohésion des minéraux (Warscheid & 

Krumbein, 1994). Les composants spécifiques présents dans le mucilage extracellulaire, tels 

que les protéines et les polysaccharides acides, ont également une influence chimique dans 

l’altération des minéraux (Barker et al, 1997 ; Welch & Ullman, 1993). De plus, 

l’augmentation locale au sein du biofilm de la concentration en CO2, due à la respiration 

bactérienne, provoque la formation d’H2CO3 qui diminue le pH (Gorbushina, 2007). Par 

exemple, la présence d’H2CO3 au sein du biofilm peut provoquer la dissolution des 

carbonates, des phosphates et des silicates (Gorbushina, 2007). Néanmoins, contrairement à la 

majorité des études, des auteurs ont montré que la présence d’un biofilm produit par              

P. aeruginosa  autour de silicates diminuerait leur vitesse d’altération (Aouad, 2006). En 

effet, certaines molécules peuvent inhiber la dissolution des minéraux en bloquant les sites de 

surface qui permettent la libération des cations (Aouad, 2006 ; Lee & Fein, 2000). De 

nombreux composés organiques peuvent s’adsorber irréversiblement sur la surface des 

minéraux, conduisant à des précipités de surface formant une couche minérale d’altération 

(Davis, 1984 ; Kirchman et al, 1989). L’adsorption ou la précipitation peuvent ainsi limiter les 

échanges entre la surface minérale et le milieu environnant, réduisant alors le taux 

d’altération. Par exemple, des polymères tels que l’amidon ou la cellulose n’ont pas d’impact 

sur la dissolution de feldspath ou de quartz, tandis que les alginates (acide mannuronique et 

glucuronique) inhibent leur dissolution. En effet, les alginates possèdent des groupements 

acides qui jouent un rôle dans la capacité d’adhésion des polymères à la surface de minéraux 

(Pokrovsky et al, 2009).  
 

Le rôle du biofilm dans l’altération des minéraux reste néanmoins à définir avec plus de 

précisions.  

 
Figure 16 : Formation d’un biofilm bactérien sur des grains d’argile en présence de Pseudomonas 
oryzihabitans (observation en microscopie électronique à balayage). A. Grains d’argile stériles. B. Biofilm 
formé sur les grains d’argile après 2 jours d’incubation en présence de P. oryzihabitans (Dussart et al, 2003).
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 Bien que les métaux soient naturellement présents dans la croûte terrestre, la forte 

industrialisation, l’agriculture intensive ou l’exploitation des gisements miniers, favorisent la 

dissémination des contaminants inorganiques dans les écosystèmes (Pilon-Smits & Pilon, 

2002). Ne pouvant être dégradés, ces derniers ont alors de graves conséquences sur 

l’environnement ainsi que sur la santé humaine. Ainsi, la remédiation des sols contaminés par 

des polluants inorganiques a été considérablement étudiée au cours des deux dernières 

décennies. Si les techniques de remédiation conventionnelles impliquent des traitements 

physiques ex-situ, l’émergence des techniques de remédiation et de phytoremédiation permet 

des traitements in-situ, efficaces et peu onéreux (Salt et al, 1995).  
 

I - Méthodes physico-chimiques 

 

Jusqu’à présent, la majorité des sites contaminés par des métaux était traitée par 

plusieurs approches physico-chimiques telles que l’excavation et le stockage, la fixation ou 

encore le lessivage du sol (Salt et al, 1995a). Ces différentes méthodes altèrent 

significativement la qualité agronomique des sols contrairement aux méthodes biologiques 

(Alkorta & Garbisu, 2001 ; Lear et al, 2007). Bien que les coûts de dépollution varient selon 

les traitements réalisés (in-situ, excavation et transport…), les méthodes physico-chimiques 

restent onéreuses. En effet, Salt et al. (Salt et al, 1995a) ont estimé à plus de 400 000 $ le coût 

pour une dépollution sur 50 cm de profondeur d’un demi-hectare par excavation et stockage, 

tandis que 60 000 à 100 000 $ seraient suffisants pour la phytoextraction. 

 

II - Méthodes biologiques 

 

Les méthodes biologiques sont des techniques qui exploitent les propriétés d’un 

organisme vivant dans le but de dépolluer un environnement donné. Ce sont des techniques de 

décontamination (extraction ou dégradation du contaminant) ou d’assainissement (réduction 

des risques). 
 

L’organisme vivant utilisé peut être un micro-organisme (bactéries, champignons), un 

végétal (algues, plantes, arbustes, arbres), un végétal complexe (association symbiotique d’un 

champignon et d’une algue), voire un animal (lombric, par exemple). Cet organisme agit sur 

le composé polluant par différents mécanismes tels que l’absorption, l’accumulation, la 

digestion, la transformation, la dégradation, l’évapotranspiration. A terme, ces traitements 
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doivent permettre de rendre le contaminant moins toxique, de l’extraire, de l’immobiliser ou 

encore de le diluer considérablement.   
 

Selon la nature de la pollution à traiter, les diverses techniques biologiques de 

dépollution des sols peuvent être mises en œuvre seules ou combinées à d’autres procédés 

physiques, chimiques, thermiques ou biologiques.  
 

Bien que l’avantage principal des techniques biologiques réside dans leur mise en place 

sur le site même (in situ), certaines nécessitent l’excavation des terres et sont réalisées sur site 

(excavation des terres qui sont traitées sur le site même) ou hors site (excavation et transport 

des terres vers un centre de dépollution) (Pilon-Smits, 2005).  
 

L’identification des techniques biologiques existantes ou émergentes et l’analyse des 

procédés impliqués mettent en évidence deux catégories principales : les techniques de 

bioremédiation qui utilisent essentiellement des bactéries et les techniques de 

phytoremédiation qui exploitent les propriétés des végétaux (plantes, arbustes, arbres). 
 

1.  La bioremédiation 

 

Les techniques de bioremédiation utilisent les propriétés dépolluantes de micro-

organismes (essentiellement des bactéries, mais aussi des champignons) endogènes ou 

exogènes au site contaminé (Boopathy, 2000 ; Vidali, 2001). La biodégradation d’un composé 

est souvent le résultat de l’action de multiples organismes (Vidali, 2001). Majoritairement, la 

bioremédiation peut être appliquée in-situ. Ces techniques, relativement peu coûteuses, sont 

appréciées du grand public (McGrath et al, 2002). Elles peuvent être subdivisées en plusieurs 

catégories selon le principe biologique ou mode de dépollution mis en œuvre. 
 

 

1.1. Illustration de quelques stratégies 

1.1.1. L’atténuation naturelle 

 

Il s’agit de la forme la plus simple de la bioremédiation puisqu’elle consiste uniquement 

en un suivi analytique de l’abattement de la pollution. Cette technique part du principe que la 

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

polluants comme nutriments. La microflore bactérienne native, capable d’utiliser ces 

polluants, prolifère alors et peut devenir dominante (Mulligan & Yong, 2004). Cette méthode 
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est néanmoins appliquée à un nombre réduit de sites en raison de la durée de dépollution qui 

peut parfois atteindre plusieurs dizaines d’années et de la surveillance permanente qui 

s’impose (Heitzer & Sayler, 1993). Elle peut cependant être utilisée en pré- ou post-traitement 

d’un site contaminé (Mulligan & Yong, 2004). 

 

1.1.2. La biodégradation 

 

Cette méthode est basée sur la capacité de certains micro-organismes à transformer le 

polluant en substrat (source de carbone, d’énergie) (Smith, 1990 ; Vidali, 2001). En effet, 

cette propriété est mise en évidence dès 1946 par Zobell (Zobell, 1946), qui observe 

l’utilisation d’hydrocarbures par des micro-organismes. Les polluants sont généralement des 

hydrocarbures pétroliers ou des solvants industriels (Liss et al, 1997 ; Smith, 1990).  

 

1.1.3. La bio-immobilisation 

 

Elle utilise la capacité de certains micro-organismes à immobiliser un ou plusieurs 

composants, présents à l’état soluble. Cette technique serait peut-être un des moyens les plus 

faciles à mettre en œuvre pour protéger la santé publique d’une éventuelle pollution des 

nappes phréatiques (Barkay & Schaefer, 2001). La recherche en bio-immobilisation, à 

l’interface de la microbiologie, la géochimie, la géologie et la biologie moléculaire, bénéficie 

des avancées dans la caractérisation des communautés microbiennes dans leurs habitats (Bond 

et al, 2000). Dans le cadre de contamination par des métaux ou des produits pétroliers, les 

bactéries sont les micro-organismes les plus couramment utilisés.  

 

1.1.4. La biolixiviation 

 

La biolixiviation consiste en la solubilisation et l’entraînement dans la phase aqueuse 

par les micro-organismes de polluants inorganiques (principalement des métaux) fixés ou 

piégés dans le sol ou dans certains minerais (lixiviation de minerais sulfurés). Les micro-

organismes utilisés sont très majoritairement des bactéries chimiolithotrophes (Bosecker, 

1997). Cette méthode a connu un développement rapide au cours des années 1990 

(Rohwerder et al, 2003). 
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1.1.5. La bioslurry 

 

Il s’agit d’un traitement en bioréacteur, et donc hors site, permettant la création d’une 

boue épaisse composée de la partie fine du sol dans l’eau à laquelle des nutriments sont 

ajoutés afin de stimuler la croissance de la population microbienne. Un système d’aération est 

employé pour les procédés aérobies. En fin de traitement, les phases solides et liquides sont 

séparées et le sol est remis en place (Zappi et al, 1996). Ces traitements sont appliqués pour 

les hydrocarbures, les phénols, les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP), le 

pétrole, les polychlorobiphényles (PCB), les composés organiques halogénés volatils ou semi-

volatils. Les résultats sont cependant étroitement liés à l’accessibilité du polluant et à sa 

sensibilité à la dégradation biologique, avec un taux de dégradation variable selon le type de 

sol et la nature du polluant.  

 

1.1.6. La biorestauration 

 

Cette méthode consiste en l’ajout de nutriments (azote/phosphore) pour stimuler la 

croissance des micro-organismes indigènes et favoriser la dégradation des polluants 

organiques (hydrocarbures pétroliers, HAP) ou inorganiques (Hutchins et al, 1991). 

 

1.1.7. La bioaugmentation 

 

Caractérisée par l’ajout de micro-organismes d’intérêt dans le sol, elle a pour but de 

stimuler la dégradation des polluants organiques et d’agir sur la spéciation des polluants 

inorganiques. Les micro-organismes employés peuvent être issus de sélections réalisées à 

partir d’échantillons environnementaux (sols, sédiments, boues…) (Vogel, 1996). Ils sont 

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

environnement. Des micro-organismes génétiquement modifiés peuvent être utilisés à ce titre 

mais leur introduction dans l’environnement doit faire l’objet de contrôles poussés (Sayler & 

Ripp, 2000).  
 

1.1.8. La biostimulation 

 

Cette dernière a pour objectif d’accroître l’activité de la microflore indigène notamment 

en terme de croissance et de dégradation, par apport de nutriments (carbonés comme source 
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d’énergie, minéraux) et/ou d’accepteurs finaux d’électrons (oxygène, nitrate, sulfate) afin de 

pallier la pauvreté en nutriments disponibles pour les micro-organismes. Pour cela, la 

croissance de la population prélevée sur le site contaminé est stimulée en laboratoire ou en 

bioréacteurs installés sur le site. Les micro-organismes sont par la suite réensemencés. La 

gestion « à l’aveugle » de la microflore caractérise cette technique puisque les micro-

organismes bénéficiant de la stimulation ne sont pas forcément impliqués dans le traitement 

du ou des contaminants (Cunningham & Philip, 2000). 

 

1.2. Quelques inconvénients 

 

Bien que peu coûteuses, les techniques de bioremédiation nécessitent des temps 

d’action relativement longs, pouvant atteindre plusieurs dizaines d’années. Pour que la 

bioremédiation soit efficace, les micro-organismes doivent attaquer de façon enzymatique les 

polluants, les convertissant en polluants moins dangereux. Cependant, elle ne peut être 

efficace que dans des conditions environnementales particulières, permettant la croissance et 

l’activité microbiennes. Son application implique souvent la manipulation des paramètres 

environnementaux.  
 

De plus, jusqu’à présent, peu d’études se sont intéressées à l’écologie des sols inoculés 

lors de processus de bioremédiation (Troxler et al, 2012). Bien que la population inoculée 

décline ensuite graduellement, Troxler et al. (Troxler et al, 2012) ont montré que certaines 

souches inoculées pouvaient persister ensuite dans l’environnement. Enfin, quelques 

contaminants, tels que les solvants chlorés ou certains hydrocarbures aromatiques persistent, 

insensibles aux attaques microbiennes (Vidali, 2001).  
 

Le taux de dépollution devient alors un paramètre difficilement prévisible.  



 
Tableau 6 : Comparaison des différentes méthodes de bioremédiation de sites contaminés

 
 

Mécanismes Contaminants Lieu  Micro-organismes Avan tages Inconvénients Références 

Atténuation 
naturelle 

processus naturels 
(dilution, 
volatilisation, 
adsorption, 
dégradation) 

organiques 
(hydrocarbures 
benzéniques, chlorés, 
…) 

in-situ 
 
flore indigène 
 

 

destruction complète 
possible 
 

aucun déchet 
 

en pré- ou post-
traitement 
 

 

surveillance sur du 
long terme 
 

peu efficace pour des 
concentrations 
élevées 

Mulligan & 
Yang, 2004 

Biodégradation transformation du 
polluant en substrat 

organiques 
(hydrocarbures 
pétroliers, solvants, 
…) 
 

et inorganiques 

in-situ 

 

Pseudomonas sp., 
Rhodococcus sp., … 
 

dégradation complète  
 

aucun déchet 
processus lent Smith, 1990 

Bio-
immobilisation adsorption 

organiques (PCB, 
HAP, …) 
 
inorganiques 

in-situ 

 
bactéries (biofilm) 
 
champignons 
 

pas de traitement des 
déchets 
 

facile à mettre en 
œuvre  

 
processus lent 
 

surveillance 
fréquente 
 

Barkay & 
Schaefer, 
2001 ; 
Hutchinson et 
al., 2003; Olson 
et al., 2003  

Biolixiviation solubilisation inorganiques 
(Cu, U, Cr, Pb, …) 

in-situ 

 

bactéries 
chimiolithotropes (A. 
ferrooxidans, A. 
thiooxidans) 
 

peu onéreux 
 

processus naturel 

processus lent 
 

peu efficace pour des 
concentrations 
élevées 

Bosecker, 1997 

Bioslurry 
 

dégradation 
 

 

organiques (HAP, 
hydrocarbures, 
phénols, …) 
 

et inorganiques 
 

hors site 
 

 

micro-organismes 
indigènes, préadaptés 
ou mélange de souches 
 

métabolisation rapide 
 

facilité du contrôle et 
du maintien en 
conditions favorables 

teneurs résiduelles 
plus ou moins 
élevées 
 

coût élevé 

Zappi et al., 
1996 

Biorestauration dégradation 
organiques 
(hydrocarbures, HAP, 
…) et  inorganiques  

in-situ 
 

hors site 
flore indigène peu onéreuse 

succès souvent limité 
par les 
concentrations en O2 

Hutchins et al., 
1991 

Bioaugmentation dégradation organiques lourds, 
HAP, PCB 

in-situ 
 

hors site 

micro-organismes 
d’intérêt sélectionnés 

peu onéreuse 
 

associée à la 
phytoextraction 

taux de réussite 
variables 

Vogel et al., 
1996 

Biostimulation dégradation 
organiques 
(hydrocarbures 
pétroliers, HAP, …) 

in-situ 
 

hors site 

flore indigène, stimulée 
en laboratoires ou 
réacteurs 

peu onéreuse 
 

relativement efficace 
gestion à l’aveugle Cunningham & 

Philip, 2000 
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2. La phytoremédiation 

 

Si pendant longtemps la capacité des végétaux à accumuler des métaux a été considérée 

comme une caractéristique préjudiciable, les techniques de dépollution par les plantes ont créé 

un revirement de situation. En effet, la phytoremédiation exploite les propriétés de certaines 

espèces végétales (strates herbacées, plantes, arbustes, arbres, algues) à interagir avec des 

composés chimiques, organiques ou inorganiques, pour dépolluer in situ un terrain contaminé. 

Ainsi, les plantes absorbent, accumulent et détoxifient les contaminants du sol à travers des 

processus physiques, chimiques et biologiques (Prasad et al, 2010). Ces plantes présentent des 

mécanismes constitutifs et adaptatifs pour accumuler et tolérer des concentrations élevées en 

contaminants au niveau de leur rhizosphère (Yang et al, 2005). Le plus souvent, ce sont les 

micro-organismes de cette dernière qui dégradent les composés organiques. Néanmoins, il 

arrive que les produits issus de la dégradation, pouvant ou non être accumulés par le végétal, 

soient plus dangereux que le polluant d’origine.  
 

A terme, la biomasse produite, contenant le polluant (tiges, feuilles), doit être traitée 

d’une façon adéquate consistant souvent à récolter les végétaux pour les incinérer (se référer 

paragraphe 2.5). Les différentes études réalisées à ce jour permettent d’envisager six types de 

stratégies de phytoremédiation particulièrement prometteuses. 

 

2.1. Les stratégies 
 

2.1.1. La phytoextraction 

 

La découverte d’espèces végétales sauvages, souvent endémiques à des sols 

naturellement riches en métaux, capables de concentrer de grandes quantités d’éléments 

métalliques, essentiels ou non, a inspiré le développement de la phyotextraction (Baker & 

Brooks, 1989 ; Brooks et al, 1979). En effet, il s’agit d’une technique basée sur le 

prélèvement des polluants métalliques par des végétaux dotés non seulement d’une capacité 

de résistance aux métaux, mais aussi d’une croissance rapide, d’un système racinaire 

développé, d’une aptitude à produire beaucoup de biomasse et d’une capacité à transloquer les 

éléments vers les parties récoltables (Figure 17) (Chaney et al, 1997 ; McGrath et al, 2002 ; 

Salt et al, 1995a). L’utilisation de plantes possédant une capacité naturelle et exceptionnelle à 

accumuler les métaux, plantes dites hyperaccumulatrices, en tant qu’outil de remédiation a été 
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suggérée dans les années 80 (Baker et al, 1988). Néanmoins, leur faible biomasse et le 

manque de connaissance pour leur culture à grande échelle a limité le développement de la 

phytoextraction pendant plusieurs années (Raskin et al, 1997). La phytoextraction se révèle 

efficace pour une grande variété de contaminants inorganiques (Pb, Cd, Ni, Zn…).              

Les processus d’extraction dépendent néanmoins de la capacité de la plante sélectionnée à se 

développer et à accumuler les contaminants.  

 

2.1.2. La phytodégradation 

 

La dégradation de composés organiques peut avoir lieu au sein de la plante 

(Cunningham & Ow, 1996 ; Newman & Reynolds, 2004). En effet, certains végétaux 

produisent des enzymes, telles que les déhalogénases, les oxygénases et réductases (Black, 

1995) qui catalysent la dégradation des substances absorbées en substances moins toxiques ou 

non toxiques pour la plante. Ces molécules  pourront alors être incorporées au sein des tissus 

de la plante et pourront ensuite être libérées par évapotranspiration (Figure 17). Les 

contaminants impliqués sont des composés organiques, tels que les solvants chlorés 

(trichloéthylène) et autres pesticides.  

 
 

2.1.3. La phytostimulation 

 

Egalement appelée rhizo-biodégradation (Anderson et al, 1993), elle exploite l’effet 

stimulant de la rhizosphère sur la dégradation microbienne des polluants (Figure 17) 

(McCutcheon & Schnoor, 2004 ; Nwoko et al, 2007). Cette démarche est notamment utilisée 

pour les composés organiques (PCB, HAP…) qui ne peuvent être prélevés par les plantes 

mais seront dégradés par les micro-organismes de la rhizosphère (Hutchinson et al, 2003 ; 

Olson et al, 2003). 

 

2.1.4. La phytostabilisation 

 

La phytostabilisation n’est pas une méthode de dépollution au sens strict mais elle 

permet néanmoins de diminuer la mobilité des contaminants en séquestrant les métaux au 

niveau de la rhizosphère des plantes (Figure 17) (Panfili et al, 2005 ; Vervaeke et al, 2003) ce 

qui limite l’érosion et le lessivage des polluants (Santibanez et al, 2008) et évite ainsi la 
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contamination des nappes phréatiques. Cette méthode nécessite l’ajout d’amendement pour 

établir une végétation se développant sur des sites hautement contaminés et phytotoxiques 

(Cunningham et al, 1995 ; Berti & Cunningham, 2000). Les végétaux choisis doivent 

développer un large système racinaire et une forte biomasse en présence de concentrations 

élevées de contaminants inorganiques. De plus, la translocation des métaux depuis les racines 

jusqu’aux parties aériennes doit être aussi faible que possible (Rizzi et al, 2004 ; Salt et al, 

1995a) et ceci afin de limiter la propagation des métaux dans la chaîne alimentaire (Ribet et 

al, 1995). 

 

 
Figure 17 : Différentes techniques de phytoremédiation. Les polluants (représentés par la tête de mort) 
peuvent être stabilisés ou dégradés dans la rhizosphère, séquestrés ou dégradés dans les tissus de la plante ou 
volatilisés (d’après Pilon-Smits, 2005). 
 



 
Tableau 7 : Comparaison des différentes méthodes de phytoremédiation de sites contaminés.

 Mécanismes Contaminants Substrats 
traités Plantes utilisées Avantages Inconvénients Référence s 

Phytoextraction 
accumulation / 
hyperaccumulation 
 

inorganiques (Pb, 
Cd, Ni, Zn, …) 

sols 
sédiments 
boues 

 

forte biomasse et 
développement rapide 
(Helianthus annuus, 
Alyssum sp.) 
 

hyperaccumulatrice 
(Thlaspi sp., Brassica 
juncea) 
 

In-situ 
 

adaptée aux 
pollutions diffuses 

système racinaire 
dépendante 
 

traitement des 
déchets 

Salt et al., 
1995 
 

Raskin et 
al., 1997 

Phytodégradation 
dégradation 
enzymatique 
végétale 

organiques 
(solvants chlorés, 
TNT, MTBE, 
TCE, …) 

sols 
sédiments 
nappes 
phréatiques 

 

à activité enzymatique 
et à évapotranspiration 
importante (Populus, 
Salix) 
 

pas de traitement 
des déchets 

activité enzymatique 
dépendante 
 

processus 
relativement lent 

Newman & 
Reynolds, 
2004 

Phytostimulation dégradation 
rhizosphérique 

organiques 
hydrophobiques 
(PCB, PAH, …) 
hydrocarbures 

sols 
sédiments 
boues 

 

à activité microbienne 
au niveau de la 
rhizosphère 
 

système racinaire 
dense et relativement 
profond 
(Festuca sp, Lolium sp.) 
 

pas de traitement 
des déchets 

action des racines et 
microflore associée 
dépendante 
 

limitée à des 
polluants facilement 
biodégradables 

Hutchinson 
et al., 2003 
 

Olson et al., 
2003 
 

Phytostabilisation 
complexation / 
adsorption / 
précipitation 

inorganiques 
sols 
sédiments 
boues 

 

à large système 
racinaire (Lolium 
italicum) 
 

arbres à 
évapotranspiration 
importante (Populus) 
 
 

limite l’érosion et le 
lessivage du sol 
 

immobilisation 
rapide 

système racinaire 
dépendante 
 

surveillance 
fréquente car 
maintien des 
polluants dans le 
sols 

Rizzi et al., 
2004 
 

Salt et al., 
1995 

Rhizofiltration 
 

accumulation dans 
la rhizosphère / 
adsorption / 
précipitation 
 

inorganiques (Cu, 
Cd, Cr, Ni, Pb, 
Zn…) 
organiques 
 

solutions 
aqueuses 
 

graminées (Festuca sp.) 
 

H. annuus, Nicotania 
tabacum, Spinacia sp. 
 
 

peu onéreuse 
 

efficace 
 

in-situ et ex-situ 
 

système racinaire 
dépendante 
 

Dushenkov 
et al., 1995 
 

Raskin et 
al., 1997 

Phytovolatilisation volatilisation par 
les feuilles 

organiques (TCE, 
MTBE…) et 
inorganiques (Se, 
As, Hg, …) 

sols 
sédiments 
boues 

plantes génétiquement 
modifiées (Arabidopsis, 
Nicotania tabacum) 
arbres (Populus) 

pas de déchet à 
traiter 

dispersion et non 
dépollution 

Kramer, 
2005 
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2.1.5. La phytovolatilisation  

 

Elle ne consiste pas en une technique de dépollution mais de dispersion des 

contaminants (Kramer, 2005). Elle peut être appréciée comme une variante de la 

phytoextraction. Dans ce cas, le contaminant n’est pas accumulé dans les parties aériennes, 

mais, est transformé en produit volatil puis est ensuite relargué dans l’atmosphère par 

évapotranspiration (Figure 17) (Kramer, 2005). Les techniques de phytovolatilisation sont 

variées comme l’utilisation d’espèces phréatophytes présentant des taux d’évapotranspiration 

importants (cas du sélénium, Van Huysen et al, 2003) ou encore le couplage avec des 

bactéries (bactéries mercure réductase, Rugh et al, 1996). 

 

2.1.6. La rhizofiltration 

 

Egalement rencontrée sous le nom de phytofiltration, elle utilise les capacités élevées du 

système racinaire de certains végétaux à fixer les polluants d’un milieu liquide (Figure 18). 

En effet, les racines de beaucoup de plantes terrestres, cultivées en systèmes hydroponiques 

(B. juncea, H. annuus) et de nombreuses graminées ôtent des solutions aqueuses les métaux 

toxiques tels que le cuivre, le cadmium, le chrome, le nickel, le plomb et le zinc (Dushenkov 

et al, 1995 ; Raskin et al, 1997). Cette technique est particulièrement efficace et très peu 

onéreuse notamment quand les concentrations en polluants sont faibles et les volumes d’eau 

importants (Salt et al, 1995a). Elle peut être appliquée aux traitements des eaux de surface, 

aux nappes phréatiques, aux effluents industriels et résidentiels ainsi qu’aux eaux de drainage. 
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Figure 18 : Système de rhizofiltration. Les plantes peuvent être utilisées en conditions hydroponiques pour 
filtrer les eaux polluées (polluants représentés par la tête de mort) (d’après Pilon-Smits, 2005). 

 

 

2.2. Inconvénients de la phytoremédiation 

 

Bien que comportant de nombreux avantages, les techniques de phytoremédiation 

peuvent néanmoins présenter quelques inconvénients. En effet, les plantes, organismes 

vivants, nécessitent de l’oxygène, de l’eau et des nutriments pour leur croissance et leur 

maintien. Les propriétés du sol, le pH, les niveaux de toxicité mais également le climat 

constituent des paramètres limitant pour le développement des végétaux (Chaudhry et al, 

2002 ; Cunningham et al, 1995). Ainsi, ces techniques sont restreintes à des sites de faible 

contamination. Bien que certains phréatophytes, satisfaisant leur besoin en eau directement à 

partir de la nappe phréatique, possèdent des racines allant jusqu’à 15 m (Negri et al, 2003), la 

phytoremédiation reste restreinte à des sites pollués peu profonds (Cunningham et al, 1995 ; 

Pilon-Smits, 2005). Si les coûts sont peu onéreux, les durées de traitement en remédiation 

restent néanmoins relativement longues pouvant atteindre plus d’une dizaine d’années (Prasad 

et al, 2010). 
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2.3. Phytoextraction assistée chimiquement 

 

Un inconvénient majeur de la phytoremédiation est le temps de dépollution très long. 

Ainsi, afin de réduire ces durées, des adjuvants peuvent être ajoutés de façon à augmenter la 

mobilité des métaux dans les sols et donc, la concentration en métaux dans la plante. Ces 

adjuvants peuvent être des composés chimiques, tels que l’EDTA (acide éthylène diamine 

tétraacétique) et ses dérivés, ou encore des composés synthétiques plus dégradables que de 

l’EDTA.  

 

2.3.1. L’EDTA et ses dérivés 

 

Malgré la présence de concentrations importantes en éléments traces métalliques dans 

les sols, leur mobilité vers la plante peut néanmoins s’avérer faible (Alkorta et al, 2004). Dès 

les années 1950, des études sur les interactions plantes-chélatants chimiques ont été menées 

en vue de réduire les carences en éléments essentiels tels que le fer, le manganèse, le cuivre et 

le zinc (Nowack et al, 2006). Ces premiers résultats ont également montré une augmentation 

du prélèvement en plomb et en mercure, lors de l’ajout de ces adjuvants (Hale & Wallace, 

1970). En 1993, Jorgensen (Jorgensen, 1993) a montré que l’emploi d’agents chélatants dans 

les sols, tels que l’EDTA, augmente l’accumulation de plomb dans des plantes cultivées, 

laissant ainsi présager une application dans des sols contaminés par du plomb.  
 

L’utilisation des chélatants chimiques s’est alors développée, avec pour objectif la 

désorption des contaminants inorganiques de la matrice sol, facilitant ainsi leur transport des 

métaux dans le xylème et augmentant leur translocation dans les racines et parties aériennes. 

En effet, les chélatants agissent en stimulant la solubilité des métaux dans le sol, en facilitant 

leur diffusion dans la rhizosphère et en augmentant la translocation vers les feuilles. 
 

A titre d’exemple, Blaylock et al. (Blaylock et al, 1997) ont obtenu une accumulation 

rapide de plomb dans la moutarde indienne (Brassica juncea). Une projection sur trois 

cultures de 6 semaines par saison, pour une biomasse totale produite de 6 t / ha, permettrait le 

prélèvement de 180 kg de plomb / ha, lors d’une contamination à 600 mg de plomb /kg de sol. 
  

L’accumulation accrue de métaux dans les plantes par ajout d’EDTA est également 

applicable à d’autres métaux tels que le cadmium, le cuivre, le nickel et le zinc (Blaylock et 

al, 1997). Néanmoins, l’efficacité de cette accumulation est directement liée à l’affinité du 
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chélatant pour le métal, ainsi, par exemple, alors que l’EDTA sera préféré pour le plomb, 

l’acide éthylène glycol tétraacétique (EGTA) sera utilisé pour le cadmium (Blaylock et al, 

1997). 
 

Si l’utilisation de tels agents a reçu une attention considérable par son faible coût et son 

importante efficacité dans la solubilisation des métaux, elle reste cependant controversée. 

Bien que la dégradation de l’EDTA ait été reportée en conditions de culture contrôlées, celle-

ci reste négligeable dans les sols et eaux, en conditions naturelles (Bucheli-Witschel & Egli, 

2001). Par ailleurs, exacerbée par les processus de flux préférentiel, la lixiviation des sols est 

accentuée, tout comme la biodisponibilité des métaux (Nowack et al, 2006). Ces deux 

paramètres peuvent se traduire par des effets négatifs sur les micro-organismes ainsi qu’une 

proportion importante de métaux et de chélatants sous la rhizosphère pouvant s’étendre 

jusqu’aux eaux souterraines. 
 

Pour conclure, l’utilisation d’agents chimiques assistant la phytoextraction reste 

controversée d’autant plus que les résultats dépendent de l’espèce végétale impliquée, du 

métal et de la concentration en adjuvant (Nowack et al, 2006 ; Wu et al, 1999). 

 

2.3.2. Autres composés synthétiques 

 

De nombreuses études ont également été menées sur des agents chélatants facilement 

biodégradables (EDDS, MGDA, DTPA). L’EDDS, une alternative à l’EDTA, apparaît alors 

comme un chélatant prometteur (Kos & Lestan, 2004 ; Luo et al, 2006 ; Nowack et al, 2006). 

Néanmoins, leur meilleure dégradabilité, notamment celle du DTPA, peut limiter leur 

efficacité (Means et al, 1980). 
 

L’EDTA pourrait également se voir remplacer pas des chélatants naturels, tels que le 

NTA ou les acides organiques. do Nascimento (do Nascimento et al, 2006) ont montré que les 

acides citriques et galliques pouvaient se montrer aussi efficaces que l’EDTA, notamment 

grâce à l’augmentation de la biomasse produite en présence de ces composés. L’acide citrique 

diminue en effet la toxicité du chrome et du plomb pour les végétaux et accroît le facteur de 

translocation (Chen et al, 2003).  
 

Cependant, un des inconvénients majeurs de ces composés reste leur dégradation rapide 

par la microflore du sol, diminuant ainsi leur action sur l’adsorption des métaux par les 

plantes (Romkens et al, 2002). 
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La solubilité des métaux peut également être améliorée par une baisse du pH du sol au 

niveau de la rhizosphère (Brown et al, 1994). Ainsi une des alternatives consiste à réduire ce 

paramètre, par exemple à l’aide de soufre ou de certains fertilisants. Cependant, une 

acidification entraîne généralement une baisse de l’activité microbienne (Wang et al, 2006). 
 

En outre, l’application de fertilisants, en augmentant la biomasse des végétaux, et 

parfois le prélèvement des métaux, peut ainsi améliorer l’extraction des métaux (Kumar et al, 

1995 ; Wei et al, 2010). 

 

2.4. Les plantes transgéniques et la phytoremédiation 

 

Comme outil de phytoremédiation, la plante idéale aurait une forte biomasse, combinée 

à une capacité de tolérance aux métaux importante, tout comme l’accumulation et/ou la 

dégradation des contaminants (Pilon-Smits & Pilon, 2002). Ainsi, plusieurs stratégies ont été 

pensées pour améliorer génétiquement les plantes utilisées en phytoremédiation, comme, par 

exemple, l’amélioration de la production de biomasse, l’altération de la spécificité des 

systèmes de prélèvements des métaux et l’augmentation de la production des substances 

chélatantes pour améliorer le taux de translocation et la séquestration des métaux (Krämer & 

Chardonnens, 2001 ; Pilon-Smits & Pilon, 2002). 
 

Les plantes transgéniques surexprimant les enzymes impliquées dans la biosynthèse 

du glutathion (précurseur des phytochélatines) présentent une meilleure tolérance aux métaux 

(plomb et cadmium pour du tabac modifié) ainsi que des racines plus longues et une plus forte 

accumulation dans leurs feuilles (Gisbert et al, 2003). De plus, l’introduction de 

métallothionéine de plants de pois (Pisum sativum) dans Arabidospis a pour effet d’améliorer 

le prélèvement du cuivre, et ceci de 8 fois (Evans et al, 1992). De même, l’introduction de 

protéines similaires, d’origine humaine, dans des plants de tabac, a permis d’accroître la 

tolérance au cadmium, bien que les prélèvements n’aient, quant à eux, pas été améliorés 

(Misra & Gedamu, 1989 ; Pan et al, 1994).  
 

Une autre stratégie repose sur l’amélioration de la capacité d’évapotranspiration de la 

plante. Ainsi, l’introduction de sélénocystéine d’Astragalus bisulcatus dans la moutarde 

indienne améliore l’accumulation du sélénium et de 2,5 fois sa volatilisation (LeDuc et al, 

2004). 
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Enfin, quelques approches s’intéressent à une modification génétique d’espèces 

d’arbres (Cherian & Oliveira, 2005). En effet, par leur biomasse et leur durée de vie 

importante, les arbres sont des candidats appropriés pour la phytoremédiation. Dans ce 

contexte, la surexpression d’une réductase mercurique bactérienne dans le peuplier jaune 

permet une volatilisation du mercure 10 fois supérieure à celle des arbres non modifiés (Rugh 

et al, 1998). 
 

L’utilisation de telles plantes n’est cependant pas sans risque. En effet, une 

propagation incontrôlée des plantes transgéniques, due à leur meilleure valeur sélective 

(tolérance aux métaux par exemple), pourrait être problématique, tout comme une 

propagation des gènes par croisement avec les populations sauvages (Pilon-Smits & Pilon, 

2002). L’utilisation de ces plantes transgéniques en vue d’améliorer la phytoremédiation 

nécessite donc un contrôle important. 

 

2.5. Traitement et élimination des déchets 

 

Si la phytoremédiation est une méthode peu coûteuse et prometteuse pour dépolluer les 

sols contaminés, l’élimination des cultures reste, cependant, un des obstacles à l’implantation 

de la phytoextraction (Tableau 8). Peu d’études ont été menées jusqu’à présent sur les 

implications environnementales des contaminants inorganiques accumulés dans les biomasses 

récoltées (Abhilash & Yunus, 2011). En effet, avec des espèces à forte biomasse, telles que la 

moutarde indienne (B. juncea), la phytoremédiation peut conduire à une production 

importante de déchets à traiter, avec 6 t.ha-1 contenant des concentrations de 10 000 à 15 000 

mg de plomb par kg de matière sèche (Blaylock et al, 1997).  
  

Une des premières étapes est la réduction du volume des végétaux contaminés par 

compostage, compaction ou encore pyrolyse (Raskin et al, 1997 ; Salt et al, 1995a) 

(Bridgwater et al, 1999). Il est toutefois nécessaire de récupérer les lixiviats produits au cours 

de ces opérations. A l’issue de ces pré-traitements, la biomasse est ensuite traitée par 

différentes techniques, principalement par voies thermochimiques (Sas-Nowosielska et al, 

2004). 
 

Le produit final peut alors être stocké en centre d’enfouissement technique (CET), mais 

également réutilisé en fonderie plomb/zinc ou bien subir une extraction liquide des métaux 
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dans les cendres (Blaylock et al, 1997 ; Raskin et al, 1997 ; Salt et al, 1995a ; Sas-

Nowosielska et al, 2004). 

 
 

Tableau 8 : Comparatifs des coûts de traitement des déchets issus de la phytoremédiation (d’après Sas-
nowosielka et al., 2004) 
 
 

 Technique  
 

Coûts du procédé  
(€/t) 

Avantages  Inconvénients  

P
ré

-t
ra

ite
m

en
t d

es
 d

éc
he

ts
 

 
Compostage 

 
10 – 25 

 
Réduction du volume et 
du contenu en eau 

 
Durée du traitement (2 à 3      
mois)  
Nécessité d’un équipement 
spécial 
Produit final encore dangereux 
 

Compaction non disponible Réduction du volume 
Récupération des  
lixiviats contenant  
les métaux 

Nécessité d’un équipement 
spécial 
Produit final encore dangereux 
(biomasse et lixiviats) 
 

Pyrolyse 20 – 30 Diminution significative  
du volume 
Utilisation du produit  
final (pyrogaz) 
 

Produit final encore dangereux 

T
ra

ite
m

en
t d

es
 d

éc
he

ts
 

 
Incinération 
(fonderie) 

 
180 – 220 

 

 
Possibilité de récupérer  
les métaux 
Diminution significative  
de la biomasse 
 

 
Aucun 

Stockage  
(CET*) 

135 – 1 136 Temps relativement court Coûteux 
Limitation par l’espace  
Incinération nécessaire 
Réduction lente de la biomasse 
contaminée 
 

Incinération non disponible Possibilité de récupérer  
les métaux 
Diminution significative  
de la biomasse 
 

Pas de technologie applicable 

Extraction 
liquide 

non disponible Récupération des métaux Pas de technologie applicable 
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III - Phytoremédiation couplée à la rhizosphère 

1. La rhizosphère 
 

1.1. Généralités 

 

Le concept de « rhizosphère » a été introduit pour la première fois en 1904 par Lorenz 

Hiltner (Hiltner, 1904), et ceci pour décrire la zone sous l’influence biologiques et 

biochimiques des racines (Curl & Truelove, 1986). Le terme « rhizo » vient du grec signifiant 

« racine » tandis que le terme « sphère » dérive du grec ancien « sphaira » décrivant une balle, 

un globe. En 1986, Curl et Truelove (Curl & Truelove, 1986) décrivent la rhizosphère comme 

« une étroite zone du sol sujette à l’influence des racines, ce qui se manifeste par la perte ou 

l’exsudation de substances affectant l’activité microbienne ». Si d’un point de vue 

morphologique, les racines et le sol, ou les micro-organismes et le sol devraient être 

clairement séparés, il n’en va de même d’un point de vue fonctionnel (Ulrich, 1987). 
 

Selon Lawton et Jones (Lawton & Jones, 1995), les racines des végétaux peuvent être 

considérées comme les « ingénieurs biologiques du sol ». En effet, ces dernières créent et 

maintiennent leur propre milieu, et ceci, non seulement par leur présence physique mais aussi 

par leur activité. Par des processus tels que l’exsudation d’acides organiques et d’enzyme 

dans la rhizosphère, les racines vont pouvoir, par exemple, permettre le maintien de 

communautés microbiennes (Curl & Truelove, 1986) ou l’accroissement de l’érosion des 

minéraux (Hinsinger et al, 1992; Richards, 1987). Ainsi, en dépit du faible volume de la 

rhizosphère dans les sols, celle-ci joue un rôle central dans le maintien du système sol-plante 

(Gobran et al, 1998). 

 

1.2. Micro-organismes de la rhizosphère 

 

Parmi les micro-organismes retrouvés dans le sol, certains vivent en symbiose ou 

mutualisme avec les végétaux, c’est-à-dire en association à bénéfices réciproques. L’apport 

d’eau et de nutriments à la plante, en échange de substances carbonées et d’une protection 

physique aux micro-organismes peuvent définir ces échanges.  
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Dans ces associations, les micro-organismes peuvent être classés en deux catégories :  

- les ectosymbiontes qui constituent les micro-organismes colonisant l’extérieur de la 

racine, c’est-à-dire, la rhizosphère ou le rhizoplan (surface des racines). Parmi ces 

organismes, sont retrouvés des bactéries telles que Pseudomonas, Azotobacter, 

Bacillus, Enterobacter (Gray & Smith, 2005) et des champignons (Trichoderma). Les 

bactéries de ce type sont alors définies comme des rhizobactéries ; 

- les endosymbiontes qui regroupent les micro-organismes vivant à l’intérieur des 

cellules de la plante hôte. Cette catégorie est constituée majoritairement de 

champignons dits endomycorrhiziens, dont les hyphes pénètrent dans les cellules 

végétales et ceci jusqu’au plasmalemme en formant des arbuscules. Ces champignons 

sont définis sous le nom de champignons mycorhiziens arbusculaires (AMF) et 

regroupent principalement la famille des Glomales. Le plasmalemme peut également 

être transpercé, ceci étant l’œuvre de bactéries dites endophytes. Ces bactéries, 

appartenant principalement aux genres Rhizobium  et Frankia, peuvent alors former 

des nodules racinaires, et ceci sur les racines des légumineuses et des ligneuses (Gray 

& Smith, 2005 ; Lugtenberg & Kamilova, 2009). 

 

1.2.1. Les champignons mycorhiziens arbusculaires (AMF) 

 

Ces champignons se développent dans la mycorhizosphère qui, de façon semblable à la 

rhizosphère, correspond à la zone influencée à la fois par les racines des végétaux et par les 

micro-organismes fongiques. Elle inclut également le terme très particulier d’hydrosphère, 

faisant référence seulement à la zone entourant les hyphes fongiques (Johansson et al, 2004). 

Les AMF seraient en association avec environ 80% des plantes terrestres (Bais et al, 2006). 

L’association racine-AMF améliore la croissance végétale par augmentation de la surface 

d’échange racinaire, ce qui va alors permettre une meilleure acquisition des nutriments 

essentiels, notamment le phosphore (Johansson et al, 2004 ; Read & Perez-Moreno, 2003). 

Outre le fait d’accroître la surface racinaire, les AMF peuvent augmenter la biomasse et la 

longueur racinaire (Zea mays associé à Glomus, Clark & Zeto, 1996). 
 

Ces mycorhizes symbiotiques peuvent affecter les communautés bactériennes 

associées aux racines de manière directe, par un apport en sources carbonées, des variations 

de pH, une compétition pour les nutriments et des exsudations fongiques de composés 
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inhibiteurs ou stimulateurs, ou de façon indirecte avec des effets sur la plante hôte, 

l’exsudation racinaire ou la structure du sol (Johansson et al, 2004). 

 

1.2.2. Les bactéries dans la rhizosphère 

 

La croissance végétale peut être affectée par les bactéries de différentes façons. En effet, 

des bactéries peuvent être à l’origine de maladies, inhiber la croissance des plantes, tandis que 

d’autres peuvent, activement ou non, favoriser la croissance à travers différents mécanismes 

(fixation d’azote, solubilisation des phosphates, production de sidérophores, phytohormones, 

ACC déaminase) (Ma et al, 2011). Dans la rhizosphère, la concentration en bactéries peut être 

10 à 1 000 fois supérieure à celle du reste du sol (Tableau 9) (Lugtenberg & Kamilova, 2009).  
 

Néanmoins, pour exercer leurs effets bénéfiques dans l’environnement des racines, les 

bactéries doivent être compétentes, c’est-à-dire rivaliser avec les autres micro-organismes de 

la rhizosphère, aussi bien pour bénéficier des nutriments sécrétés par la plante que coloniser 

les sites disponibles (Lugtenberg & Kamilova, 2009).  
 

L’ensemble de ces interactions est affecté par la matière organique, le pH, la 

température, les nutriments ainsi que les niveaux de pollution (Bais et al, 2006 ; Glick, 2003). 

 

Tableau 9 : Répartition de la population microbienne (UFC.g-1 de sol) dans la rhizosphère du blé 
(Triticum aestivum L.) et dans le sol, ainsi que leur ratio (modifié d’après Gray & Williams, 1971). 
 
 

Micro -organismes  Rhizosphère (R)  Sol (S) Ratio R / S  

Bactéries  
 

1,2.109 

 

5,3.107 

 

23 

 

Actinomycètes  
 

4,6.107 

 

7,0.106 

 

7 

 

Microflore ammonifiante  
 

5,0.108 

 

4,0.106 

 

125 

 

Microflore dénitrifiante  
 

1,26.108 

 

1,0.105 

 

1260 

 

Champignons  1,2.106 1,0.105 12 
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1.2.2.1. Les rhizobactéries ou PGPR 

 

Parmi les bactéries de la rhizosphère, certaines peuvent fortement agir sur la nutrition 

des plantes par des mécanismes variés, et notamment les bactéries dites PGPR (Plant-Growth-

Promoting Rhizobacteria) également appelées rhizobactéries (Lugtenberg & Kamilova, 2009 ; 

Ma et al, 2011). Parmi les PGPR, de nombreux genres sont recensés tels Achromobacter, 

Arthrobacter, Azotobacter, Azospirillum, Bacillus, Burkholderia, Enterobacter, 

Pseudomonas, Rhizobium, Serratia (Gray & Smith, 2005). La colonisation bactérienne des 

racines se réalise progressivement à partir de cellules isolées qui se développent ensuite en 

biofilm (Lugtenberg & Kamilova, 2009).  
 

Outre la stimulation de croissance et de développement du végétal, les bénéfices 

apportés par ces bactéries incluent la suppression d’organismes pathogènes ou délétères 

(Chakraborty et al, 2006 ; Lemanceau & Alabouvette, 1991), l’approvisionnement en 

éléments inorganiques (Dimkpa et al, 2009a), la fixation d’azote (Dobbelaere et al, 2003), la 

tolérance aux stress abiotiques (Dimkpa et al, 2009a), la production de phytohormones 

(Vessey, 2003) et une meilleure résistance aux contaminants (Ma et al, 2011). 

 

1.2.2.2. Les bactéries endophytes 

 

Ces bactéries sont définies comme celles capables de coloniser les tissus internes de la 

plantes, sans provoquer d’infections ou d’effet négatif à leur hôte (Schulz & Boyle, 2006). 

Ces bactéries résident alors dans l’apoplasme ou le symplasme de la plante. Parmi ces 

bactéries, de nombreux genres sont retrouvés, tels que Burkholderia, Enterobacter, 

Klebsiella, Mycobacterium, Pseudomonas, Rhizobium, capables de coloniser une grande 

variété d’espèces végétales (riz, maïs, soja, carotte, bananier…) (Rosenblueth & Martinez-

Romero, 2006). En général, les bactéries endophytes proviennent de communautés 

bactériennes de la rhizosphère, de la phyllosphère1, ou de graines. Outre leur capacité à 

pénétrer dans les plantes par des orifices naturels ou par des blessures, les bactéries 

endophytes utiliseraient activement des enzymes hydrolytiques, telles la cellulase et la 

pectinase, pour atteindre l'intérieur des plantes (Hallmann et al, 1997).  
 

                                                 
1 Parties aériennes des végétaux (feuilles et gaines foliaires) où se développe une microflore active 
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Les bactéries endophytes confèrent une meilleure tolérance aux stress métalliques et 

peuvent stimuler la croissance de leur plante hôte par plusieurs mécanismes comme la 

fixation de l’azote, la résistance aux pathogènes, la production de régulateurs de croissance et 

l’augmentation des prélèvements en éléments nutritifs et eau (Ryan et al, 2008). En général, 

les effets bénéfiques procurés aux végétaux sont supérieurs à ceux des rhizobactéries (Pillay 

& Nowak, 1997). 

 

2. Mécanismes impliqués dans les interactions bactéries-plantes 
 

2.1. Rôles de la plante 

 

Dans la rhizosphère, les racines exsudent une gamme très importante de composés 

potentiellement importants. En effet, en plus d’accumuler des composés actifs, les racines 

produisent et sécrètent continuellement des composés dans la rhizosphère (Figure 19) (Bais et 

al, 2006 ; Gleba et al, 1999). L’exsudation racinaire inclut la sécrétion d’ions, d’oxygène 

libre, d’eau, d’enzymes, de mucilages ainsi qu’un grand nombre de métabolites primaires et 

secondaires (Bertin et al, 2003). Jusqu’à 21% du carbone fixé par la plante peuvent être 

sécrétés, et ceci principalement sous forme d’exsudats racinaires (Marschner, 1995).  

 

 
Figure 19 : Schématisation de la rhizosphère, montrant les différents exsudats racinaires et leurs 
influences sur les facteurs abiotiques et les mécanismes à l’interface sol-solution. CO : carbone organique 
(réducteur, chélatant, ligand) ; C+ : cation ; A- : anion ; L- : ligand ; Eh : potentiel redox (d’après Adriano et al., 
2004).    
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Les exsudats racinaires peuvent être divisés en deux classes de composés (Bais et al, 

2006) : 

- ceux de faibles poids moléculaires, tels que les acides aminés, les acides organiques,    

les sucres, les phénols et autres métabolites secondaires. Ils décrivent une grande 

diversité d’exsudats racinaires ; 

-  ceux de poids moléculaires plus élevés tels que les mucilages (polysaccharides) et 

protéines, moins diversifiés mais composant une part importante de la masse des 

exsudats racinaires. 
 

Au niveau de la rhizosphère, les bactéries trouvent ainsi un grand nombre de nutriments 

favorables à leur développement (Figure 20). Il est apparu que les bactéries étaient capables 

de localiser les racines grâce aux exsudats tels que les hydrates de carbone ou les acides 

aminés, qui stimuleraient leur chimiotaxie (Somers et al, 2004). Une expérience impliquant   

P. fluorescens et des plants de tomate ont mis en évidence que le chimiotaxisme pourrait 

également être mis en place par la détection d’acides organiques (de Weert et al, 2002). De 

même, de nombreuses bactéries se multiplient dans la rhizosphère en réponse à la libération 

de flavonoïdes (Hartwig et al, 1991) et, en retour, stimulent l’exsudation de ces composés 

dans la rhizosphère (Recourt et al, 1991). 
 

Cependant, les exsudats racinaires peuvent également influencer le comportement de 

pathogènes. En effet, la germination des spores du pathogène Fusarium oxysporum f. sp. 

Radicis-lycopersici est influencée par l’exsudation racinaire des plants de tomate et l’ajout 

d’un biocontrôle, Pseudomonas fluorescens retarde ce phénomène (Kamilova et al, 2008). 
  

La structure des communautés microbiennes demeure complexe et dépend de la 

composition des exsudats racinaires (Shann & Boyle, 1994 ; Yang & Crowley, 2000) mais 

également de l’âge de la plante, du type de racines et de la composition du sol (Anderson et 

al, 1993 ; Chiarini et al, 1998). 

 

2.2. Rôles des bactéries associées aux plantes 

 

Aussi bien dans les écosystèmes naturels qu’anthropisés, les bactéries associées aux 

végétaux, en plus de stimuler la croissance, jouent un rôle clé dans l’adaptation de leurs hôtes 

aux changements d’environnements (Ma et al, 2011). Différents mécanismes, directs 

(solubilisation du phosphore et du potassium, fixation de l’azote, séquestration du fer par les 
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sidérophores, production d’hormones, …) ou indirects (réduction du nombre de pathogènes 

par la production d’antibiotiques ainsi que du fer disponible dans la rhizosphère pour les 

phytopathogènes, …) sont impliqués (Glick, 1995 ; Lucy et al, 2004).  

 

 

2.2.1. Solubilisation de phosphore 

 

Le phosphore est un élément majeur, essentiel pour la croissance et le développement 

de la plante, constituant généralement le macro-élément limitant la production de biomasse. 

De plus, les teneurs élevées en éléments traces métalliques dans les sols peuvent interférer 

avec son prélèvement, provoquant alors des retards dans la croissance (Zaidi et al, 2006). En 

présence de PGPR, le phosphore insoluble peut être rendu biodisponible à travers des 

réactions d’acidification, de chélation ou la libération d’acides organiques (Chung et al, 2005) 

ou encore en les minéralisant et ceci par sécrétion de phosphatases (Gyaneshwar et al, 2002). 

Une augmentation de la disponibilité du phosphore pour la plante et ainsi une augmentation 

de la biomasse grâce à l’inoculation de bactéries (Bacillus) a été décrite (Pal, 1998). 

 

2.2.2. Fixation d’azote 

 

Certaines bactéries, dites fertilisantes, fournissent les nutriments aux plantes. En effet, 

des bactéries fixatrices d’azote, appelées rhizobia, comme Rhizobium et Bradyrhizobium, 

peuvent former des nodules sur les racines de légumineuses (soja, pois, arachide, luzerne, ...) 

dans lesquels elles convertissent l’azote en ammoniaque qui, à l’inverse de l’azote peut être 

utilisé par les plantes (Vanrhijn & Vanderleyden, 1995). L’infection racinaire se déroule en 

plusieurs étapes. Initialement, les bactéries sont attirées par les exsudats racinaires ainsi que 

par de faibles quantités de flavonoïdes. Le mode d’infection le plus courant est l’infection 

intracellulaire, les bactéries pénétrant dans la plante à travers les poils absorbants. La 

pénétration des bactéries s’accompagne alors de divisions cellulaires au niveau du cortex, qui 

aboutiront par la suite à la formation d’un nodule racinaire, site de la fixation atmosphérique 

(Pawlowski & Bisseling, 1996). 
 

Si les symbioses légumineuses-rhizobia sont les plus étudiées, du fait de leur 

importance économique (Vessey, 2003), l’association entre des plantes dites actinorhiziennes 

et l’actinomycète du sol Frankia représente un exemple intéressant. Outre sa capacité à fixer 
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l’azote atmosphérique, ces bactéries présentent également des facultés d’adaptation aux sols 

pauvres et carencés (Duhoux & Franche, 2003). Les plantes actinorhiziennes correspondent 

aux plantes ligneuses (Casuarina, Cerocarpus, …) excepté le genre Datisca. L’établissement 

de la symbiose implique le développement d’un nouvel organe, l’actinorhize ou nodule 

actinorhizien, site de fixation de l’azote par la bactérie (Duhoux & Franche, 2003). 

Contrairement aux nodules des légumineuses, représentant un organe nouveau, l’actinorhize 

s’apparente, par son origine et sa structure, à une racine adventive modifiée (Pawlowski & 

Bisseling, 1996). 

 

2.2.3. Production de biofilm 

 

 La majorité des bactéries favorise un mode de vie à l’état fixé. Les bactéries adhérent 

alors aux surfaces sous forme de communautés structurées, décrites sous le terme de biofilm 

(Hall-Stoodley et al, 2004). Bien que de nombreux travaux se soient focalisés sur les surfaces 

abiotiques, le biofilm peut également se développer sur des surfaces biotiques, notamment 

lors des interactions bactéries-plantes. Il a pu être montré que la majorité des Pseudomonades 

associées aux racines favorisait la croissance de la plante hôte (Lugtenberg et al, 2001), 

formant majoritairement des biofilms autour des racines (Ramey et al, 2004). Espinosa-Urgel 

et al. (Espinosa-Urgel et al, 2002) ont montré que Pseudomonas putida était capable de 

répondre très rapidement à la présence d’exsudats racinaires, convergeant alors vers les sites 

racinaires où la bactérie établit alors un biofilm. D’autres études ont montré que les 

Pseudomonades favorisant la croissance des plantes ne formaient que de fins biofilms 

discontinus sur la surface des racines (Bloemberg et al, 2000) tandis que celles étant 

pathogènes constituaient un biofilm dense et ceci sur toute la surface racinaire (Walker et al, 

2004).  
  

Néanmoins, le rôle exact du biofilm dans ces interactions est peu documenté. Dans les 

écosystèmes humides, le biofilm présent sur les racines serait impliqué dans la séquestration 

des métaux (Morris & Monier, 2003). La formation de « plaques de fer » sur les racines de 

plantes pourrait représenter environ 10 % du poids sec des racines (Hansel et al, 2001). Ces 

plaques sont constituées d’oxydes de fer complexés avec du manganèse, du plomb et du zinc. 

Elles seraient dues à l’activité des bactéries associées aux racines, oxydant le fer, et seraient 

favorisées par la libération d’oxygène par les racines. Ces oxydes de fer et les autres métaux 

se retrouvent alors emprisonnés dans le biofilm et seraient alors disponibles pour la plante 
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hôte (Hansel et al, 2001). De plus, dans le cas des plantes aquatiques, le biofilm jouerait 

également un rôle dans l’adhésion sur les roches (Morris & Monier, 2003). 

 

2.2.4. Production de phytohormones 

 
La production de phytohormones par des bactéries associées aux plantes, telles que 

l’auxine (acide indole-3-acétique, AIA), les cytokinines et les gibbérellines, conduit 

fréquemment à une stimulation de la germination, de la croissance et de la reproduction tout 

en protégeant la plante des stress à la fois biotiques et abiotiques (Taghavi et al, 2009). 
 

Certaines bactéries de la rhizosphère synthétisent de l’auxine, via la voie de biosynthèse 

de l’indole-3-pyruvate, alors que les bactéries pathogènes utilisent principalement la voie de 

l’indole-3-acétamine (Hardoim et al, 2008). Ainsi, la quantité d’auxine relarguée aurait un 

rôle très important dans la modulation des interactions bactéries-plantes (Ma et al, 2011).  
 

Un grand nombre de PGPR produit des cytokinines et des gibbérellines qui peuvent 

stimuler la croissance de nombreuses plantes et modifier leur morphologie (Arkhipova et al, 

2007 ; Gutierrez-Manero et al, 2001).  

 

2.2.5. Production d’ACC désaminase 

 

L’éthylène est une phytohormone au rôle central dans la modulation de la croissance et 

du métabolisme cellulaire des végétaux (Ping & Boland, 2004). Elle serait impliquée dans la 

résistance aux maladies et aux stress. Parmi ses rôles clés dans l’induction de changements 

physiologiques, la surproduction d’éthylène peut être à l’origine de l’inhibition de 

l’élongation racinaire et de la croissance des racines latérales (Mayak et al, 2004). Cependant, 

certaines bactéries de la rhizosphère sont capables d’atténuer son impact par la production 

d’une enzyme, l’ACC désaminase. L’hydrolyse enzymatique de la 1-aminocyclopropane-1-

carboxylate (ACC), précurseur de l’éthylène, produit par la plante en cas de stress, génère de 

l’ammoniac et de l’α-cétobutyrate (Glick et al, 2007). Les bactéries utilisent l’ammoniaque 

provenant de cette dégradation comme une source d’azote et ainsi réduisent l’ACC au sein de 

la plante (Ma et al, 2011). 
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2.2.6. Production de sidérophores 

 

Comme il a été vu dans le chapitre 3, le fer est un co-facteur indispensable pour de 

nombreuses réactions enzymatiques, mais aussi un élément indispensable pour tout organisme 

vivant. Pour acquérir du fer en quantité suffisante, certaines plantes, dites de stratégie II 

(Poaceae), tout comme les bactéries, peuvent produire des sidérophores afin d’augmenter leur 

prélèvement en fer. Néanmoins, les affinités des phytosidérophores pour le métal restent plus 

faibles que celle des sidérophores bactériens. Les racines peuvent alors incorporer le fer des 

complexes sidérophores bactériens-fer par des mécanismes de dégradation du chélateur 

s’accompagnant de la libération du fer ou d’incorporation directe de ces complexes 

(Rajkumar et al, 2010). Plusieurs exemples d’augmentation du prélèvement en fer par la 

plante avec une stimulation simultanée de la croissance ont été montrés comme une action 

directe de l’inoculation par des bactéries PGPR (Barzanti et al, 2007; Carrillo-Castaneda et al, 

2003). 

 

3. La rhizoremédiation 

 
Le succès de la phytoremédiation est fortement dépendant de la quantité de biomasse 

végétale produite et de la concentration en éléments traces métalliques dans les tissus de la 

plante. Il est donc nécessaire de développer de nouvelles stratégies afin d’améliorer 

l’efficacité de ces techniques. Caractérisée par une variété d’interactions complexes, la 

rhizosphère est considérée comme un facteur influençant grandement la croissance et la survie 

des plantes (Rajkumar et al, 2010). Ainsi, une méthode alternative pour améliorer l’efficacité 

de la phytoextraction repose sur l’utilisation des micro-organismes de la rhizosphère (Burd et 

al, 2000).  

 

3.1. Phytoextraction assistée par les champignons mycorhiziens 

arbusculaires 

 

Les AMF, retrouvés dans presque tous les types d’habitats et climats, même dans des 

sols contaminés en métaux (Khan, 2005), sont considérés comme essentiels à la survie et la 

croissance des végétaux dans des sols, notamment carencés en phosphore. Cependant, les 

friches polluées contiennent une diversité réduite mais une population autochtone tolérante 
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aux éléments traces métalliques (Khan, 2005). Si la majorité des études portant sur les AMF 

s’est focalisée sur leur capacité à améliorer les prélèvements de nutriments par les plantes, 

leur rôle dans la phytoremédiation (mycorhizoremédiation) reste relativement ignoré. De plus, 

leur implication dans ces techniques n’est pas encore déterminé avec précision (Jankong & 

Visoottiviseth, 2008 ; Khan, 2005). En effet, les résultats, quant à leur effet sur l’amélioration 

du prélèvement en contaminants, diffèrent. 

 

 
Figure 20 : Interactions plante/micro-organismes. Les interactions entre les plantes et les micro-organismes 
dans la rhizosphère peuvent être classées en interactions soit positives soit négatives. Les interactions positives : 
durant la croissance de la plante, les racines peuvent libérer, activement ou non, une large gamme de composés 
organiques. Parmi eux, sont retrouvés les exsudats, les acides aminés, passivement libérés selon le gradient de 
concentration et utilisés comme nutriments par les micro-organismes de la rhizosphère. Ces micro-organismes 
colonisent la rhizosphère de nombreux végétaux et confèrent souvent des effets bénéfiques, telles la stimulation 
de croissance et la réduction d’éventuelles maladies causées par des pathogènes, comme les champignons, les 
bactéries, les virus et les nématodes. Les mécanismes favorisant la croissance de la plante incluent la fixation 
d’azote, la production de sidérophores ou de régulateurs de croissance. Les interactions négatives : les micro-
organismes de la rhizosphère peuvent aussi avoir des effets préjudiciables pour la plante et sa survie par 
l’augmentation de risques d’infections. Les exsudats racinaires contiennent des composés antimicrobiens, tels 
que les phytotoxines (d’après Rajkumar et al., 2010). 
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Certains auteurs remarquent une diminution des prélèvements des contaminants par la 

plante. Zhang et al. (Zhang et al, 2009) ont montré que l’accumulation en cuivre chez le riz 

était réduite en présence de l’AMF, Glomus mosseae. De même, Joner et al. (Joner & Leyval, 

2001) ont observé que les AMF diminuaient l’accumulation des métaux dans les feuilles des 

plantes non-accumulatrices. Néanmoins, selon Galli et al. (Galli et al, 1995), dans le cas du 

cuivre, les AMF auraient un rôle protecteur sur les racines et augmenteraient le seuil de 

tolérance de la plante au métal, ceci ayant également été observé par Zhang et al. (Zhang et al, 

2009). 
 

Néanmoins, d’autres auteurs ont remarqué que la présence d’AMF faciliterait 

l’absorption des métaux. En effet, selon les conditions de pH et la nature du sol, le 

prélèvement en cadmium a été observé chez le trèfle (Joner & Leyval, 1997), le haricot et le 

maïs (Guo et al, 1996) et le soja (Heggo et al, 1990). 
 

Les divergences de ces résultats peuvent avoir plusieurs origines telles la nature et la 

concentration en métaux, les propriétés physico-chimiques du sol, la densité racinaire ainsi 

que les partenaires de l’association (Joner & Leyval, 2001 ; Weissenhorn et al, 1995). En 

effet, Jankong et Visoottiviseth (Jankong & Visoottiviseth, 2008) ont mis en évidence les 

effets variables des AMF sur différentes plantes quant à leur efficacité de bioremédiation d’un 

sol contaminé par de l’arsenic. Si pour Pityrogramma calomelanos et Tagetes erecta, la 

présence des AMF a réduit l’accumulation de l’arsenic dans la plante, aucun effet n’a été 

observé sur la croissance. A l’inverse, les AMF ont provoqué une diminution drastique de la 

croissance et de l’accumulation d’arsenic chez Melastoma malabatricum. 

 

3.2. Phytoextraction assistée par les rhizobactéries et les bactéries 

endophytes 

 

Bien que plusieurs conditions, notamment la stimulation de croissance végétale, 

l’accumulation et la tolérance aux métaux, peuvent améliorer efficacement la 

phytoremédiation assistée par les bactéries de la rhizosphère, la concentration en métaux 

disponibles dans la rhizosphère influence grandement la quantité de métaux accumulés dans 

les plantes. En effet, une proportion importante des éléments traces métalliques est 

généralement liée à des constituants organiques ou inorganiques dans les sols pollués et leur 

phytodisponibilité est étroitement liée à leur spéciation chimique (McBride, 1989). 

Néanmoins, les métabolites libérés par les bactéries de la rhizosphère (sidérophores, acides 
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organiques, régulateurs de croissance végétale, …) peuvent favoriser ou au contraire, altérer, 

le prélèvement par la plante. 

 

3.2.1. Mobilisation des métaux par les bactéries de la rhizosphère, rôle 

dans la  phytoextraction 

 

Par les différents mécanismes d’interactions plante-bactéries décrits précédemment 

(solubilisation du phosphate, production de sidérophores, de phytohormones,…), les bactéries 

de la rhizosphère peuvent potentiellement améliorer la phytoextraction. En effet, la sécrétion 

d’acides organiques de faibles masses moléculaires (oxalate, citrate, succinate, …) par 

certaines bactéries PGPR augmenterait la mobilisation en contaminants inorganiques (Li et al, 

2007). En effet, Bukholderia cepacia stimule significativement la croissance de Sedum 

alfredii, tout comme l’incorporation de phosphore, de cadmium et de zinc (respectivement de  

243 % et de 96,3 %) dans les parties aériennes. De même, la libération d’acide-5-

cétogluconique par des bactéries diazotrophes endophytes, Gluconacetobacter 

diazotrophicus, provoque la dissolution de sources variées de zinc, telles que ZnO, ZnCO3 ou 

Zn3(PO4)2, rendant celui-ci disponible pour la plante (Saravanan et al, 2007). 
 

De même, des souches isolées de la rhizosphère, produisant de l’auxine et capables de 

solubiliser le phosphore et d’utiliser l’ACC, permettent une augmentation importante de la 

biomasse de la plante ainsi qu’une accumulation accrue du nickel dans les tissus des racines et 

des parties aériennes (Ma et al, 2009). 
 

De plus, la production de sidérophores bactériens peut également jouer un rôle 

important dans la mobilisation et l’accumulation de métaux (Dimkpa et al, 2009b ; Rajkumar 

et al, 2010). En effet, ces composés synthétisés par certaines bactéries de la rhizosphère 

solubilisent le fer mais forment aussi des complexes avec des ions métalliques divalents qui 

peuvent être assimilés par les racines (Braud et al, 2009a ; Carrillo-Castaneda et al, 2003). 

Récemment, Braud et al. (Braud et al, 2009a) ont étudié la libération de chrome et de plomb 

dans une solution de sol après inoculation par différentes bactéries PGPR et il est apparu que 

la souche bactérienne produisant des sidérophores, Pseudomonas aeruginosa, était capable de  

solubiliser les plus grandes quantités de ces deux métaux. De plus, les auteurs ont montré que 

l’inoculation de Zea mays par cette même souche augmentait l’incorporation du chrome et du 

plomb dans les parties aériennes de la plante. De façon similaire, le rôle des sidérophores 

produits par Streptomyces tendae F4 dans l’incorporation du cadmium par le tournesol a été 
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étudié (Dimkpa et al, 2009b). Cette étude a montré que les sidérophores pouvaient réduire la 

toxicité du métal dans la bactérie et faciliter en parallèle l’incorporation par la plante. L’ajout 

de bactéries endophytes, Pseudomonas fluorescens G10 et Microbacterium sp. G16 a permis 

l’augmentation de la biomasse et du prélèvement en plomb par Brassica napus. Ces deux 

souches produisent de l’auxine, des sidérophores ainsi que de l’ACC désaminase (Sheng et al, 

2008). 

 

3.2.2. Immobilisation des métaux par les bactéries de la rhizosphère, 

rôle dans la phytoimmobilisation 

 

L’utilisation de bactéries associées à des plantes dans les stratégies de 

phytoimmobilisation peut favoriser la croissance de la plante ainsi que sa tolérance aux 

métaux mais doit surtout réduire le prélèvement et la translocation des métaux dans les parties 

aériennes de la plante en réduisant la biodisponibilité des métaux au niveau des racines (Ma et 

al, 2011). Pour survivre dans des conditions de stress métalliques, les bactéries ont développé 

plusieurs mécanismes par lesquels elles peuvent immobiliser ou transformer les métaux afin 

de les rendre inactifs. Ces mécanismes sont généralement proposés comme facteurs de 

résistance des bactéries aux éléments traces métalliques. Ils consistent en l’exclusion du métal 

par une barrière perméable ou par un transport actif, en la séquestration intracellulaire ou 

extracellulaire, ou encore en détoxification qui modifie chimiquement le métal (Rouch et al, 

1995). Les sidérophores bactériens et les acides organiques peuvent également réduire la 

biodisponibilité du métal et sa toxicité (Dimkpa et al, 2008 ; Tripathi et al, 2005).  
 

Par exemple, Madhaiyan et al. (Madhaiyan et al, 2007)  ont montré que l’inoculation 

avec des bactéries endophytes, Magnaporthe oryzae et Burkholderia sp., favorisait la 

croissance végétale tout en diminuant l’accumulation de nickel et de cadmium dans les 

racines et parties aériennes du plant de tomate ainsi que leur disponibilité dans le sol. Cet effet 

est dû à l’augmentation de la biosorption et de la bio-accumulation du métal par les souches 

bactériennes. 
 

De plus, les bactéries peuvent également interagir directement avec les contaminants 

inorganiques pour réduire leur toxicité et/ou moduler leur biodisponibilité. Ces mécanismes 

incluent la dissolution des métaux par la production bactérienne d’acides forts (par exemple, 

production d’H2SO4 par Acidithiobacillus), la production d’ammoniaque ou encore la fixation 
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du fer et du manganèse. Si l’utilisation d’une bactérie présentant des mécanismes de 

détoxification, telle que Rhodococcus erythropolis, favorise la croissance de la plante, ses 

prélèvements en Cr3+ et Cr6+ demeurent fortement diminués (Trivedi et al, 2007). 

L’inoculation de la plante par la bactérie faciliterait la prolifération racinaire et donc le 

prélèvement en nutriments (fer et phosphore) ce qui minimiserait les effets négatifs de Cr6+ 

sur la plante. 
 

Bien que l’établissement d’une couverture végétale sur des sols contaminés reste 

difficile, les bactéries, en immobilisant les éléments traces métalliques et en augmentant ainsi 

la tolérance de la plante à des concentrations élevées de métaux et sa croissance, 

représenteraient un complément très prometteur pour accélérer les processus de 

phytostabilisation (Ma et al, 2011). 
 

 

 

 

Figure 21 : Diagramme schématique des interactions plantes/micro-organismes et leurs applications 
 



 



 
Tableau 10  :Exemples de rhizoremédiation de sites contaminés en métaux (d’après Ma et al., 2010).

Plante hôte  Souches bactériennes Substrats traités Mécanismes 
impliqués Effets sur la plante et la phytoremédiation Référen ces 

Alyssum mural 
Microbacterium oxydans 
AY509223  
(rhizobactérie) 

rhizosphère d’A. 
murale dans un sol 
serpentine riche en Ni 

mobilisation du Ni 

 

pas d’effet sur la biomasse 
 

augmentation de 39% du prélèvement en Ni  
(phytoextraction) 
 

Abou-
Shanab et 
al., 2006 

Brassica juncea 
Pseudomonas 
aeruginosa KUCd1 
(rhizobactérie) 

canal alimenté par 
des déchets 
industriels, Inde 

sidérophore 

 

augmentation de l’élongation racinaire et de la 
biomasse totale et de la production de 
chlorophylle 
 

diminution de 37% du prélèvement en Cd dans 
les parties aériennes  
(phytostabilisation)  
 

Sinha et 
Mukherjee, 
2008 

Brassica napus 
Bacillus sp. RJ16 
(rhizobactérie) 

sol pollué à Nanjing, 
Chine 

IAA, mobilisation du 
Cd 

 

augmentation de l’élongation racinaire et de la 
biomasse totale 
 

augmentation du prélèvement en Cd  
(phytoextraction) 
 

Sheng et Xia, 
2006 
Hutchinson 
et al., 2003; 
Olson et al., 
2003  

Lycopersicon 
esculentum 

Methylobacterium oryzae 
CBMB20, Burkholderia 
sp. (endophytes) 

tissus d’Oryza sativa 

ACCD, production de 
phytohormone, 
biosorption de Ni et 
Cd 

 

augmentation de la biomasse 
 

diminution de l’émission d’éthylène 
 

diminution du prélèvement et de la translocation 
de Ni et Cd 
(phytostabilisation) 
 

Madhaiyan et 
al., 2007 

Pissum sativum 
 

Rhizobium sp. RP5 
(rhizobactérie) 
 

sol contaminés en 
métaux, Inde 
 

fixation de N2, AIA, 
sidérophore 
 

 

augmentation de la biomasse, du nombre de 
nodules et des rendements 
 

diminution de la toxicité de Ni et Zn et de leurs 
prélèvements 
(phytostabilisation) 
 

Wani et al., 
2007 

Zea mays 
Burkholderia sp. J62 
(rhizobactérie) 

rizière polluée en 
métaux lourds, Chine 

ACCD, sidérophore, 
AIA, solubilisation de 
P 

 

augmentation de la biomasse 
 

augmentation du prélèvement en Pb et Cd par les 
racines et en Pb par les parties aériennes 
(phytoextraction) 

Jiang et al., 
2008 
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Tout comme chez les micro-organismes, certains éléments métalliques sont essentiels à 

la croissance des végétaux (Cu, Co, Fe, Mn, Mo, Ni, Zn, …), pouvant néanmoins être 

toxiques à fortes concentrations. D’autres métaux, non essentiels, sont toxiques, même à 

faibles concentrations (Cd, Pb). Ces différents métaux agissent comme facteurs de stress, 

entraînant une modification de la réaction physiologique de la plante. Si le terme 

« sensibilité » décrit les effets de ce stress pouvant aller jusqu’à la mort de la plante, le terme 

« résistance », au contraire, fait référence à la réaction de la plante lui permettant de survivre 

face à ce stress (Levitt, 1980). 

 

I - Les éléments traces métalliques dans la plante 

 

Parmi l’ensemble des éléments traces métalliques, une vingtaine est indispensable aux 

plantes (Tableau 11). Ces éléments ne peuvent être substitués par d’autres éléments et ont une 

influence directe sur l’organisme. Ils sont impliqués dans de nombreux processus 

physiologiques majeurs tels que la respiration, la photosynthèse ainsi que la fixation et 

l’assimilation de macro-nutriments comme l’azote et le soufre (Kabata-Pendias & Pendias, 

2001). Les micro-éléments sont importants dans le contrôle de l’expression des gènes, le 

métabolisme lipidique, la biosynthèse de protéines, d’acides nucléiques, de substances de 

croissance, de la chlorophylle et de métabolites secondaires ainsi que la tolérance aux stress 

(Rengel, 2004). Parmi les éléments traces métalliques, les plus toxiques seraient le cadmium, 

le chrome, le mercure, le nickel et le plomb (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). 

 

1. Absorption  

 

Le sol ainsi que les solutions nutritives sont principalement à l’origine des éléments traces 

retrouvés chez les végétaux. Ces organismes prélèvent les métaux sous forme de cations ou 

sous forme soluble, liée à la matière organique (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). 

Néanmoins, outre la spécificité du végétal, l’incorporation de métaux par la plante est affectée 

par différents paramètres du sol, tels que le pH, l’Eh, la teneur en eau, en argile et en matière 

organique, la capacité d’échange cationique et la concentration des autres éléments 

traces(Kabata-Pendias & Pendias, 2001). Les conditions climatiques influencent également le 

prélèvement en métaux. En général, une température ambiante importante favorise un plus 

fort prélèvement par la plante (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). 
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Tableau 11 : Principales fonctions des éléments essentiels aux végétaux (d’après Kabata et Kabata-Pendias, 
2001). 
 

Eléments  Fonctions principales  

Al 
activation possible de déshydrogénases et 
d’oxydases 
 

As 
métabolisme des hydrates de carbone chez les 
algues et champignons 
 

B 
métabolisme et transport des hydrates de carbone, 
synthèse des flavonoïdes et des acides nucléiques 
 

Br ? 
 

Co fixation symbiotique du N2 
 

Cu 
oxydation, photosynthèse, métabolisme des 
protéines et des hydrates de carbone, fixation 
possible du N2 
 

F conversion du citrate 
 

Fe photosynthèse, fixation du N2 
 

I ? 
 

Li métabolisme chez les halophytes 
 

Mn 
photoproduction d’O2 dans les chloroplastes et 
indirectement réduction des NO3

- 

 

Mo fixation du N2, réduction des NO3
- 

 

Ni translocation de N 
 

Rb fonctions similaires à K pour certaines plantes 
 

Se remplacement possible de S 
 

Si ? 
 

Sr fonctions similaires à Ca pour certaines plantes 
 

Ti photosynthèse et rôle possible dans la fixation de N2 
 

V 
métabolisme des lipides, photosynthèse (algues 
vertes) et rôle possible dans la fixation de N2 
 

Zn métabolisme des hydrates de carbone, des acides 
nucléiques et des lipides 

 

 

De même, la présence des micro-organismes de la rhizosphère peut affecter le 

prélèvement des contaminants (Pilon-Smits, 2005). Par exemple, des champignons 

mycorhiziens peuvent améliorer l’incorporation des métaux essentiels quand leurs 

concentrations sont faibles, ou à l’inverse, diminuer le prélèvement quand les métaux sont 

présents à des concentrations toxiques (Frey et al, 2000 ; Rufyikiri et al, 2000). Il a été mis en 

évidence que des bactéries de la rhizosphère peuvent accroître l’incorporation de métaux tels 

que le mercure et le sélénium (de Souza et al, 1999). 
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L’absorption des éléments traces métalliques se fait principalement par les racines, de 

façon active ou passive (Figure 22). Lorsque les concentrations en éléments traces métalliques 

dans les sols sont élevées, la principale voie d’absorption des métaux se fait par simple 

diffusion au travers de l’apoplasme1 du cortex racinaire et de l’endoderme (voie 

apoplastique). Le transport actif se déroule, quant à lui, contre le gradient chimique et 

demande donc de l’énergie. Plusieurs études ont montré que l’absorption des éléments traces 

était contrôlée par des processus métaboliques au sein des racines (Loneragan, 1975 ; Tiffin, 

1972).  
 

Cependant, les mécanismes exacts de l’absorption demeurent encore mal connus, en 

particulier pour le cuivre (Chaignon, 2001) et diffèrent selon l’espèce métallique donnée. 

Ainsi, le plomb et le nickel sont préférentiellement absorbés passivement tandis que le cuivre, 

le molybdate et le zinc sont absorbés de façon active (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). 
 

 Si le transport actif est en principe spécifique, certains cations toxiques, tels que le 

cadmium, le chrome, le césium et le plomb, sont des compétiteurs potentiels vis-à-vis de 

cations essentiels. Il semblerait que le cadmium soit un compétiteur du calcium et ceci en 

empruntant les canaux calciques membranaires (Greger, 2004). Ainsi, 70 % du cadmium 

entrerait dans la racine par ce biais (Greger, 2004). 
 

Les végétaux sont capables de mobiliser ou d’immobiliser les métaux en modifiant leurs 

conditions rhizosphériques. En effet, les racines et les micro-organismes qui leur sont associés 

sont capables de produire une grande variété de composés organiques, tels les exsudats 

racinaires avec les phytosidérophores et les acides organiques, très efficaces dans la libération 

d’éléments traces fixés dans les sols (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). Ces composés 

chimiques, présents dans la rhizosphère, sont impliqués dans l’augmentation du prélèvement 

des métaux et leur translocation vers les feuilles, bien que les mécanismes mis en jeu ne soient 

pas encore déterminés avec précision (Mench & Martin, 1991).  
 

Le maintien d’un certain équilibre dans la rhizosphère implique la libération de protons 

par les racines lorsqu’elles absorbent plus de cations que d’anions (Hinsinger et al, 2003). 

Ainsi, le pH dans la rhizosphère apparaît plus faible d’une à deux unités comparé à celui d’un 

sol non rhizosphérique. Ce changement de pH jouerait un rôle important dans le taux de 

disponibilité de certains éléments traces (Foy et al, 1978).    

                                                 
1 Chez les végétaux, réseau continu formé par les parois cellulaires et les espaces extracellulaires et à travers 
lequel des substances peuvent circuler sans avoir à traverser de membrane plasmique (voie apoplastique). 
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Les acides organiques de faible poids moléculaire libérés dans la rhizosphère ont un rôle 

significatif dans les processus de dissociation et / ou de complexation mobilisant les formes 

solubles des éléments traces (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). 
 

Impliqués dans la mobilisation des métaux, les phytosidérophores sont synthétisés par 

les Poacées en cas de carence en fer (Marschner, 1995). Ils sont excrétés au niveau de l’apex 

où ils complexent le fer. Ce complexe est reconnu par des transporteurs spécifiques sur la 

membrane plasmique des cellules racinaires (Marschner & Romheld, 1994). Cependant, en 

plus du fer, les phytosidérophores complexent d’autres métaux dans le sol, tels le cadmium, le 

cuivre, le manganèse et le zinc (Shenker et al, 2001). 

 

2. Translocation 

 

Une fois absorbés par les racines, les métaux traversent la membrane plasmique par des 

transporteurs ou des sites de fixation (Hirsch et al, 1998) (Figure 22). Trois processus 

semblent impliqués dans la régulation du transfert des métaux depuis les racines au xylème1 : 

la séquestration des métaux dans les cellules racinaires, le transport symplastique2 vers la 

stèle3 et la libération dans le xylème (Clemens et al, 2002). Si les éléments indispensables aux 

végétaux atteignent  le xylème par la voie symplasmique, les contaminants inorganiques 

emprunteraient plutôt la voie apoplastique (Tester & Leigh, 2001). 
 

La chélation des métaux par certains ligands, comme par exemple l’histidine, la 

nicotianamine et le citrate, favorise leur transport dans le xylème. A l’inverse, la chélation par 

d’autres ligands, telles les phytochélatines ou les métallothionéines, permettrait la 

séquestration des métaux dans les racines (Clemens et al, 2002).  
 

Via le xylème, les métaux atteignent ensuite l’apoplasme des feuilles. Pris en charge par 

diverses molécules, les ions métalliques sont alors stockés sous des formes non toxiques où ils 

sont séquestrés dans les cellules foliaires (Marschner, 1995).  

 

 

                                                 
1 Chez les plantes vasculaires, tissu ligneux qui conduit l’eau et les minéraux.  
2 Voie utilisant le cytoplasme des cellules végétales ainsi que les plasmodesmes, au niveau des ponctuations, 
pour passer d’un cytoplasme à un autre. 
3 Ensemble des tissus conducteurs primaires occupant la partie centrale d’un organe. 
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Figure 22 : Voies de prélèvements des métaux par la plante et mécanismes moléculaires impliqués dans 
l'absorption et le transport de ces métaux (adaptée d'après Clemens et al., 2002 ; Peer et al., 2005). Les ions 
métalliques sont mobilisés par des ligands et acidification de la rhizosphère. Les métaux entrent par les racines 
par voie symplastique et apoplastique, complexés ou non à des ligands. A l’intérieur de la cellule, les métaux 
sont complexés à des ligands et l’excès de métal est transporté dans la vacuole. Depuis les racines, les métaux 
sont transportés jusqu’aux parties aériennes via le xylème. La plus grande proportion atteindrait le xylème par 
voie symplastique. Au sein du xylème, les métaux sont présents comme ions hydratés ou complexés à des 
ligands. Après avoir atteint l’apoplasme des feuilles, les métaux se déplacent de cellule en cellule par les 
plasmodesmes. Le stockage peut se faire, entre autre, dans les trichomes et les vacuoles. Les métaux sont 
représentés par M ou M+, les ligands, par les cercles pleins et les transporteurs par les formes ovales pleines. 
 

 

 

Bien que relativement rares (0,2 % des angiospermes, (Miransari, 2011)), certaines 

plantes, dites hyperaccumulatrices, accumulent des quantités inhabituelles d’éléments 

métalliques, sans que leur croissance n’en soit affectée. Des taux plus élevés de translocation 

peuvent s’expliquer par une séquestration des métaux dans les vacuoles racinaires moindre 

comparée à ce qui est observé chez les plantes non hyperaccumulatrices (Singh et al, 2003). 

Le système de transport par le xylème pourrait également être plus efficace chez les végétaux 

hyperaccumulateurs, tout comme leur capacité de compartimentation et de stockage des 

métaux dans les vacuoles des cellules de la feuille (Miransari, 2011). 
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II - Toxicité et tolérance 

 

Le métabolisme des végétaux peut être affecté par des carences en micro-nutriments, ou 

à l’inverse par un excès, ainsi que par des contaminants. Les premiers effets observables des 

éléments traces métalliques chez les végétaux sont d’ordre physiologique puis 

morphologique, comprenant une inhibition de la croissance, s’accompagnant de nombreux 

autres symptômes, comme par exemple des nécroses et des chloroses  (Tableau 12) (Williams 

et al, 2000). Au niveau cellulaire, la toxicité peut se traduire par une fixation des métaux aux 

groupements thiols ce qui aura pour effet d’inhiber les activités enzymatiques et les synthèses 

protéiques (Williams et al, 2000). Ces perturbations résulteraient d’un stress oxydatif, dû à la 

production d’espèces réactives de l’oxygène ou ROS (Reactive Oxygen Species) (Supalkova 

et al, 2007). Les ROS, en réagissant avec les acides nucléiques, les protéines ou les lipides, 

engendrent des dégâts cellulaires tels que des mutations, des dysfonctionnements 

enzymatiques, des perturbations de la photosynthèse ou de la respiration (Briat & Lebrun, 

1999; Cheng, 2003). Le résultat peut alors aboutir à une altération des fonctions vitales, 

conduisant parfois à la mort cellulaire (Briat & Lebrun, 1999). 
 

Les mécanismes de réponses des plantes à la toxicité métallique sont encore 

relativement mal connus. Néanmoins, 4 mécanismes seraient majoritairement mis en place : la 

modification de la perméabilité membranaire, le système anti-oxydant, la chélation intra-

cellulaire ainsi que la compartimentation.  
 

Tableau 12 : Concentrations en éléments traces dans les parties aériennes de végétaux (ppm / MS) et les 
symptômes qui leur sont associés (d'après Kabata-Pendias et Kabata, 2001). 
 

Eléments Teneurs 
suffisantes 

Teneurs en excès 
ou toxiques Symptômes 

Cd 0,05-0,2 5-30 

 

brunissement des marges foliaires, 
chloroses, diminution de la croissance 
racinaire 
 

Cu 
 

5-30 
 

20-100 
 

racines courtes et fines, modification de la 
teneur en lipides, pertes des polypeptides 
impliqués dans les activités photochimiques 
 

Ni 
 

0,1-5 
 

10-100 
 

chloroses des nouvelles feuilles, feuillage 
gris-vert 
 

Pb 
 

5-10 
 

30-300 
 

flétrissement des feuilles âgées, racines 
courtes et brunes 
 

Zn 
 

27-150 
 

100-400 
 

chloroses et nécroses de l’extrémité des 
feuilles, chloroses des nervures, croissance 
de la plante retardée 
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1. Mécanismes impliqués 
 

1.1. La membrane plasmique 

 

A travers la double couche de phospholipides, les ions ne peuvent diffuser librement 

(Lasat, 2002). Le transport actif à travers la membrane plasmique des cellules racinaires est 

ainsi un processus primordial. En effet, la membrane plasmique peut donc limiter 

l’accumulation des ions toxiques en modifiant l’ensemble des flux ioniques ou en employant 

des systèmes très spécifiques, autorisant seulement le flux d’ions non toxiques (Meharg, 

1993).  
 

Première barrière physique régulant l’entrée des éléments métalliques dans le cytosol, la 

membrane plasmique peut également être vue comme la première structure « vivante » et 

donc une cible non négligeable pour la toxicité des métaux (Hall, 2002). Par exemple, le 

cuivre provoque un efflux accru de K+ depuis des racines excisées d’Agrostis capillaris 

(Wainwright & Woolhouse, 1977). La toxicité peut également entraîner un dommage de la 

membrane par oxydation de protéines membranaires ou inhibition des pompes à protons 

(Meharg, 1993), facilitant la diffusion des métaux toxiques (Kabata-Pendias & Pendias, 

2001). 
 

Ainsi, la tolérance pourrait être associée à la protection de l’intégrité de la membrane 

plasmique ou encore à la protection de la fonction des protéines associées, tels les 

transporteurs, les canaux ioniques ou encore les pompes à protons (Hall, 2002). 

 

1.2. Le système anti-oxydant 

 

Le système anti-oxydant jouerait un rôle clé dans la détoxification des éléments traces 

métalliques ayant pénétré dans la cellule végétale. La notion d’activité anti-oxydante est 

inévitablement associée aux radicaux libres, c’est-à-dire des molécules instables possédant un 

électron non apparié. 
 

L’existence des éléments métalliques sous différents états d’oxydation est une des 

causes de la formation des ROS. En effet, certains cations, tels Cr2+, Cu2+, Fe2+ ou Mn2+, sont 

susceptibles de céder un ou plusieurs électrons qui pourront alors réduire l’oxygène et ses 

dérivés (Briat & Lebrun, 1999). Ces réactions peuvent être décrites par :  
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Mn + H2O2     �     Mn+1 + OH- + OH•- avec M, le cation métallique 

Une des réactions les plus connues de ce type est la réaction de Fenton, impliquant le fer 

ferreux et aboutissant à la réduction du peroxyde d’hydrogène (H2O2) en radical hydroxyle 

(•OH) et en anion hydroxyle (OH-). 

 

Bien que l’existence des éléments métalliques sous différents états d’oxydation soit une 

des origines des ROS, certains éléments n’existant que sous un seul état d’oxydation, comme 

le nickel et le cadmium, peuvent également induire une accumulation de ROS (di Toppi & 

Gabbrielli, 1999). 
 

Pour se protéger contre les effets toxiques des ROS, les végétaux possèdent un grand 

nombre de molécules anti-oxydantes (acide ascorbique, caroténoïdes, …) ainsi que des 

enzymes qui, en agissant en cascade, contrôlent leur production (Gallego et al, 1996) : 

- les superoxyde-dismutases (SOD) correspondent aux premières enzymes 

impliquées dans les processus de détoxification. Elles convertissent les radicaux 

libres en peroxyde d’hydrogène ; 

- les catalases (CAT) et les peroxydases (POX) agissent en synergie avec les SOD. 

En effet, elles catalysent la réduction du peroxyde d’hydrogène en eau et en 

oxygène moléculaire.  

1.3. La chélation  

 

La chélation des éléments traces métalliques dans le cytosol par des ligands présentant 

de fortes affinités pour ces derniers est potentiellement un des mécanismes les plus importants 

dans les processus de détoxification et de résistance à ces éléments métalliques (Hall, 2002). 

Ces ligands regroupent les acides aminés, les acides organiques ainsi que deux classes de 

peptides, les phytochélatines et les métallothionéines (Clemens, 2001 ; Rauser, 1995) : 

- les acides aminés libres, comme la proline, l’histidine et la cystéine s’accumulent 

lors d’un stress métallique et sembleraient être impliqués dans la chélation de 

divers éléments métalliques (Briat & Lebrun, 1999), conférant ainsi une résistance 

à la plante. Une concentration accrue en histidine semble responsable de la 

tolérance au Ni chez Alyssum lesbiacum (Kramer et al, 1996) ;  

- les acides organiques regroupent des molécules très diverses, comme les acides 

fumarique, malique, oxalique et citrique. Ils sont impliqués dans des processus de 

tolérance aux métaux, de transport de ces derniers à travers le xylème et de leur 
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séquestration dans la vacuole (Clemens, 2001). Par exemple, l’acide citrique serait 

un ligand majeur du Cd2+ lorsque les concentrations de ce cation sont faibles 

(Wagner, 1993). Il formerait également des complexes avec Ni2+ chez les plantes 

hyperaccumulatrices de ce métal (Sagner et al, 1998) et il contribuerait également 

à l’accumulation et à la tolérance de zinc (Godbold et al, 1984). 

- les phytochélatines (PC)  sont de polypeptides de petites tailles, riches en 

cystéines. Leur biosynthèse, catalysée par des enzymes dites phytochélatines 

synthases (PC-synthase), est induite très rapidement, quelques minutes seulement 

après l’exposition aux éléments traces métalliques (Clemens, 2001 ; Rauser, 

1995) ; 

- les métallothionéines (MT) sont des protéines de faibles poids moléculaire, riches 

en cystéines et largement distribuées dans le monde vivant. Si les 

métallothionéines sont impliquées majoritairement dans le transport et la 

régulation des métaux essentiels tels le cuivre et le zinc (Kohler et al, 2004 ; 

Roosens et al, 2004 ; Zhang et al, 2004), elles peuvent également se lier aux 

éléments métalliques non essentiels au développement des végétaux. Ma et al. ont 

en effet montré que des métallothionéines de Festuca rubra pouvaient fixer du 

plomb et du chrome (Ma et al, 2003). 

1.4. La compartimentation cellulaire 

 

L’excès de métaux essentiels ou non essentiels pour la plante peuvent être pris en 

charge pour être stockés sous des formes non toxiques. Ces éléments sont acheminés par 

différents ligands, tels des acides organiques et des composés riches en cystéines, jusqu’à la 

vacuole, seuls ou en complexes avec certains ligands. Etant moins sensible aux oxydations 

que des organites comme les chloroplastes, la vacuole apparaît comme le principal 

compartiment de stockage (Hall, 2002). Au niveau des tonoplastes, des transporteurs, 

notamment de type ATP-dépendants, véhiculent ces complexes dans la vacuole où ils sont 

séquestrés (Kramer et al, 2000). Au niveau des feuilles, les trichomes semblent jouer un rôle 

important dans le stockage et la détoxification des métaux. Par exemple, chez Brassica 

juncea, l’accumulation de cadmium apparaît 40 fois supérieure dans les trichomes à celle 

mesurée dans la totalité de la feuille (Salt et al, 1995b).  
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2. Cas des métaux étudiés  

 

Ma thèse s’étant focalisée sur le cadmium et le nickel, nous allons voir précisément le 

cas de ces deux métaux. De plus, les sidérophores ayant un rôle majoritaire dans la chélation 

du fer, nous nous intéresserons également à ce dernier. 
 

2.1. Le cadmium 

 

2.1.1. Toxicité 

 

Comme il a été vu dans le premier chapitre, libéré par de nombreuses activités 

industrielles, le cadmium est l’un des principaux polluants métalliques (di Toppi & Gabbrielli, 

1999). Bien que non essentiel pour les processus métaboliques des végétaux, le cadmium est 

prélevé efficacement par les plantes, principalement par leur système racinaire (Kabata-

Pendias & Pendias, 2001), l’absorption foliaire du cadmium d’origine atmosphérique étant 

négligeable dans la majorité des cas (Smolders, 2001). Ainsi, ce contaminant entre facilement 

dans la chaîne alimentaire. Il apparaît toxique pour tous les organismes vivants, notamment 

les êtres humains dont la principale source d’exposition est constituée par les fruits et légumes 

(Adriano, 1986 ; Leblanc et al, 2004).  
 

En augmentant la concentration cellulaire des espèces réactives de l’oxygène et en 

diminuant le pouvoir anti-oxydant de la cellule, le cadmium peut provoquer, chez les 

végétaux, des dommages oxydatifs (Corticeiro et al, 2006). De plus, plusieurs métabolismes 

physiologiques tels que la photosynthèse, l’absorption en eau et en minéraux, 

l’évapotranspiration ou la respiration, peuvent être perturbés par un excès de cadmium (Wang 

et al, 2008 ; Yoshihara et al, 2006). Ainsi, des carences minérales, des déshydratations et des 

oxydations des composants cellulaires provoquant des chloroses, des brunissements des 

racines et un ralentissement de la croissance peuvent être observés pouvant aboutir 

rapidement à la mort de la plante (di Toppi & Gabbrielli, 1999 ; Kabata-Pendias & Pendias, 

2001). 
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2.1.2. Absorption racinaire 

 

Le prélèvement du cadmium par la plante est dépendant de plusieurs paramètres, 

comme sa concentration dans le sol et sa biodisponibilité, variable selon la teneur en matière 

organique, le pH, le potentiel d’oxydo-réduction, la température ainsi que la concentration des 

autres éléments métalliques (di Toppi & Gabbrielli, 1999).  
 

Pour pénétrer dans les cellules végétales, le cadmium entre en compétition avec de 

nombreux cations divalents essentiels (Mg2+, Fe2+, Mn2+, Cu2+, Zn2+, Ni2+), mais 

principalement avec le Ca2+ (di Toppi & Gabbrielli, 1999 ; Rivetta et al, 1997) grâce à un 

nombre important de transporteurs. 

 

2.1.3. Transport et accumulation 

 

Dès son absorption par le système racinaire, le cadmium peut atteindre le xylème par la 

voie apoplastique et/ou symplastique, complexé par différents ligands comme les acides 

organiques, les phytochélatines (Cataldo et al, 1988 ; Salt et al, 1995b) et dans une moindre 

mesure, les métallothionéines (Cobbett & Goldsbrough, 2002). 
 

De façon similaire à beaucoup de contaminants inorganiques, le cadmium est stocké 

essentiellement dans la vacuole, son entrée sous forme complexée aux ligands étant réalisée 

par des transporteurs de type ABC (Verrier et al, 2008). 
 

Au niveau des parois, l’accumulation en grandes quantités du cadmium est observée 

chez certaines plantes. Ainsi, l’hyperaccumulatrice Noccaea caerulescens stocke entre 60 et 

70 % de ce contaminant dans les parois (Wojcik et al, 2005). Comme il a été vu dans le 

paragraphe 1.3.4., une accumulation importante de cadmium peut être observée au niveau des 

trichomes (Salt et al, 1995b). 

 

2.1.4. Phytoremédiation 
 

Au niveau de la plante entière, l’accumulation de cadmium diffère fortement parmi les 

espèces. Cependant, au sein d’une même espèce, des variations sont également observées 

selon les tissus et les organes (Ramos et al, 2002). Généralement, les concentrations les plus 

importantes sont retrouvées au niveau des racines.  
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Si des espèces hyperaccumulatrices de cadmium sont capables de prélever de grandes 

quantités de ce contaminant dans leurs parties aériennes (1 000 mg.kg-1 MS) (Miransari, 

2011), sans que leur croissance ne soit affectée, les plantes à forte production de biomasse, 

telle Brassica juncea, sont des candidates intéressantes pour des processus de 

phytoremédiation (Salt et al, 1995b). 

 

2.2. Le nickel 
 

2.2.1. Toxicité 

 

Bien que naturellement présent dans certains sols (sols ultramafiques), le nickel possède 

également une origine anthropique très importante (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). Si son 

implication exacte dans le métabolisme végétal reste à élucider, le nickel apparaît comme un 

élément essentiel à la croissance des végétaux. Néanmoins, à fortes concentrations, cet 

élément est toxique (Mishra & Kar, 1974). Chez les végétaux, l’apparition de chloroses, le 

brunissement des racines ainsi que l’inhibition de la photosynthèse, de la respiration et de 

l’élongation racinaire constituent les symptômes les plus fréquents de cette toxicité (Foy et al, 

1978 ; Kramer et al, 1997). 

 

2.2.2. Absorption racinaire 

 

Bien que le nickel soit facilement et rapidement prélevé par les plantes, son absorption 

est cependant affectée par les facteurs environnementaux et pédologiques (Chardot et al, 

2007; Kabata-Pendias & Pendias, 2001). Le pH apparaît comme l’un des paramètres 

prédominant dans l’influence de l’absorption racinaire (Anderson & Christensen, 1988). 
 

Si l’absorption du cadmium est bien documentée, celle du nickel reste encore mal 

comprise (Peer et al, 2005). Le métal est habituellement absorbé sous sa forme Ni2+ (Mishra 

& Kar, 1974) et son prélèvement serait corrélé positivement avec sa concentration dans le sol 

(Kabata-Pendias & Pendias, 2001). Le nickel serait préférentiellement absorbé par les racines 

de façon passive (Kabata-Pendias & Pendias, 2001) et sa complexation par l’histidine et des 

acides organiques tels que le citrate, le malate et le malonate, faciliterait son prélèvement 

(Kramer et al, 1996 ; Robinson et al, 2003).   
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2.2.3. Transport et accumulation 

 

Dès son absorption par le système racinaire, le Ni peut atteindre le xylème 

essentiellement par la voie symplastique, complexé par la nicotianamine (Peer et al, 2005). 
 

Bien que le transport et l’accumulation du nickel semblent contrôlés par le métabolisme, 

ce métal est mobile dans la plante et est principalement accumulé dans les feuilles (Kabata-

Pendias & Pendias, 2001) et plus particulièrement dans les vacuoles des cellules de 

l’épiderme (Kupper et al, 2001). L’accumulation se produit lorsqu’une trop grande quantité de 

nickel a été prélevée, afin d’éviter tout risque de toxicité pour la plante. 

 

2.2.4. Phytoremédiation 

 

Outre les sources anthropiques, le nickel est présent en très grandes quantités dans les 

sols ultramafiques et, parmi tous les métaux, il est probablement celui provoquant la toxicité 

la plus importante chez les plantes non adaptées à de telles concentrations (Chardot et al, 

2007). La majorité des plantes hyperaccumulatrices de nickel a été collectée sur de tels sols 

(Peer et al, 2005). 
 

Dans les sols, le nickel est facilement extrait par les plantes. Lorsqu’il est présent à 

faibles concentrations, les plantes hyperaccumulatrices n’ont pas grand intérêt, des plantes à 

fortes production de biomasse seront préférées (Peer et al, 2005). A fortes concentrations, 

l’utilisation de plantes supportant de telles conditions est nécessaire. Parmi les 450 espèces 

végétales hyperaccumulatrices actuellement recensées, 75 % accumulent le nickel (Miransari, 

2011). Parmi ces plantes, celles du genre Alyssum sont des candidats efficaces, tout comme 

Noccaea caerulescens et Sebertia acuminata (Chardot et al, 2007 ; Jaffre et al, 1976 ; Peer et 

al, 2005). Cette dernière présente un taux d’absorption du Ni supérieure à 25 % (Jaffre et al, 

1976). 

 

2.3. Le fer 
 

2.3.1. Toxicité 

 

Comme il a été vu dans le chapitre 3, le fer, malgré son abondance dans la croûte 

terrestre, est retrouvé essentiellement sous sa forme oxydée, très peu soluble (Briat & 
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Lobreaux, 1997). De plus, le fer est souvent associé au phosphore et aux colloïdes, ainsi, les 

concentrations de cet élément dans les sols cultivés sont souvent faibles (Lindsay, 1979).   
 

Cependant, le fer est un nutriment essentiel au développement des végétaux. Les 

concentrations nécessaires aux plantes sont de l’ordre du 10-8 M ; or dans les sols calcaires, 

les concentrations retrouvées sont rarement supérieures à 10-10 M (Briat & Lobreaux, 1997). 

Ce déficit peut alors provoquer notamment des nécroses, des ralentissements de la croissance 

ainsi qu’une inhibition de la photosynthèse et de la respiration (Briat & Vert, 2004 ; Kabata-

Pendias & Pendias, 2001). En agriculture, le déficit en fer est un problème majeur, les sols 

calcaires représentant plus d’un tiers des surfaces cultivables (Briat & Vert, 2004 ; Kabata-

Pendias & Pendias, 2001). A l’inverse, dans les sols acides ou humides, les conditions 

pédologiques favorisent la formation des ions Fe2+, mais un excès en fer peut également être 

toxique pour les végétaux. En réagissant avec les formes réduites de l’oxygène, le fer catalyse 

en effet la production de ROS, entraînant des dommages aux constituants cellulaires.  

 

2.3.2. Absorption racinaire 

 

Dans des conditions non limitantes en fer, les végétaux acquièrent ce métal sous sa 

forme ferreuse, après réduction du fer ferrique à partir du milieu environnant (Briat & Vert, 

2004). Cette réduction est réalisée par une réductase présente sur la membrane plasmique des 

cellules végétales. Dans les sols humides ou acides, le fer, principalement sous sa forme 

réduite, est directement importé à l’intérieur des cellules de la racine par des transporteurs 

(Briat & Vert, 2004). 
 

Dans des conditions de carence en fer, les plantes utilisent des systèmes d’acquisition du 

fer plus performants. Les dicotylédones et les monocotylédones n’appartenant pas aux 

Poacées développent une réponse nommée « stratégie I » (Marschner et al, 1986). Elle 

implique l’excrétion de protons au niveau de la racine ainsi que la sécrétion d’acides 

organiques qui favoriseront la chélation et donc la solubilisation du fer (Bienfait, 1985 ; 

Marschner et al, 1986). La seconde étape correspond à la réduction du Fe3+ en Fe2+ par une 

activité réductase membranaire. Le fer ferreux est ensuite libéré puis pris en charge par des 

transporteurs spécifiques (Marschner et al, 1986 ; Robinson et al, 1999). Il est transporté sous 

forme Fe2+ à travers la membrane plasmique des cellules des racines par des transporteurs. 
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Les Poacées, quant à elles, ont développé un système très différent, nommé       

« stratégie II » (Marschner et al, 1986). Dans ce cas, il y a synthèse de phytosidérophores, 

composés appartenant à la famille des acides muginéiques, possédant une très forte affinité 

pour le fer ferrique (Marschner et al, 1986). von Wiren et al. ont montré que le complexe 

phytosidérophore-fer est transporté dans la cellule (von Wiren et al, 1995). 

 

2.3.3. Transport et accumulation 

 

Dès son absorption par le système racinaire, le fer est complexé dans les cellules par des 

ligands de type acides organiques (acide citrique et acide malique) ou nicotianamine puis est 

transporté par voie symplasmique (Briat & Vert, 2004). Le fer est ensuite transporté aux 

parties aériennes par le xylème. 
 

En cas d’une trop grande accumulation de fer dans les tissus, le métal est stocké afin 

d’éviter tout risque de toxicité pour la plante. Le lieu privilégié de stockage du fer est 

l’apoplasme où le fer y est présent sous différentes formes (Briat & Vert, 2004). La vacuole 

semblerait également être un lieu de stockage de cet élément métallique (Briat & Vert, 2004). 

 

2.4. Accumulation multi-métallique 

 

Si un sol est contaminé, il ne l’est rarement que par un seul élément. Aux Etats-Unis,  

70 % des sites contaminés le sont par au moins deux éléments (Forstner, 1995). En France,    

4 % des sites contaminés le sont à la fois par le nickel et le cadmium (BASOL, 2012). 
 

La biodisponibilité de chacun des métaux peut être altérée par cette présence multi-

métallique du fait d’une éventuelle compétition pour les sites de fixation sur les particules du 

sol, les substances humiques et les agents complexants organiques (Kamnev & van der Lelie, 

2000). De plus, les mécanismes de résistance de la plante et le prélèvement d’un métal 

particulier peuvent être affectés par la combinaison de plusieurs métaux (Krupa & Baszynski, 

1995). 
 

Si aucun hyperaccumulateur « universel » n’a encore été découvert, certaines plantes 

sont capables d’accumuler différents métaux. Les espèces de Noccaea sont notamment 

connues pour hyperaccumuler plus d’un élément trace métallique (Prasad & Freitas, 2003). 

Par exemple, Noccaea caerulescens peut co-accumuler le cadmium, le cobalt, le chrome, le 
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nickel, le plomb et le zinc (Miransari, 2011). De même, les membres de la famille des 

Brassicaceae sont capables d’accumuler différents métaux, telle Brassica juncea avec le 

cadmium, le chrome, le cuivre, le nickel, le plomb et le zinc (Prasad & Freitas, 2003).  
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Depuis la fin du XIXème siècle, les secteurs de l’industrie et de l’agriculture se sont 

développés de part le monde sans égard pour l’environnement entraînant des accumulations 

d’éléments métalliques dans les sols (Kabata-Pendias & Pendias, 2001). Dans ces 

écosystèmes, la fraction vivante, composée de végétaux, de petits animaux, de champignons, 

de lichens et de bactéries, possède une activité importante intervenant dans la modification de 

la rétention des contaminants organiques (Kabata-Pendias & Pendias, 2001 ; Warscheid & 

Braams, 2000). Ces contaminants inorganiques, ne pouvant être dégradés, persistent 

indéfiniment dans l’environnement. Ainsi, au cours des deux dernières décennies, des 

techniques de décontamination ont vu le jour. Parmi ces méthodes, la phytoremédiation, peu 

coûteuse et respectueuse de l’environnement, apparaît comme un outil de choix. Néanmoins, 

un inconvénient majeur de la phytoremédiation réside dans les durées de traitement pouvant 

atteindre plusieurs années. L’ajout de micro-organismes d’intérêt, couplé aux plantes, 

améliorerait les prélèvements et réduirait les temps de traitement.  
 

Durant ma thèse, j’ai étudié les possibilités de développer des procédés de 

phytoextraction associés avec des bactéries productrices de sidérophores. Dans ce contexte, 

j’ai travaillé sur un système de complexité croissante jusqu’à l’obtention du modèle complet 

comprenant : les constituants du sol, les bactéries, les métaux contaminants et les plantes, 

avec pour objectif la compréhension des processus intervenant dans ces différentes 

interactions. Le micro-organisme de ce travail est Pseudomonas aeruginosa, bactérie à Gram 

négatif, modèle dans notre équipe de recherche et pour lequel les mécanismes de production 

de sidérophores et de transport de complexes sidérophore-métaux sont les mieux connus. En 

cas de carence en fer, cette bactérie synthétise et sécrète deux sidérophores, la pyoverdine et 

la pyochéline. Ainsi, plusieurs grands axes ont été étudiés durant ces trois années. 
 

1. Tout d’abord, j’ai étudié les mécanismes impliqués dans les interactions entre les 

constituants du sol, les smectites, et un sidérophore purifié, la pyoverdine. Notre 

hypothèse était que la pyoverdine, puissant chélateur du fer, était capable de 

complexer le fer constitutif de cette argile. Pour cela, nous avons réalisé des  

dosages par ICP-AES et utilisé les propriétés de fluorescence de la pyoverdine.  
 

2. Dans la littérature, la dissolution des minéraux par les micro-organismes reste 

encore mal comprise et la majorité des études est réalisée, comme notre première 

approche, avec des sidérophores et non des bactéries et ceci, généralement avec une 

méthodologie géochimique. Ainsi, dans un second temps, j’ai étudié les
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interactions entre les smectites ainsi que les goethites et la bactérie productrice de 

sidérophores, P. aeruginosa. Pour comprendre les mécanismes impliqués entre ces 

partenaires, j’ai utilisé une approche de biologie moléculaire grâce à des souches 

mutantes dans la production de sidérophores, décrite pour la première fois dans ce 

type d’étude. 
 

3. Par la suite, en vue des expériences de prélèvement de contaminants métalliques 

par la plante couplées aux bactéries, je me suis intéressée à la capacité de la 

pyoverdine à complexer les éléments traces métalliques de l’étude, adsorbés sur les 

smectites ou présents dans la structure cristalline des goethites. En effet, il a été 

montré récemment, au laboratoire, que la pyoverdine synthétisée par P. aeruginosa 

était capable de chélater des métaux autres que le fer, tels que le nickel et le 

cadmium. Ces études ont également été réalisées grâce à la fluorimétrie et des 

dosages par ICP-AES. 
 

4. Les premières expériences de prélèvements des contaminants métalliques par la 

plante ont été réalisées en présence de pyoverdine purifiée dans un milieu de 

culture de plantes contenant des argiles contaminées par du cadmium ou du nickel. 

Ces expériences ont été réalisées en conditions hydroponiques. La plante choisie est 

la tomate, Lycopersicon esculentum cv Saint-Pierre. Cette expérience avait pour 

objectif de déterminer le rôle de la pyoverdine dans l’amélioration du prélèvement 

des contaminants par la plante. 
 

5. Le système dans sa globalité, faisant intervenir tous les partenaires, a pu être 

réalisé. Pour cela, j’ai dû mettre au point un milieu de culture permettant la survie 

aussi bien des plantes que des bactéries ainsi que la production de sidérophores. 

L’objectif était d’étudier l’impact de P. aeruginosa sur le prélèvement par la plante 

de contaminants métalliques. 
 

6. Enfin, la capacité de la pyoverdine à affecter la mise en solution de contaminants 

métalliques depuis une phase solide mixte de type organo-minérale, telle qu’un sol, 

a été étudiée. Ces expériences ont été réalisées en galettes de sol polycontaminé, 

reflétant les conditions rencontrées dans l’environnement. 
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Figure 23 : Schéma hypothétique des différentes interactions étudiées durant cette thèse. 
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Par l’implication de divers mécanismes, les métaux lourds sont retenus dans les sols et 

les sédiments. Parmi les constituants impliqués dans la rétention des éléments traces 

métalliques (carbonates, phosphates, sulfates, matière organique), les argiles et les 

hydroxydes de fer jouent un rôle clé dans cette mobilisation (Apak, 2002 ; Bradl, 2004; 

Kabata-Pendias & Pendias, 2001). Dans les sols, les micro-organismes, très présents, peuvent 

altérer les minéraux afin d’obtenir des micro-éléments, tels que le fer, essentiels à leur 

métabolisme. Par conséquence indirecte, les micro-organismes peuvent ainsi contribuer à la 

mobilité des métaux contaminants piégés dans les phases minérales. Un certain nombre 

d’études s’est intéressé à l’influence des facteurs biologiques sur l’altération des minéraux, et 

en particulier par les sidérophores, notamment la desferrioxamine, pouvant être acquise 

facilement par les laboratoires. Néanmoins, la majorité des études, généralement basée sur 

une approche géochimique (Kraemer, 2004), est réalisée avec des sidérophores, en l’absence 

des bactéries qui les synthétisent.  
 

Dans les sols, les populations indigènes de Pseudomonas fluorescents sont ubiquitaires 

(Latour et al, 1999) et représentent un des groupes bactériens important au niveau de la 

rhizosphère. Cependant, très peu d’études se sont focalisées sur l’influence de ces bactéries 

sur les minéraux du sol. Dans un premier temps, nous nous sommes intéressés aux 

interactions possibles entre les Pseudomonas fluorescents et les deux minéraux les plus 

représentés au niveau du sol, les argiles et les hydroxydes de fer. Les mécanismes de 

production et d’assimilation du fer ont été majoritairement étudiés chez P. aeruginosa, qui est 

la bactérie d’intérêt de cette étude. Ce micro-organisme est d’autant plus intéressant car il 

synthétise deux sidérophores, la pyoverdine et la pyochéline. De plus, P. aeruginosa est 

considéré comme un modèle bactérien dans la production de biofilm (Espinosa-Urgel et al, 

2002). Une autre espèce de Pseudomonas fluorescents, Pseudomonas putida, a également été 

utilisée dans cette étude, notamment dans les expériences en présence de smectite. 
 

Au sein des minéraux argileux, nous nous sommes focalisés sur les smectites. Parmi les 

hydroxydes de fer, les hématites (Fe2O3) et les goethites (FeOOH) sont les plus fréquemment 

retrouvées. De part leur ubiquité dans les sols, nous avons choisi d’étudier le cas des 

goethites. Outre la goethite pure, nous nous sommes également intéressés, dans cette étude, à 

des goethites présentant d’autres cations métalliques dans leur structure, comme cela peut être 

observé dans les sols. Nous avons ainsi étudié des goethites substituées en cadmium et en 

nickel, les deux éléments traces métalliques de notre étude, ainsi qu’une goethite substituée en 

aluminium, une substitution fréquemment observée dans les sols (Maurice et al, 2000). 
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Contrairement aux smectites, les études s’intéressant aux mécanismes de dissolution des 

oxy-hydroxydes, en particulier des goethites, par les sidérophores sont plus nombreuses 

(Kraemer, 2004). Cependant, la très grande majorité de ces études porte sur la dissolution de 

ces minéraux par ajout du sidérophore, souvent commercial. Seules quelques études ont été 

réalisées sur la dissolution des goethites en présence de bactéries mais avec une approche 

géochimique et non biologique (Bousserrhine et al, 1999 ; Maurice et al, 2000). 
 

Afin de comprendre l’implication des sidérophores produits par P. aeruginosa dans 

l’altération de ces deux minéraux, des souches mutantes dans la synthèse de la pyoverdine 

et/ou de la pyochéline ont été utilisées pour la première fois dans ce type d’étude. De plus, en 

présence des minéraux, P. aeruginosa a formé un biofilm enrobant ces derniers dans une 

matrice d’exopolysaccharides. Une partie des résultats obtenus sur les interactions avec les 

smectites a été décrite dans un article soumis à Environmental Microbiology, intitulé 

« Siderophore-promoted dissolution of smectite by fluorescent Pseudomonas ». 
 

Dans une première partie, l’article ainsi que ses résultats complémentaires seront 

présentés. Ensuite, dans une seconde partie, nous étudierons les interactions entre                  

P. aeruginosa et les goethites, en condition de carence en fer.  
 

 La préparation et la caractérisation des smectites ont été réalisées au Laboratoire Sol et 

Environnement (Institut National Polytechnique de Lorraine à Nancy) par Sophie RAOUS, 

doctorante. La synthèse et la caractérisation des goethites ont été réalisées au sein du 

Laboratoire Sol et Environnement ainsi qu’au Laboratoire d'Hydrologie et de Géochimie 

(UMR 7517, Strasbourg) par le Dr. Stéphanie LAWNICZAK . Les dosages par ICP-AES de ces 

différentes études ont été réalisés par le Dr. Thibault STERCKEMAN du Laboratoire Sol et 

Environnement, par Sophie GANGLOFF, ingénieure d’étude au Laboratoire d'Hydrologie et de 

Géochimie de Strasbourg et par le Dr. Jean-Yves CORNU du Laboratoire Vigne 

Biotechnologies et Environnement (Université de Haute Alsace, Colmar). 
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ABSTRACT  

 

Siderophores are organic chelators, produced by microorganisms to fulfill their iron 

requirements. Siderophore-promoted dissolution of iron-bearing minerals has been clearly 

documented for some siderophores but few studies have addressed metabolizing siderophore-

producing bacteria. We investigated iron acquisition from minerals by fluorescent 

Pseudomonads, major plant growth-promoting rhizobacteria that are ubiquitous in the 

environment. 

We focused on the interactions between smectite and Pseudomonas aeruginosa, a 

bacterium producing two structurally different siderophores: pyoverdine and pyochelin. The 

presence of smectite in iron-limited growth media promoted planktonic growth of                 

P. aeruginosa and biofilm surrounding the smectite aggregates. Chemical analysis of the 

culture media indicated increases in the dissolved silicon, iron and aluminum concentrations 

following smectite supplementation. We studied P. aeruginosa mutants unable to produce 

either one or both of the two siderophores. These experiments indicate that pyoverdine, the 

siderophore with the higher affinity for iron, was involved in iron and aluminum 

solubilization by the wild-type strain. However, in the absence of pyoverdine, pyochelin was 

also able to solubilize iron, but with a two-fold lower efficiency. This study demonstrates that 

both pyoverdine and pyochelin, two structurally different siderophores, can solubilize 

structural iron from smectite and thereby make it available for bacterial growth.  
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INTRODUCTION  

 

 Siderophores are low-molecular-weight organic chelating agents produced by 

microorganisms to overcome the low bioavailability of iron. Iron is an essential micronutrient 

for all forms of life, and is required for key biological processes including nucleotide and 

amino acid synthesis, DNA repair and cytochrome activity. However, despite its biological 

importance, iron is poorly bioavailable under aerobic conditions at neutral pH because of its 

low solubility (Kraemer, 2004). Siderophores are excreted by bacteria into their environment, 

where their biological function is to solubilize and bind iron; the resulting ferric-siderophore 

complexes are then transported back into bacterial cells via specific outer-membrane 

transporters (Schalk, 2008). More than 500 siderophores with different chemical structures 

have now been described forming a large family of organic chelators (Boukhalfa and 

Crumbliss, 2002; Hider and Kong, 2011). They are released by bacteria under iron-limiting 

conditions in various environments, such as in the rhizosphere, where bacterial hydroxamate 

siderophore concentrations have been estimated to be between 10-7 and 10-8 M and in soil, 

where phytosiderophore concentrations may be up to 1mM (Powell et al., 1980; Roemheld, 

1991). Siderophore concentrations may be even higher in microenvironments such as biofilms 

(Liermann et al., 2000), i.e. multicellular bacterial aggregates encased in an extracellular 

polymeric matrix. All siderophores are characterized by a very high affinity for iron, with 

stability constants in the range of about 1023 to 1052 M-1 (Hider and Kong, 2011); many 

siderophores thus have a much higher affinity for iron than EDTA (1023.8 to 1025.1 M-1) 

(Martell et al., 2004) and of low molecular weight organic acids such as oxalic acid         

(107.5    M-1) (Perrin, 1979). These powerful ligands have therefore a strong capacity to 

solubilize this metal from diverse environmental sources. In soil, iron is mainly present in 

mineral phases, such as clays or iron-(hydr)oxides, where iron solubility is very low in usual 

soil conditions (aerobic and slightly acid to alkaline). The solubility of soil minerals depend 
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on (i) properties of the solid, such as surface area, crystal sizes and cristallinity and (ii) on the 

composition of the aqueous phase with a strong influence of the pH, ionic strength and 

reducing conditions. Fe solubility in soil can also be influenced by organic compounds, as the 

metal can be complexed with organic acids produced by plants or microorganisms, in 

particular siderophores. 

 There has been considerable interest in siderophore-promoted dissolution of iron-

bearing (hydr-)oxides to elucidate the role of microorganisms in mineral alteration (Watteau 

and Berthelin, 1994; Hersman et al., 1995; Holmen and Casey, 1996; Holmen et al., 1999; 

Kraemer et al., 1999; Hersman et al., 2000; Cocozza et al., 2002). However, dissolution 

experiments have been mainly performed with a limited number of siderophores, and often 

with the commercially available hydroxamate siderophore desferrioxamine B (DFO-B) 

(Kraemer, 2004). A synergistic effect has been observed in abiotic experiments combining 

DFO-B and organic acids for goethite dissolution, a Fe (III) hydroxide mineral often found in 

soil (Cheah et al., 2003; Dehner et al., 2010). However, few studies have been investigated 

clays (Rosenberg and Maurice, 2003; Sibner-Freibach et al., 2004). DFO-B and 

desferrioxamine D (DFO-D) have been shown to have high affinities for smectite (Neubauer 

et al., 2000; Haack et al., 2008, Maurice et al., 2009), and the metal-siderophore complexes 

are adsorbed in the interlamellar region of the clay, indicating smectite dissolution. Although 

the interactions between microorganisms and minerals are increasingly being studied, the 

involvement of metabolizing siderophore-producing microorganisms and particularly biofilm 

producers in mineral alteration is still not completely understood. Experiments involving 

batch cultures with the dissimilatory iron-reducing bacterium Shewanella putrefaciens, using 

iron as a terminal electron acceptor for oxidative phosphorylation, revealed the ability of this 

bacterium to live on smectite as an iron source and to form biofilm-smectite aggregates. 

Moreover, the presence of these bacteria influenced the properties of the mineral by 



RESULTATS 151 

 

 

enhancing the amount of adsorbed interlayer water and the available pore space (Perdrial et 

al., 2009). Reduction of structural Fe(III) in clay by bacteria is known to decrease the 

swelling significantly (Stucky et al., 1987; Stucky and kostka, 2006), and alter structural 

properties of smectites and the chemical reactivity of soils by mediating redox cycling of iron 

in the environment (Wu et al., 1988; Lovley, 1991; Ernstsen et al., 1998; Kostka et al., 1999).  

 In soils, indigenous populations of aerobic bacteria belonging to the genus 

Pseudomonas are very common (Latour et al., 1999). These bacteria require Fe in the µM 

range for metabolic processes. Fluorescent Pseudomonas are characterized by the production 

under iron deficient conditions of a fluorescent yellow green siderophore, called pyoverdine, 

which has a stability constant for iron of about 1032 M-1 (Albrecht-Gary et al., 1994; Visca et 

al., 2007). Pyoverdine biosynthesis and iron uptake by these siderophores has been best 

studied for Pseudomonas aeruginosa which will be used as a model in the present study 

(Schalk, 2008; Visca et al., 2007). P. aeruginosa also produces a second siderophore called 

pyochelin, with a stability constant for iron of 1017 M-1 (Brandel et al., 2012). As for 

pyoverdine, pyochelin biosynthesis has been most extensively studied in P. aeruginosa 

(Youard et al., 2011) and is modulated by both the amount of iron present in the environment 

and the amount of iron already acquired by the bacterium (Michel et al., 2007). Pyoverdine 

and pyochelin both complex a variety of metals in addition to iron, such as Al3+, Mg2+, Zn2+, 

Ni2+ and Ga3+. With the exception of Ga3+, these metals are not efficiently internalized by 

bacteria via siderophore pathways (Braud et al., 2009a; Braud et al., 2009b; Hannauer et al., 

2012; Schalk, 2011). 

Despite their ubiquity, little is known about the interaction between iron-bearing 

minerals and fluorescent Pseudomonas. Microbially mediated mineral weathering has been 

mostly studied for Pseudomonas species unable to produce pyoverdine, and producing 

siderophores of the ferrioxamine family or the siderophore PDTC (pyridine-2,6-
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bis(thiocarboxylic acid). In particular, Pseudomonas stutzeri and Pseudomonas mendocina 

use siderophores as a means to access mineral-bound Fe and to enhance hematite (Fe2O3) or 

kaolinite (Al2Si2O5(OH)4) dissolution (Hersman et al., 1996; Ams et al., 2002; Dehner et al., 

2010). 

Iron solubilization by a pyoverdine-type siderophore, azotobactin, from glauconite 

(K2(Mg,Fe)2Al 6 (Si4O10)3(OH)12 and olivine (Mg,Fe)2Si04) and also by the catechol-type 

siderophore azotochelin and aminochelin but with a slower rate have been reported (Page and 

Grant, 1988). Gates and co-workers studied the influence of fluorescent Pseudomonas 

bacteria on clay swelling and texture but without exploring the biological mechanism 

involving siderophore pathways (Gates et al., 1996; Gates et al., 1998).  

Mineral weathering influences the porosities and permeability of soils, the overall 

cycling of elements, and the mobility and bioavailability of adsorbed nutrients and 

contaminants (trace metals, organic molecules, radionuclides). Understanding the molecular 

mechanisms of such alterations is therefore essential. To our knowledge, the interactions 

between fluorescent Pseudomonas, their respective siderophores and clay have not been 

described. We therefore investigated the alteration of smectite by Pseudomonas aeruginosa, 

and focused on the role of the sidérophores pyoverdine and pyochéline in this process. 
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EXPERIMENTAL PROCEDURES 

 

 Clay minerals: smectite. Smectite was extracted from bentonite (Georgia, Europe) from 

the mine in Ozurgeti. A suspension of 20 g of bentonite in 700 mL of distilled water, 

containing 40 mL of Amberlite IR Na resin to facilitate dispersion, was shaken for 16 hrs. The 

mixture was filtered and poured into 30 cm measuring cylinders, mixed for 1 minute and 

decanted (between 14 and 16 hrs).  After decantation, the supernatant (the upper 20 cm 

according to Stokes’ law) corresponding to the clay fraction (particles of 2 µm in diameter) 

was recovered, transferred in small bottles and centrifuged (4,000 g, 1 h). The pellets were 

dried at 75°C for 24 hrs.  

X-ray diffractograms of the purified smectite showed loss of the accessory minerals, 

and particularly quartz and carbonates, present in the bentonite. Removal of carbonates was 

confirmed by infrared spectroscopy. Iron oxides are not detectable. However, infrared 

spectroscopy showed the possible presence of residual silica or colloidal crystalline. The CEC 

of the smectite was 98.4 cmol+ kg-1. The elemental composition of the smectite preparation is 

presented in table 1. Neglecting Ti and Ca, its structural composition was estimated as 

(Devineau et al., 2004): K0.102Na0.389[Al 1.410Mg0.387FeII0.058FeIII0.145] [Si3.954Al0.046] O10(OH)2. 

The smectite preparation was sterilized by a combination of heat and chemical treatments 

chosen to preserve the layer structures: the samples were subjected to 

tyndallization treatment, with three cycles of heating for 2 hrs per day at 90°C, followed by   

15 days of incubation in chloroform (Hasnaoui et al., 2001). The smectite was then 

rehydrated to a concentration of 20 g L-1 in distilled deionized water.  
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Table 1: Characteristics of the smectite preparation used in the experiments. 

 

Bacterial strains and growth conditions. We used the wild-type P. aeruginosa ATCC 

15692 strain and three siderophore mutants: PAO6297 (a pyochelin-deficient strain (Serino et 

al., 1995)), PAO6382 (a pyoverdine-deficient strain (Braun et al., 2009)) and PAO6383 (a 

pyoverdine- and pyochelin-deficient strain (Michel et al., 2007)). Bacteria were grown at 

30°C overnight in LB broth medium at 200 rpm. For iron-depleted culture, cells were 

harvested from a LB pre-culture (24 hrs incubation), washed twice in an iron-deficient 

succinate medium (composition in g L-1: K2HPO4, 6.0; KH2PO4, 3.0; (NH4)2SO4, 1.0; 

MgSO4.7H2O, 0.2; sodium succinate, 4.0; pH adjusted to 7.0 by addition of NaOH) (Meyer 

and Abdallah, 1978) and used to inoculate fresh medium. The cultures were incubated for 48 

hrs under shaking (200 rpm) and then centrifuged (10 min at 8,600 g) and washed twice with 

succinate medium. Bacterial cell density was determined by measuring the optical density 

(OD) at 600 nm. 

 Growth in the presence of smectites was performed in polycarbonate Erlenmeyer flasks 

(125 mL) in 20 mL of succinate medium supplemented with one of a series of concentrations 

of smectite (0, 0.2, 1 and 10 g L-1). Each Erlenmeyer flask was inoculated with bacterial cells 

to a final OD600 of 0.05 per mL. Controls without bacteria or without clay were included. 

Erlenmeyer flasks were incubated at 30°C and shaken at 200 rpm for 28 hrs. One mL aliquots 

were removed after 4, 8, 24, and 28 hrs of incubation and bacteria enumerated: samples were 

serially diluted and plated on LB agar plates incubated at 30°C for 24 hrs. Results are 

Characteristics of smectite 
 

 

 Interlayer cation CEC (cmol+/kg) Surface area (m2/g)    
 

Smectite 
 

 

Ca 
 

 

98.4 
          
         72.48 
 

   

Elemental composition of smectite (% oxide) 
 

       

 Si02 Al 2O3 Fe2O3 MnO MgO CaO Na2O K2O TiO2 P2O5 
 

Smectite 
 

58.35 
 

18.25 
 

4.08 - 
 

 

3.88 
 

0.04 
 

2.95 
 

1.16 
 

0.42 
 

- 
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expressed as “colony forming units” (CFU) per mL. For each growth condition, the pH and 

the redox potential (Eh) were monitored at the beginning and at the end of the experiment.  

 

Monitoring siderophore production in batch experiments. For each time point of 

bacterial growth, 1 mL of culture was centrifuged for 10 min at 8,600 g and the amount of 

pyoverdine in solution in the supernatant was estimated by monitoring absorbance at 400 nm 

(Folschweiller et al., 2002). To measure pyoverdine trapped in the biofilm matrix, pyoverdine 

was extracted using sodo-calcic glass beads in 10 mL of 200 mM Tris-HCl pH 7.0 buffer and 

the absorbance monitored at 400 nm (ε = 19 000 M-1.cm-1 for pyoverdine at pH 7). 

Fluorescence microscopy was used to check the destruction of the biofilm. 

The bacteria produce less pyochelin than pyoverdine and pyochelin cannot be detected 

directly in culture supernatants without prior extraction. Due to the limited volumes of culture 

supernatant available, this study focused only on pyoverdine.  

 

 Metal detection in bacterial batch growth experiments. P. aeruginosa cells were 

incubated in the presence of smectite in succinate media. After 28 hrs of growth, the cultures 

were centrifuged for 15 min at 4,500 g, and filtered through a 0.2 µm pore-size membrane. 

The filtrate was acidified to pH 1.0 with 70% HNO3, and Al, Fe and Si were assayed by 

Inductively Coupled Plasma Atomic Emission Spectrometry (ICP-AES, Liberty II, Varian, 

Inc, Palo Alto, California). A certified solution (EU-H-2, SCP Science, Courtaboeuf, France) 

was included in the analyses as a control for the determination step. 

 

 Biofilm quantification. Biofilm formation in the presence or absence of smectite was 

tested in 6-well plates (Greiner, TC-plate CELLSTAR), filled with 3 mL of succinate medium 

supplemented with a series of concentrations of smectite (0, 0.2, 1 and 10 g L-1). Each well 
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was inoculated with bacterial cells to a final OD600 of 0.05 and incubated at 30 °C for 28 hrs 

on a shaker (50 rpm). Controls without bacteria were included. For violet crystal treatment, 

culture supernatants were carefully removed and the biofilm washed twice with sterile 

distilled water. One mL of 0.5 % crystal violet was added and left in contact for 15 min at 

room temperature with gentle agitation. The solution was removed, the biofilm was washed 

twice in sterile distilled water, and then the crystal violet was eluted with 2 mL of ethanol. 

Biofilm was then quantified by measuring the absorbance at 570 nm of the eluted crystal 

violet. 

 

 Microscopy. Smectite incubated for 28 hrs with or without bacteria in the succinate 

medium was examined under light and epifluorescence microscope (Nikon Eclipse 50i, 

objective: CFI Achroplan 100 x A ON 1.25 DT 0.18) connected to a numerix 12 bits DS-Fi1 

camera. Biofilm, stained naturally by the pyoverdine produced, was detected with a Bv2A 

Filter set (excitation 400-440 nm, emission 470 nm, dichroic filter 455 long pass). Images 

were captured using NIS imaging software elements. 

 

 Pyoverdine sorption on smectite. One g L-1 of smectite was incubated in the presence of 

250 µM of pyoverdine in 10 mL of 2 mM MES, 725 µM Ca(NO3)2  buffer in 50 mL Falcon 

tubes and shaken at 220 rpm. Controls without siderophore or without smectite were run in 

parallel. At various times (0, 1, 8, 24, 48 hrs), samples were centrifuged (8.000 g, 20 min), 

and the supernatants were filtered (0.22 µm pore-size filters), acidified (to pH 1.0 with 

70%HNO3) and assayed for Fe and Al contents by ICP-AES. One mL aliquots of the 

supernatant collected before acidification were used to measure siderophore concentrations by 

visible light absorption (OD400 nm).  
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RESULTS  

 

Bacterial growth stimulation by smectite in iron-limited media. To investigate whether 

bacteria may use the iron present in smectite as an iron source, wild-type P. aeruginosa cells 

were grown under agitation in succinate medium supplemented with a series of concentrations 

of smectite (Figure 1A). The total metal composition of succinate medium has been published 

previously (Hannauer et al., 2012) (Figure 1A). Growth curve shapes for cultures in the 

presence of smectite were typical of bacterial growth in a batch system, with the four distinct 

phases characterizing the bacterial growth cycle: lag, exponential, stationary and death 

phases. Smectite supplementation allowed P. aeruginosa to grow a higher population than in 

non-smectite containing controls. The growth stimulation was smectite dose-dependent from 

0.2 to 10 g L-1. Thus, in the iron-limited medium used, nutrient associated with smectite 

seems to be available to bacteria. The pH of the medium increased from 7 to 9 in parallel with 

the bacterial growth due to the consumption of succinic acid; the pH of uninoculated medium 

remained constant. Bacterial metabolism tends towards a more reductive medium: the Eh 

value decreased from + 649 mV to + 449 mV versus NHE during bacterial growth in the 

presence or absence of smectite; no Eh change was observed in uninoculated control samples. 

  

Growth of siderophore mutants in response to smectite supplementation in iron-

limited media. P. aeruginosa strains unable to produce either pyoverdine or pyocheline, or 

both siderophores were grown in succinate media in the presence of a series of smectite 

concentrations (Figure 1B-D). Significant differences between mutant growth kinetics were 

observed after 8 hrs of culture: pyoverdine-producing strains grew in the presence of smectite; 

the mutant producing only pyochelin grew more slowly and only at the highest smectite 

concentration (10 g L-1). In contrast, the double mutant exhibited a longer lag phase than the 

other strains and its growth was indistinguishable in the presence and absence of smectite. 
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Thus, secreted siderophores seem to be necessary for Fe assimilation from smectite in the 

early phase of growth (Figure 1). Pyoverdine and to a lesser extent pyochelin are able to 

provide iron from smectite to the cells. 

 

 

 

Figure 1: Growth curves of (A) WT P. aeruginosa; (B) PAO6297, a pyochelin mutant; (C) PAO6382, a 
pyoverdine mutant and (D) PAO6383, a pyoverdine and pyochelin mutant in iron-depleted media in the presence 
of a series of concentrations of smectite. Bacteria were grown in succinate medium in the absence (Ο) or in the 
presence of 0.2 g L-1, ���� ; 1 g L-1,   ����  ; 10 g L-1, ���� smectite. The values are means of three independent 
experiments.   
 

Pyoverdine production. To determine the amount of pyoverdine present in growth 

media, smectite and P. aeruginosa cells grown in succinate media were pelleted and the 

absorbance at 400 nm determined in the supernatant. This approach does not detect 

pyoverdine present in biofilm, but only that in solution. In the absence of smectite, the 
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concentration of pyoverdine (325 µM) in an iron-limited medium was high (Figure 2); in the 

presence of smectite, which contains 2.85 % iron (Table 1), the concentration of pyoverdine 

in the medium decreased with increasing smectite concentration from 350 µM to 10 µM 

pyoverdine for 0.2 to 10 g L-1 smectite, respectively (Figure 2).  

 

 

 

Figure 2: Pyoverdine quantification in culture supernatants (white bars) and in biofilm (black bars) of P. 
aeruginosa cultivated in succinate medium for 28 hrs under shaking (200 rpm) at 30°C. Pyoverdine was assayed 
by monitoring absorbance at 400 nm (ε = 19 000 M-1 cm-1 at pH 7) in the absence or in the presence of smectite 
concentrations of 0.2 g L-1, 1 g L-1, 10 g L-1. Pyoverdine was extracted from the biofilm in 10 mL of 200 mM 
Tris-HCl pH 7.0 for each smectite concentration tested and the concentration of siderophore in the 10 mL 
extraction solution was determined. The values are means of three independent experiments.   
 

Structures characteristic of biofilm were formed around smectite particles in the cultures 

(Figure 3A). This structure was examined by staining with crystal violet (Figure 3B) and 

microscopic observation (Figure 3C-E) of P. aeruginosa grown in the presence of smectite 

(28 hrs growth): a matrix of bacteria and organic material forming a biofilm embedding the 

smectite was observed. The amount of biofilm clearly increased with the smectite 

concentration in the medium (Figure 3B). Epifluorescence microscopy revealed a uniform 

green fluorescent staining of the biofilm surrounding the smectite aggregates in iron-limited 
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media (Figure 3E), strongly suggesting the presence of pyoverdine. Extraction from the 

biofilm and spectral characterization confirmed the presence of pyoverdine (Figure 2). For 

smectite concentrations below 10 g L-1, the amount of pyoverdine in solution was always 

higher than that in biofilm. In contrast, in culture supplemented with 10 g L-1 of smectite, the 

pyoverdine concentration in the medium was very low whereas there were substantial 

amounts of pyoverdine in the biofilm. In the presence of smectite, the amount of pyoverdine 

trapped in the exopolysaccharide matrix seemed to be constant, whatever the clay 

concentration (Figure 2). The amount of biofilm produced increased substantially with 

increasing smectite concentration (Figure 3B), but the amount of pyoverdine extracted was 

similar for cultures at 1 and 10 g L-1 of smectite. 

  

 

Figure 3: Biofilm formation around smectite aggregates in the presence of P. aeruginosa. A-B. Smectite (0, 0.2, 
1 and 10 g L-1) was incubated in 6-well plates, in succinate medium in the absence (first line) or presence 
(second line) of P. aeruginosa and under 30 r.p.m. shaking. After 28 hours of incubation, biofilms were stained 
with crystal violet (panel A), and bound crystal violet was eluted with ethanol and assayed by monitoring the 
OD570 nm in the eluate (panel B). The values reported in panel B are means of three independent experiments. C. 
Light microscopy image of smectite (1 g L-1) without bacteria. D. Light microscopy image of smectite (1 g L-1) 
incubated for 28 h in succinate medium in the presence of P. aeruginosa and under high agitation (250 rpm). E. 
Fluorescence microscopy image (Ex. 400 – Em. 440) of the experiment described in panel D. White arrows 
show smectite aggregates in panels C and D. Scale bar 20 µm 
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Siderophore-promoted smectite dissolution in batch experiments. Cultures of WT 

P. aeruginosa were grown in iron-depleted medium containing 10 g L-1 of smectite and the 

release of Al, Fe and Si into the medium was studied (Figure 4A). The organic medium had a 

small effect on the mineral in sterile medium controls and therefore, values for abiotic 

controls were subtracted from those measured in assays with bacteria. Three major elements 

Si, Al and Fe were assayed: in the presence of bacteria their concentrations in the medium 

were 12.0 µmol L-1, 6.5 µmol L-1and 1.7 µmol L-1, respectively. The amounts of dissolved 

silicon in solution were used to calculate the smectite alteration rate. Rates were 1.064 and 

1.965 µg m-2 d-1 in the presence of P. aeruginosa and 0.172 and 0.972 µg m-2 d-1 in its 

absence for 1 and 10 g L-1 of smectite, respectively. Rates were systematically higher in the 

presence than absence of P. aeruginosa, clearly indicating that P. aeruginosa enhances 

smectite dissolution.  

 To evaluate the role of pyoverdine and pyochelin in smectite dissolution, the 

experiment was repeated with the three siderophore mutants: a pyochelin-deficient mutant, a 

pyoverdine-deficient mutant and the double mutant. With the siderophore-deficient strain, the 

Fe and Al concentrations in the medium were similar as those in the control medium, 

confirming the involvement of siderophores in smectite dissolution (Figure 4B). However, 

when strains able to synthesize pyoverdine were grown in the presence of 1 and 10 g L-1 of 

smectite, the amounts of dissolved iron and aluminum in solution increased, implicating 

pyoverdine in the solubilization of these two metals from the smectite. With the strain 

producing pyochelin but no pyoverdine, the dissolved iron concentration was intermediate 

between that for the pyoverdine-producing strain and the control medium, suggesting that 

pyochelin is also able to solubilize iron; however, no aluminum solubilization was observed 

with this strain (Figure 4C).  
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It is possible that in all these experiments, Al and Fe was solubilized from smectite and 

trapped in the bacterial biofilm of the mutants. Unfortunately, we were unable to separate the 

biofilm from the smectite aggregates to assay its metal content.  

 

 

Figure 4: Comparison of metal release in the presence of various siderophore-producing Pseudomonas. A. 
Smectite dissolution in the presence of WT P. aeruginosa after 48 hrs incubation in succinate medium. The 
solution contained 10 g L-1 of smectite. B, C. Metal release from smectite at various concentrations in the 
presence of strains of P. aeruginosa (WT: black; the pyochelin mutant PAO6297: gray; the pyoverdine mutant 
PAO6382: orange and the pyoverdine and pyochelin mutant PAO6383: white) grown in succinate medium for 
48 hrs. The values obtained were subtracted from values obtained in abiotic conditions after the same incubation 
time. The values reported are means of three independent experiments.   
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Pyoverdine sorption to smectite. To further investigate the role of pyoverdine in iron 

and aluminum solubilization from smectite, 1 g L-1 of smectite was incubated in succinate 

medium in the presence of 250 µM purified pyoverdine. Solubilization of the metals was 

followed by ICP-AES. After 1 h of incubation, 6 µM Al and 1.7 µM Fe were measured in 

solution in the assay containing smectite and pyoverdine incubated together (Figure 5). No 

additional metal solubization was observed with longer incubation times. 

The silicon concentration in the supernatant was determined and used to calculate 

dissolution rates: the rate was 0.352 µg m-2 d-1 after 48 hrs in the sample supplemented with 

pyoverdine, and 0.027 µg m-2 d-1 in the control without pyoverdine. These results confirm that 

pyoverdine can contribute to mineral weathering. However, the rates with or without 

pyoverdine were lower than those obtained in batch experiments at 1 g L-1 with or without 

bacteria. This was probably due to succinate medium being more favorable than MES buffer 

for weathering. Also, after 1 h of incubation, the pyoverdine concentration in solution was 

only 110 µM, and only 44 % of the initial value. Presumably, more than half the pyoverdine 

was adsorbed onto the smectite. As for metal solubilization, the pyoverdine concentration in 

solution did not significantly change subsequently, suggesting that the pyoverdine-smectite 

interaction is fast and occurs within the first hour of incubation.  
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Figure 5: Sorption of pyoverdine onto smectite as a function of time. A suspension of  1 g L-1 of smectite was 
incubated in the presence of 250 µM of pyoverdine in a final volume of 10 mL 2 mM MES, 725 µM 
Ca(NO3)2  buffer. Fe (�) and Al (�) contents were determined by ICP-AES and pyoverdine () concentrations 
by visible light absorption (OD400 nm). Controls without siderophore were run in parallel at Fe (�) and Al (�) 
concentrations followed by ICP-AES. Controls for pyoverdine detection involved testing samples with no 
smectite (�). All the data are means of three independent experiments. 
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DISCUSSION 

 

Smectite is a group of clays that are known for their large swellability, surface area and 

cation exchange capacity. These minerals are composed of structures involving two 

tetrahedral sheets sandwiching a central octahedral sheet and contain variable amounts of 

iron, an essential metal for bacterial growth. The smectite preparation used in the present 

work   (Table 1) was 4.08 % Fe2O3. It significantly stimulated the growth of P. aeruginosa in 

iron-limited medium, suggesting that smectite could be a source of iron for fluorescent 

Pseudomonads. Similar observations have been reported for the non fluorescent Pseudomonas 

mendocina in the presence of kaolinite in iron-restricted media (Ams et al., 2002 ; Maurice et 

al., 2001b) and for Shewanella putrefaciens in the presence of nontronite clay (Perdrial et al., 

2009). Gates and coworkers established that organic compounds of microbial origin 

(microbial cells, exudates, or cell fragments) influence the physical properties of clay. Indeed, 

microbial reduction of clay mineral structural Fe(III) mediated by a combined bacterial 

suspension containing P. fluorescens, P. putida and P. aureofaciens (Gates et al., 1998) 

resulted in a decrease in clay swelling,  

We used molecular biology approaches with siderophore-producing mutants to 

investigate the molecular mechanisms involved in bacteria-associated clay weathering. The 

use of P. aeruginosa mutants unable to produce either pyoverdine and/or pyochelin clearly 

indicated that pyoverdine was used by wild-type bacteria to solubilize Fe. If bacteria are able 

to produce pyoverdine, only this siderophore and not pyochelin seems to be used to assimilate 

iron from smectite. Thus, the bacteria use the siderophore with the higher affinity for iron: the 

affinities for iron of pyoverdine and pyochelin are 1032 M-1 (Albrecht-Gary et al., 1994) and 

1017 M-1 (Brandel et al., 2012), respectively. We demonstrate that this iron solubilization from 

smectite by siderophores promotes the growth of the siderophore producing P. aeruginosa 

strains. We also  observed solubilization of aluminum by pyoverdine, a siderophore known to 
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chelate Al and many other metals (Braud et al., 2009b). The formation constant of pyoverdine 

with Al is unknown but is between 1017 and 1022 M-1 for Zn2+, Cu2+ and Mn2+ (Chen et al., 

1994). Bacteria unable to produce pyoverdine, used pyochelin to solubilize Fe but with only 

half the efficiency and no Al solubilization was observed. Pyochelin is also able to chelate Al 

(Braud et al. 2009b), but its affinity for this metal might be too low for extraction from 

smectite. Similar Fe and Al release from smectite has been described with the hydroxamate 

siderophores desferrioxamine B and D, but not with the monohydroxamate ligand 

acetohydroxamic acid (Haack et al., 2008). Neither Fe nor Al solubilization was observed 

with the strain producing no pyoverdine and no pyochelin, demonstrating the role of these 

two siderophores in smectite weathering. Iron in clay may be in the crystal matrix, as 

structural substitute for Al, or in a more easily available form as surface precipitates. In our 

preparation, X-ray analysis showed no iron oxides at the surface of clay (data not shown) 

implying that bacterial siderophores can effectively mobilize structural Fe. Since iron 

occupies octahedral sites in the smectite, dissolution probably includes both the tetrahedral 

sites containing Si and Al and the octahedral sites, as previously reported for smectite and     

S. putrefaciens interactions (Perdrial et al., 2009). Various mechanisms of microbial mineral 

weathering have been described. Some include the production of reducing agents and others 

the attachment of the bacteria to the mineral surface (Hersman et al., 2000). In our study, no 

dissolution of Al or Fe was observed in the absence of siderophore, even in the presence of 

biofilm. Therefore, there are no mechanisms able to compensate for the absence of 

siderophores in P. aeruginosa, at least over the time scale of our tests. Presence of smectite 

promoted both planktonic cell growth of P. aeruginosa and formation of biofilms (Figure 1 

and 3A). However at high (10 g L-1) smectite concentration, biofilm was favored (Figure 3A). 

Vandevivere and Kirchman (1993) showed that EPS production by bacteria is stimulated by 

attachment to mineral surfaces. In our experimental conditions, smectite seemed to be an 
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appropriate surface for P. aeruginosa growth: it provided both a surface for this multi-cellular 

surface-associated life style and supplied the bacteria with iron. Such physical interaction 

between smectite and Pseudomonads exist in the soils, where Pseudomonads establish dense 

and stable biofilms (Espinosa-Urgel et al., 2002). Moreover, formation of biofilms with other 

bacterial species has been observed in the presence of clay minerals (Maurice et al., 2001). 

including smectite (Alimova et al., 2009; Perdrial et al., 2009). Increasing concentrations of 

smectite strongly enhanced biofilm formation and decreased the amount of pyoverdine 

present in solution. However, the siderophore concentration in solution (12.7 µM, Figure 2) 

remained sufficiently high to chelate the 1.7 µM iron detected in the growth media amended 

with 10 g L-1 of smectite (Figure 4B).  Pyoverdine was abundant in the biofilm surrounding 

smectite aggregates (Figures 2 and 3). Pyoverdine production by P. aeruginosa is tightly 

regulated by the iron concentration in the bacterial environment (Visca, 2004), and therefore, 

the low concentration of pyoverdine in solution may indicate that the concentration of iron 

solubilized from the smectite was sufficiently high to inhibit pyoverdine production by the 

planktonic bacteria. In contrast, pyoverdine was still present in the biofilm, suggesting that the 

concentration of iron, a metal that becomes toxic for bacteria at high concentration, stays low 

in the biofilm surrounding the smectite aggregates since pyoverdine is detected.  

Bacterially produced polymers can have positive, negative or negligible effects on 

dissolution rates depending on the nature of the interaction between the polymers and the 

surface, the concentration of the polymers and pH (Welch and Vandevivere, 1995; Ullman et 

al., 1996). Extracellular polymeric substances produced by bacteria have metal binding 

capability which may indirectly enhance solubility by forming complexes with metals in 

solution (Ullman et al., 1996). They may also, under some conditions, inhibit mineral 

dissolution by blocking cation detachment sites at the mineral surface (Lee and Fein, 2000; 

Aouad et al, 2008). Many organic compounds irreversibly adsorb onto mineral surfaces or 
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react with surfaces and solutions to produce stable secondary phases (Davis, 1982; Kirchman 

et al., 1989). This adsorption and precipitation may have the effect of limiting the exchange 

between the mineral surface and the surrounding fluid, thus reducing the rate of dissolution. 

We showed previously that P. aeruginosa can colonize various types of complex silicates 

(basaltic glass or vitrified bottom ash) by forming a biofilm on mineral surfaces and can 

stimulate iron release with concomitant production of pyoverdine in an iron-limited medium 

(Aouad et al., 2006). In long-term experiments with municipal waste bottom ash, the 

alteration rate in the presence of these bacteria was lower than in the abiotic condition leading 

to the hypothesis that biofilm has a protective effect (Aouad et al., 2008). In our experiments 

with microbial polymers, dissolution rates were enhanced two fold in the presence of bacteria 

and more than a ten fold in the presence of pyoverdine. Batch experiments allowed 

colonization of minerals by planctonic bacteria as a first step, and thus direct interaction with 

metabolites secreted and finally development of a growing biofilm. Biofilm creates an 

interface between the mineral and the alterative solution, thereby changing the exchange 

between the solution and the solid. Attached bacteria create microenvironments at the 

attachment site that may affect the flow through porous material. Our bacterial growth 

experiments showed that Pseudomonads can alter clay mineral during a short period of time 

but were insufficiently long to assess the long-term consequences of bacteria on the alteration 

of clay minerals. This issue is of significance to the safety of clay sealants used in waste 

confinement.  

In conclusion, this study demonstrates that pyoverdine and pyochelin efficiently 

increase the dissolution of iron-bearing minerals. Pyoverdine, the siderophore produced by    

P. aeruginosa with the highest affinity for iron, has a major role in the solubilization of iron 

and aluminum from smectite, in conditions of both planktonic and biofilm growth. Pyochelin, 

the second siderophore, with a lower affinity for iron, is used P. aeruginosa only if the 
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microorganism is unable to produce pyoverdine, and solubilizes only iron and not aluminum 

from smectite. The high affinity of the siderophores for iron is therefore a key factor in 

mineral weathering. 
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I - Matériel et méthodes 

1. Cinétique de fluorescence de la pyoverdine en présence de smectite 

 

Les études de spectroscopie de fluorescence ont été effectuées avec un 

spectrofluorimètre de type PTI (Photon International TimeMaster, Bioritech). Les résultats 

obtenus ont été traités avec le logiciel Kaleidagraph. 
 

Les échantillons ont été placés dans des cuves en quartz de 1 mL et ont été excités à  

400 nm. Le tampon utilisé dans cette étude le Tris-HCl 50 mM à pH 8. Tout d’abord, des 

cinétiques de fluorescence de la pyoverdine ont été réalisées en présence de concentrations 

croissantes de smectite (0 - 0,2 - 1 et 10 g.L-1) avec une concentration constante de 

pyoverdine (1 µM). Une seconde expérience a été réalisée avec une concentration, cette fois-

ci, constante en smectite (0,2 g.L-1) et des concentrations croissantes de pyoverdine (150 - 300 

- 600 et 1 000 nM). La fluorescence a été mesurée toutes les 0,1 s pendant 200 s. L’intensité 

de fluorescence étant dépendante de la turbidité de l’échantillon, les mesures ont été 

standardisées par la mesure de la fluorescence d’un standard (GFP purifiée) en présence de 

concentrations croissantes de smectite. 

 

2.  Croissance bactérienne en milieu carencé en magnésium supplémenté de 

concentrations croissantes de smectite 

 

Afin d’observer l’utilisation du magnésium structural des smectites par P. aeruginosa, 

des expériences mettant en contact les argiles et les bactéries ont été réalisées. Nous avons 

utilisé une souche sauvage de P. aeruginosa ATCC 15692. Les bactéries ont été revivifiées en 

milieu LB (LB Broth, Difco) durant 24 h à 30°C et sous agitation (220 rpm). La souche a été 

conservée à -80°C dans un bouillon LB-glycérol 20 %. Un milieu carencé en magnésium, le 

milieu PS (composition en g.L-1 : Na2HPO4, 9 ; (NH4)2SO4, 1 ; succinate de sodium, 4 ; pH 

ajusté à 7 par ajout de NaOH) (Aouad, 2006) a alors été inoculé à partir de la pré-culture, puis 

incubé sous agitation (220 rpm) durant 48 h. La culture a ensuite été centrifugée (10 min à     

8 600 g) et lavée deux fois avec du milieu PS. La concentration bactérienne a été déterminée 

par mesure de la densité optique à 600 nm.  
 

L’expérience de croissance bactérienne en présence de smectite a été réalisée dans des 

Erlenmeyers en polycarbonate, contenant 20 mL de milieu PS supplémenté de concentrations 



182 CHAPITRE 7 - ROLE DES SIDEROPHORES ET DU BIOFILM… 

 

croissantes de minéral argileux (0 - 0,2 - 1 et 10 g.L-1). Chaque Erlenmeyer a été ensemencé 

afin d’obtenir une DO600 finale de 0,05 par mL. Des témoins, sans bactérie ou sans smectite, 

ont également été réalisés. Les Erlenmeyers ont ensuite été incubés à 30°C, sous agitation 

(220 rpm) durant 48 h. 1 mL de chaque échantillon a été prélevé après 4 - 8 - 24 - 28 et 48 h 

d’incubation. La croissance bactérienne a été déterminée après dilution et étalement de       

100 µL de chaque dilution sur milieu gélosé LB et est exprimée en « Unité Formant 

Colonies » (UFC) par mL.  

 

3. Utilisation des éléments des smectites sur 9 jours par P. aeruginosa 

 

Afin d’étudier l’utilisation des éléments constitutifs des smectites par les 

Pseudomonades sur des temps plus longs, une expérience de croissance bactérienne en 

présence de smectite a été réalisée sur 9 jours. La souche P. aeruginosa ATCC 16692 (PAO1) 

a été revivifiée par ensemencement en milieu nutritif LB (LB Broth, Difco). Afin de carencer 

les bactéries en fer, deux repiquages en milieu succinate ont été réalisés à 24 h d’intervalle 

dans les mêmes conditions de culture que citées précédemment.  
 

La souche bactérienne a été ensemencée en présence de 10 g.L-1 de smectite dans un 

Erlenmeyer contenant du milieu succinate. La culture a été inoculée avec des cellules 

bactériennes carencées en fer, afin d’atteindre une DO 600 nm de 0,05 unité par mL. Les 

échantillons ont ensuite été incubés à 30°C sous agitation (200 rpm) pendant 9 jours. Chaque 

jour, la densité bactérienne a été évaluée par dilution et étalement sur milieu gélosé LB 

(exprimée en UFC.mL-1) et la production de pyoverdine dans le surnageant par mesure de la 

DO400 nm. Le milieu est renouvelé quotidiennement et auto-ensemencé par la présence de 

bactéries dans le biofilm. 
 

 

4. Observations microscopiques du biofilm 
 

4.1. Microscopie conventionnelle 

 

La souche bactérienne appelée dans ce manuscrit PAO1-mCherry et utilisée en 

microscopie est une souche sauvage PAO1 transformée par un plasmide à faible nombre de 

copies (pMMB) dans lequel est cloné l’ADN codant pour la mCherry sous contrôle du 

promoteur de l’enzyme PvdA (PAO1+pMMB ::PpvdA-mCherry, Laurent Guillon, non 
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publiée). La protéine PvdA est impliquée dans la voie de biosynthèse de la pyoverdine et est 

exprimée lorsque la bactérie est carencée en fer. Les observations en microscopie des 

smectites ou des goethites (1 g.L-1) après 24 h d’incubation en absence ou en présence de 

bactéries en milieu minimum ont été réalisées en microscopie à fond clair et en 

épifluorescence (Nikon Eclipse 50i, objectif : CFI Achroplan 100 x A ON 1,25 DT 0,18) 

connectée à une caméra DS-Fi1 numérique 12 bits. La coloration du biofilm par la pyoverdine 

produite a été détectée par un filtre Bv2A (excitation 400-440 nm, émission « Long Pass » 

470 nm). Les bactéries, marquées par la protéine mCherry, ont été détectées par un filtre 

TRITC-A (excitation « Band Pass » 543 nm, émission 593 nm). Les images ont été capturées 

en utilisant le logiciel NIS elements. 

 

4.2. Microscopie confocale 

 

Les smectites (1 g.L-1) ont été incubées 24 h en présence de P. aeruginosa PAO1-

mCherry, en boîte de culture cellulaire 35 mm (µ-Dish, Biovalley), sous faible agitation      

(30 rpm), à 30°C. Les observations microscopiques ont été réalisées grâce à un microscope 

confocal droit Leica TCS-SP2, avec un objectif HCX PL APO CS  63.0x1.40. Les filtres 

utilisés sont des « Beam Splitter FW TD » avec pour longueurs d’onde d’excitation 428 nm 

pour la pyoverdine et 548 nm pour la mCherry. 

 

5. Implication du biofilm dans la chélation des métaux constitutifs des 

smectites 

 

Les smectites ont été confinées ou non dans un boudin de dialyse dont le seuil de 

coupure est de 12 à 14 000 Da. Il a été au préalable vérifié que la pyoverdine était capable de 

diffuser à travers la membrane du boudin. Les argiles, emprisonnées ou non, ont ensuite été 

placées dans un Erlenmeyer contenant du milieu succinate carencé en fer et inoculé avec des 

cellules bactériennes afin d’atteindre une DO600 de 0,05 par mL. Les échantillons ont ensuite 

été incubés à 30°C sous agitation (200 rpm) pendant 48 h. 1 mL de chaque échantillon a été 

prélevé à 4 - 8 - 24 - 28 et 48 h d’incubation afin de réaliser les dénombrements bactériens et 

de quantifier la production de pyoverdine par DO400 nm. La densité bactérienne a été évaluée 

par dilution et étalement sur milieu gélosé  LB et exprimée en UFC.mL-1. 
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6. Détermination des concentrations en métaux  

 

Après 48 h d’incubation de P. aeruginosa en présence de smectite, le milieu a été 

centrifugé 15 min à 4 500 g. Le milieu de culture a ensuite été filtré sur membrane de 0,2 µm 

et acidifié à pH 1,0 avec de l’HNO3 à 70 %. Les teneurs des différents métaux (Al, Fe et Si) 

ont été mesurées par ICP-AES (Inductively Coupled Plasma, Atomic Emission Spectrometers 

- Appareil Liberty II, Varian, Inc., Palo Alto, California, USA TY ULTIMA, Jobin Yvon, 

JY124). Une solution certifiée (EU-H-2, SCP Science, Courtaboeuf, France) a été incluse 

dans les analyses comme contrôle. 
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II - Résultats et discussion 

 

1. Etude du complexe pyoverdine-smectite par fluorimétrie 

 

Dans l’article, nous avons montré que la pyoverdine avait un rôle important dans la 

solubilisation des éléments constitutifs des smectites. Un des atouts des études sur la 

pyoverdine repose sur ses propriétés de fluorescence qui lui sont conférées par son 

chromophore (Folschweiller et al, 2002 ; Schalk et al, 1999). En effet, lorsque la pyoverdine 

est excitée à 400 nm, elle émet une fluorescence à 450 nm. Cette propriété peut être utilisée 

afin de déterminer les cinétiques de complexation des métaux par la pyoverdine (Clement et 

al, 2004 ; Schalk et al, 2001 ; Schalk et al, 1999). Néanmoins, cette fluorescence est modulée 

par le métal chélaté. En effet, la fluorescence sera éteinte lors de la chélation du fer par la 

pyoverdine (Figure 24A) (Albrecht-Gary et al, 1994 ; Schalk et al, 1999) et, à l’inverse, 

stimulée par les autres métaux, dont l’aluminium (Figure 24B) (Braud et al, 2009b ; del Olmo 

et al, 2003). Cette technique n’a, pour l’instant, jamais été explorée pour étudier les 

interactions entre la pyoverdine et des minéraux. 

 

 
Figure 24 : Propriétés de fluorescence de la pyoverdine lors de la chélation des métaux. A. Chélation du fer 
par la pyoverdine et extinction de la fluorescence. B. Chélation de l’aluminium par la pyoverdine et fluorescence 
du complexe formé. 
 

Afin d’étudier les interactions entre la pyoverdine et les métaux constitutifs des 

smectites, des expériences de fluorimétrie ont été réalisées. Tout d’abord, des cinétiques de 

fluorescence de la pyoverdine, à une concentration fixe de 1 µM, ont été réalisées en présence 

de concentrations croissantes de smectite (0 - 0,2 - 1 et 10 g.L-1) (Figure 25A).  
 

Après ajout du sidérophore, une diminution brutale de la fluorescence est observée 

correspondant à la chélation du fer constitutif de la smectite par la pyoverdine. Pour 1 g.L-1 de 

smectite, la chute de la fluorescence est plus marquée que pour 0,2 g.L-1 (-17 vs -50). En effet, 
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la teneur en fer disponible provenant des smectites est alors plus importante, favorisant 

l’extinction du signal. Néanmoins, à 10 g.L-1 de smectite, un autre phénomène se produit. 

Après la chute brutale de la fluorescence, un recouvrement de fluorescence est observé. Le 

niveau d’extinction de fluorescence observé correspond cependant à celui mesuré pour 1 g.L-1 

(-50), laissant supposer une saturation de la pyoverdine par le fer constitutif de la smectite dès 

1 g.L-1. La remontée du signal de fluorescence reste cependant difficile à interpréter. Bien que 

la pyoverdine soit capable de chélater des métaux autres que le fer, tel l’aluminium, il semble 

peu probable qu’il y ait une chélation préférentielle de l’aluminium à ce moment, provoquant 

l’augmentation de la fluorescence. Si la constante de complexation de la pyoverdine pour ce 

métal est encore inconnue, celles pour le zinc, le cuivre et le manganèse sont comprises entre 

1017 et 1022 M-1 (Chen et al, 1994), et donc très inférieures à celles pour le fer (1032 M-1). Un 

des paramètres pouvant expliquer ce phénomène est la turbidité de l’échantillon. En effet, 

malgré la normalisation de la fluorescence en fonction de cette caractéristique, les mesures 

pourraient être faussées par l’opacité importante du milieu, faisant apparaître ainsi une des 

limites de cette technique lors de l’étude d’interaction de la pyoverdine avec des minéraux. 

D’autres phénomènes physico-chimiques d’adsorption ou de dissolution pourraient également 

devenir non négligeables à de telles concentrations de matériaux et ainsi limiter 

l’interprétation de cette dernière courbe. Néanmoins, la même courbe de cinétique a été 

obtenue lors des différents essais. Il serait nécessaire de réaliser des dosages en spectrométrie 

de masse afin de connaître les complexes pyoverdine-métaux formés. 
 

 
 

Figure 25 : Etude par fluorimétrie de la formation de complexe pyoverdine-métaux en présence de 
smectite. A. Cinétique de complexation de la pyoverdine (1 µM) aux métaux constitutifs de la smectite. Les 
concentrations utilisées de smectites sont 0,2 g.L-1 (courbe cyan), 1 g.L-1 (courbe violette) et 10 g.L-1 (courbe 
bleue foncé). Les témoins sont symbolisés par les ronds (� : pyoverdine seule ; ���� : smectite à 10 g.L-1). B. 
Cinétique de complexation de différentes concentrations de pyoverdine aux métaux constitutifs de la smectite 
(0,2 g.L-1). Les concentrations de pyoverdine utilisées sont 150 nM (△), 300 nM (◇), 600 nM (□) et 1 µM 
(courbe cyan). Les témoins sont symbolisés par les ronds (� : pyoverdine à 1 µM ; ���� : smectite à 0,2 g. L-1). 
Les expériences sont réalisées dans du tampon Tris-HCl 50 mM à pH 8,0. L’ajout de la pyoverdine est symbolisé 
par la flèche. 
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Dans un second temps, nous avons suivi la cinétique de fluorescence de la pyoverdine 

pour la concentration en smectite la plus faible (0,2 g.L-1), concentration pour laquelle la 

turbidité des échantillons est négligeable. Nous avons ainsi pu quantifier l’effet d’ajout de 

pyoverdine de 150 nM à 1 µM sur la cinétique (Figure 25B). La fluorescence diminue avec la 

quantité de sidérophore ajoutée dans le système. Ainsi, la chélation du fer présent dans la 

smectite est corrélée à la concentration en pyoverdine ajoutée.  
 

 Bien que l’utilisation de la fluorimétrie lors d’études sur les interactions entre la 

pyoverdine et des minéraux semble être limitée par la composante de turbidité, cette 

technique, utilisée pour la première fois, semble mettre en évidence le rôle majeur de la 

pyoverdine dans la solubilisation du fer structural des smectites. Cependant, outre le fait 

d’être restreinte à de faibles concentrations en minéraux argileux, il reste impossible de savoir 

quel métal est complexé par la pyoverdine. Ainsi, il serait nécessaire de réaliser des dosages 

par spectrométrie de masse afin de vérifier les complexes pyoverdine-métaux formés au cours 

de ces cinétiques. 

 

2. Utilisation du magnésium constitutif des smectites par les 

Pseudomonades  

 

Nous avons montré que l’ajout de smectite dans un milieu de culture carencé en fer 

permettait une stimulation de la croissance bactérienne, notamment par la libération du fer 

structural de ce minéral. Nous nous sommes demandés si la smectite pouvait également être 

une source de magnésium pour les micro-organismes. De précédentes études ont montré que 

le magnésium, tout comme le fer, est un des éléments essentiels à la croissance bactérienne 

(Hoo et al, 2004 ; Tempest & Strange, 1966). Ainsi, afin d’étudier la biodisponibilité du 

magnésium vis-à-vis de P. aeruginosa, des cultures sous agitation en milieu carencé en 

magnésium, supplémenté ou non par des smectites, ont été effectuées (Figure 26A). La 

pyoverdine synthétisée par les bactéries a été quantifiée par mesure de l’absorbance à 400 nm 

(Figure 26B). Une stimulation de croissance est observée uniquement pour l’essai contenant 

10 g.L-1 de smectites (Figure 26A). L’observation de cette stimulation de croissance suggère 

que les smectites, en plus d’être une source de fer pour les bactéries, fournissent également le 

magnésium aux Pseudomonades.  
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De plus, aucune production de pyoverdine n’est observée dans le milieu carencé en 

magnésium, que ce soit en absence ou en présence de smectites (Figure 26B). Cette 

observation laisse supposer que la pyoverdine est utilisée seulement pour acquérir le fer des 

smectites et non le magnésium. Un mécanisme différent de l’utilisation de la pyoverdine, que 

nous n’avons pas encore déterminé, serait impliqué dans l’acquisition du magnésium par les 

Pseudomonades. Le magnésium étant beaucoup plus soluble que le fer, il est donc possible 

qu’il diffuse de manière passive au travers des membranes bactériennes via des porines. 

 

 

 

Figure 26 : Croissance de P. aeruginosa et production de pyoverdine en milieu carencé en magnésium.    
A. Croissance de P. aeruginosa PAO1 en milieu PS, carencé en magnésium, supplémenté par des smectites. B. 
Production de pyoverdine par P. aeruginosa PAO1 en µM suivie par mesure de l’absorbance à 400 nm (ε= 19 
000 M-1.cm-1 pour la pyoverdine à pH 7), quand les bactéries sont incubées en milieu minimum PS en absence et 
en présence de concentrations croissantes de smectites. En comparaison, la mesure de l’absorbance à 400 nm est 
représentée quand les bactéries sont incubées en milieu carencé en fer et non en magnésium, en absence de 
smectite. 
 

3. Utilisation des éléments constitutifs des smectites par P. aeruginosa sur 9 

jours 

 

Nous nous sommes intéressés à l’utilisation des éléments constitutifs des smectites par 

les Pseudomonades sur des durées d’exposition plus longues afin de vérifier une éventuelle 

raréfaction des éléments provenant des smectites. La figure 27A présente un suivi de la 

croissance bactérienne ainsi que la production de pyoverdine durant les 9 jours d’incubation, 

en présence de 10 g.L-1 de smectite, dans un milieu de culture renouvelé chaque jour. Durant 

cette période d’incubation, la population planctonique de P. aeruginosa, déterminée par 

dénombrement sur boîtes LB agar, reste constante, mais supérieure à celle observée en 

absence de smectite (données non présentées). Cette observation suggère une utilisation des 
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smectites en tant que source de nutriments, et ceci même sur une période dépassant un cycle 

de croissance. Concernant la production de pyoverdine, celle-ci atteint un maximum à 6 jours 

d’incubation (130 µM) pour ensuite diminuer et se stabiliser jusqu’au 9ème jour.  
 

Les dosages effectués par ICP-AES sur les surnageants révèlent une augmentation des 

teneurs en aluminium et en fer durant les trois premiers jours, atteignant respectivement 17 et 

1,8 µM (données non présentées). Après ces trois jours, les concentrations en métaux 

diminuent, n’atteignant plus que 4,5 µM pour l’aluminium et 0,8 µM pour le fer. Si dès les 

premiers jours d’incubation, de la silice est retrouvée dans le milieu, après 4 jours 

d’incubation, les teneurs de cet élément augmentent constamment jusqu’à la fin de 

l’expérience, atteignant une concentration finale de 21 µM, suggérant une dissolution accrue 

des smectites par P. aeruginosa au cours du temps. La présence de fer et d’aluminium est 

corrélée à la production durant les trois premiers jours de croissance.  

 

 
Figure 27 : Utilisation des éléments constitutifs des smectites par les bactéries sur 9 jours. A. Suivi de la 
population de P. aeruginosa PAO1 et de la production de pyoverdine au cours du temps, en milieu carencé en 
fer, supplémenté par des smectites, renouvelé quotidiennement. Les bactéries sont incubées en milieu succinate 
en présence de 10 g.L-1 de smectite, la croissance est déterminée par dénombrement sur boîtes (courbe rouge) et 
la production de pyoverdine est suivie par mesure de l’absorbance à 400 nm (ε= 19 000 M-1.cm-1 pour la 
pyoverdine à pH 7). B. Observation macroscopique du biofilm formé en présence de 10 g.L-1 de smectite, après 
9 jours d’incubation dans un milieu carencé en fer et renouvelé chaque jour. Barre d’échelle 1 cm. 

 

De plus, la formation d’un biofilm est observée dès les premières heures d’incubation, 

puis celui-ci devient très important après renouvellement du milieu (Figure 27B). En parallèle 

à la formation de cet épais biofilm, les diminutions de la pyoverdine ainsi que des teneurs en 

fer et en aluminium sont observées, laissant envisager que le biofilm pourrait piéger une 

partie des éléments métalliques ainsi que la pyoverdine. Cette hypothèse a déjà été proposée 
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par Maurice et al. (Maurice et al, 2000) concernant le fer et nous l’avons également confirmé 

pour la pyoverdine. L’établissement de ce micro-environnement faciliterait la dissolution des 

smectites et donc l’accès à de nouveaux nutriments. Ces résultats confirment l’importance du 

biofilm dans les mécanismes de dissolution des minéraux argileux. 

 

4 - Rôle du biofilm dans l’interaction entre bactéries et smectites 
 

4.1. Structure du biofilm formé par P. aeruginosa en présence des 

smectites 

 

Afin d’étudier la structure du biofilm formé autour des grains de smectite et la 

répartition des bactéries au sein de la matrice, des observations en microscopie 

conventionnelle et confocale ont été réalisées, en milieu minimum, en présence de                 

P. aeruginosa PAO1 marquée par la protéine fluorescente mCherry (Laurent Guillon, non 

publiée).  
 

En microscopie conventionnelle, comme il a pu être vu dans l’article, la formation d’un 

biofilm (Figure 28B) entourant les grains de smectite et coloré par la pyoverdine (Figure 28C) 

est observée. Les bactéries marquées par la mCherry apparaissent très majoritairement au sein 

de ce biofilm (Figure 28C). Si le rôle du biofilm dans l’altération des minéraux reste peu 

documenté, de telles structures ont déjà été observées en présence de minéraux argileux 

(Maurice et al, 2001a) dont les smectites (Alimova et al, 2009 ; Perdrial et al, 2009).  
 

Concernant la microscopie confocale (Figure 28D), le biofilm formé apparaît comme 

une structure homogène. Néanmoins, de nombreux problèmes ont été rencontrés lors de cette 

expérience. En effet, les bactéries, très mobiles au sein du biofilm, ont notamment perturbé 

l’acquisition des images lors de ces observations microscopiques. De plus, lors du 

déplacement en profondeur, le biofilm constituait une structure trop homogène pour permettre 

à l’objectif de s’enfoncer correctement au sein de cet assemblage. Si, dans la littérature, en 

présence de P. aeruginosa, la formation de biofilms hétérogènes, dit «biofilm en 

champignon », est observée, les moyens de culture mis en place diffèrent. En effet, ces études 

n’utilisent pas, comme nous l’avons fait, des boîtes de cultures cellulaires mais des systèmes 

de culture en chambre à flux (Banin et al, 2005 ; Klausen et al, 2006 ; Yang et al, 2009). Il est 

donc possible que les résultats diffèrent en fonction du système de culture utilisé.  
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Figure 28 : Observation du biofilm formé par P. aeruginosa en présence de smectites. Image de microscopie 
en fond clair de smectite (1 g.L-1) en absence de bactérie (A) ou incubée durant 24 h en milieu minimum en 
présence de P. aeruginosa et sous faible agitation (B). Le biofilm présenté en B a également été observé en 
microscopie à fluorescence (Ex. 400 – Em. 440 pour la pyoverdine et Ex. 543 nm - Em. 593 nm pour la 
mCherry) (C) (Barre d’échelle = 20 µm). D. Image de microscopie confocale, expérience réalisée dans les 
mêmes conditions qu’en C. 
 

4.2. Implication du biofilm dans la chélation des métaux constitutifs des 

smectites 

 

Afin de comprendre le rôle du biofilm dans l’altération des smectites, ces dernières ont 

été confinées dans un boudin de dialyse, puis placées en présence de P. aeruginosa, en 

conditions habituelles de carence en fer, sous agitation. Le seuil de coupure est de 12 à         

14 000 Da, permettant ainsi le passage des sidérophores. Un suivi de la population 

bactérienne et de la production de pyoverdine, dans les différentes conditions, a été réalisé 

(Figure 29A). Les courbes obtenues présentent les caractéristiques d’un cycle de croissance en 

milieu liquide, avec les 4 phases distinctes : latence, exponentielle, stationnaire et de déclin. 

Néanmoins, le témoin en milieu carencé en fer, ainsi que l’essai contenant les smectites 

confinées dans le boudin de dialyse, présentent une phase de latence deux fois supérieures à 
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l’essai où les smectites sont libres. Après 24 h d’incubation, les cultures atteignent la même 

densité bactérienne, que les minéraux soient confinés ou non. Ce retard laisse supposer que le 

contact entre les bactéries et les smectites est un facteur essentiel au niveau de l’interaction 

entre ces deux partenaires. La quantification de la pyoverdine présente dans le milieu de 

culture est réalisée sur le surnageant par mesure de l’absorbance à 400 nm. En l’absence de 

smectite, une quantité importante de pyoverdine (325 µM) est mesurée dans le milieu (Figure 

29B), tandis que la présence de 10 g.L-1 de smectite libre dans le milieu entraîne, comme cela 

a été observé dans l’article, une diminution significative de la production de pyoverdine (15 

µM). De façon très surprenante, lorsque la même quantité de smectite est présente dans le 

milieu de culture, mais emprisonnée dans le boudin de dialyse, la production de pyoverdine 

est très importante, atteignant des valeurs supérieures à celles mesurées en absence de 

smectite (360 µM) et aucun biofilm n’est formé. Ainsi, il apparaît qu’en absence de contact 

entre les argiles et les bactéries, le fer présent au sein de la structure des smectites n’est pas 

accessible aux bactéries.  

 

 

 

Figure 29 : Croissance de P. aeruginosa et production de pyoverdine en présence de smectites confinées. 
A. Croissance de P. aeruginosa PAO1 en milieu carencé en fer, supplémenté par des smectites. Les bactéries 
sont incubées en milieu succinate en absence et en présence de smectites à 10 g.L-1 emprisonnées ou non dans un 
boudin de dialyse. B. Production de pyoverdine par P. aeruginosa PAO1 en µM suivie par mesure de 
l’absorbance à 400 nm (ε= 19 000 M-1.cm-1 pour la pyoverdine à pH 7), quand les bactéries sont incubées en 
milieu minimum en absence et en présence de smectites à 10 g.L-1 emprisonnées ou non dans un boudin de 
dialyse. 
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Afin de mieux caractériser ces échanges entre smectites et bactéries, les concentrations 

en silice, en aluminium et en fer ont été mesurées par ICP-AES, après 48 h d’incubation et 

après centrifugation du milieu de culture (Figure 30). Si les teneurs en silice, constituant 

majeur des smectites (58,35 %), sont importantes en présence de smectite, elles sont 

comparables, que les minéraux soient libres ou non dans le milieu (données non présentées). 

Par contre, lorsque les smectites sont emprisonnées dans le boudin de dialyse, les teneurs en 

aluminium et en fer mesurées dans le milieu sont nettement inférieures. En effet, lorsque le 

contact entre bactéries et argiles est possible, une stimulation des taux de solubilisation de ces 

deux métaux est observée, et ce malgré la formation d’un biofilm pouvant retenir ces 

éléments. 50 % d’aluminium et plus de 75 % de fer sont détectés par rapport aux smectites 

emprisonnées dans les boudins de dialyse.  

 

 
 
Figure 30 : Détection par ICP-AES de l’aluminium et du fer solubilisés par les bactéries. Les bactéries sont 
incubées en absence ou en présence de smectites confinées ou non dans un boudin de dialyse. Après 48 h 
d’incubation, les bactéries et les smectites sont centrifugées et les teneurs en métaux présents dans la solution 
sont mesurées par ICP-AES. Les conditions abiotiques ont été soustraites aux conditions biotiques.  

 

Le biofilm formé autour des grains de smectite aurait ainsi un rôle important dans les 

interactions entre bactéries productrices de sidérophores et smectites. Le contact entre ces 

deux partenaires permettrait la déstructuration des smectites et la libération de ses métaux 

constitutifs favorisant ainsi la croissance bactérienne et diminuant la synthèse de pyoverdine, 

alors piégée au sein de la matrice d’exopolysaccharides.  
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5. Enjeux environnementaux 

 

Bien que les Pseudomonas fluorescents soient ubiquitaires dans l’environnement,        

P. aeruginosa reste un pathogène opportuniste qui ne peut être utilisé dans les sols en vue 

d’expériences de remédiation. Si P. aeruginosa est un modèle au laboratoire très intéressant 

grâce aux grands nombres de mutants qui ont été développés, nous avons voulu vérifier que 

notre étude était transposable à un contexte environnemental. Ainsi, des expériences de 

croissance en présence de smectite et de Pseudomonas putida KT2440, bactérie non 

pathogène et fréquemment retrouvée dans l’environnement, ont été réalisées. De façon 

similaire à P. aeruginosa PAO1, un biofilm apparaît très rapidement autour des grains 

d’argiles. De plus, la croissance de P. putida est également stimulée par la présence de 

smectite (Figure 31A) et la production de pyoverdine est inhibée à forte concentration en 

minéral argileux (Figure 31B), tout comme nos observations avec P. aeruginosa. Ainsi,         

P. putida est capable d’acquérir le fer des smectites, ce qui nous laisse penser que nos 

conclusions quant à l’interaction entre P. aeruginosa et les smectites pourraient être étendues 

aux autres espèces de Pseudomonas fluorescents. 

 

 
 
Figure 31 : Croissance de P. aeruginosa et P. putida et production de pyoverdine. A. Croissance de P. 
aeruginosa PAO1 et P. putida KT2440 en milieu carencé en fer, supplémenté par des smectites. Les bactéries 
sont incubées en milieu minimum en absence et en présence de smectites à 10 g.L-1. B. Production de pyoverdine 
par P. aeruginosa PAO1 et P. putida KT2440 en µM suivie par mesure de l’absorbance à 400 nm (ε= 19 000 
M-1.cm-1 pour la pyoverdine à pH 7), quand les bactéries sont incubées en milieu minimum en absence et en 
présence de smectites à 10 g.L-1. 
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I - Matériel et méthodes 

 

1. Synthèse et caractérisation des goethites 

 

La goethite non substituée ainsi que les goethites substituées en cadmium et en nickel 

(9,07 %) ont été préparées en utilisant un protocole modifié de la méthode de Schwertmann et 

Cornell (Schwertmann & Cornell, 1991). 
 

Pour la goethite non substituée, une solution de KOH à 2,5 M (400 mL) a été préparée 

sous atmosphère inerte (N2), transférée dans un flacon en polyéthylène haute densité et 

vigoureusement mélangée avec 500 mL d’une solution de Fe(NO3)3.9H2O à 0,5 M. La 

suspension a vieilli durant 10 jours à 60°C puis a été transférée dans des tubes de dialyse et 

dialysée 7 jours avec de l’eau déminéralisée afin d’ôter les ions spectateurs de la réaction de 

précipitation. Après séchage à l'étuve à 30°C, la goethite a été réduite en poudre dans un 

mortier d'agate. 
 

Pour les goethites substituées, une solution de Fe(NO3)3.9H2O à 1 M (100 mL) a été 

mélangée par agitation magnétique dans un bécher en polyéthylène haute densité avec 10 mL 

d’une solution à 1 M soit de Ni(NO3)2.6H2O, soit de Cd(NO3)2.4H2O. 180 mL d’une solution 

de KOH à 5 M préparée sous atmosphère inerte (N2) a été ajoutée rapidement dans le bécher. 

De l’eau déminéralisée a été ajoutée afin de compléter jusqu’à 2 L. La suspension a été 

transférée dans un flacon en polyéthylène haute densité et maintenue durant 15 jours à 70°C. 

Le flacon a été agité et ouvert 5 min tous les jours. La préparation a ensuite été dialysée         

7 jours avec de l’eau déminéralisée puis séchée à l'étuve à 30°C avant d’être réduite en poudre 

dans un mortier d'agate. 
 

Toutes les goethites ont été caractérisées par diffraction des rayons X. Pour cela, après 

broyage dans un mortier en agate, les échantillons ont été caractérisés à l’aide d’un 

diffractomètre RX Brüker (modèle D5000), en mode � / 2� (Balayage de 3 à 65°, par pas de 

0,02° d’une durée de 2s, anticathode Cu, 40 kV – 30 mA). Les diagrammes sont présentés en 

annexes. Grâce aux techniques de diffraction, la cristallinité des échantillons a pu être 

déterminée (Annexes B-G). 
 

Après avoir été mises en suspension à une concentration de 20 g.L-1, les goethites ont 

été stérilisées par autoclavage (20 min à 121°C). Leur stérilité a ensuite été vérifiée par des 
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étalements sur gélose LB afin de contrôler la contamination bactérienne et sur gélose dextrose 

et pomme de terre (Difco) pour contrôle la contamination fongique. 

 

2. Cinétique de fluorescence de la pyoverdine en présence de goethite 

 

Les études de spectroscopie de fluorescence ont été effectuées avec un 

spectrofluorimètre de type PTI (Photon International TimeMaster, Bioritech). Les résultats 

obtenus ont été traités avec le logiciel Kaleidagraph. 
 

Les études de fluorescence ont été réalisées dans un tampon Tris-HCl 50 mM à pH 8. 

Tout d’abord, des concentrations croissantes de goethite (0 - 0,2 - 1 et 10 g.L-1) ont été 

incubées à température ambiante avec une concentration constante de pyoverdine (1 µM), 

durant 90 min. Après incubation, les échantillons ont été centrifugés (14 000 g, 15 min), les 

surnageants, placés dans une cuve en quartz de 1 mL, ont été excités à 400 nm. Des contrôles, 

sans goethite ou sans pyoverdine, ont été réalisés. Pour les goethites substituées par de l’Al, 

du Cd ou du Ni, la procédure a été la même. 

 

3. Croissance bactérienne en présence de goethite 

 

Afin d’observer les interactions entre les goethites et les bactéries, nous avons réalisé 

des expériences les mettant en contact, expériences similaires à celles réalisées pour les 

smectites. Nous avons utilisé une souche sauvage de P. aeruginosa ATCC 15692 ainsi que 

des mutants dans la production de sidérophores : PAO6297 (souche ne produisant pas de 

pyochéline, Serino et al, 1995), PAO6382 (souche ne produisant pas de pyoverdine, Braud et 

al, 2009b) et PAO6383 (double mutant ne produisant ni pyoverdine ni pyochéline, Michel et 

al, 2007). Une première série d’expériences a été menée sur les différentes goethites en 

présence de la souche PAO1. Les expériences impliquant les souches mutantes ont été 

réalisées en utilisant la goethite substituée aluminium. A partir d’une pré-culture en bouillon 

LB, de 24 h à 30°C sous agitation (220 rpm), un milieu succinate carencé en fer (composition 

en g.L-1 : K2HPO4, 6 ; KH2PO4, 3 ; (NH4)2SO4, 1 ; MgSO4.7H2O, 0,2 ; succinate de sodium, 

4 ; pH ajusté à 7 par ajout de NaOH) (Meyer & Abdallah, 1978) a été inoculé puis incubé 

sous agitation (220 rpm) durant 48 h. La culture a ensuite été centrifugée (10 min à 8 600 g) et 

lavée deux fois avec du milieu succinate. La concentration bactérienne a été déterminée par 

mesure de la densité optique à 600 nm.  
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L’expérience de croissance bactérienne en présence de goethite a été réalisée dans des 

Erlenmeyer en polycarbonate, contenant 16 mL de milieu succinate supplémenté de 

concentrations croissantes du minéral (0 - 1 et 10 g.L-1). Chaque Erlenmeyer a été inoculé 

avec les bactéries afin d’obtenir une DO600 finale de 0,05 par mL. Des témoins, sans bactérie 

ou sans goethite, ont également été réalisés. Les Erlenmeyer ont ensuite été incubés à 30°C, 

sous agitation (220 rpm) durant 48 h. 1 mL de chaque échantillon a été prélevé après 4 - 8 - 

24 - 28 et 48 h d’incubation. La croissance bactérienne planctonique a été déterminée après 

dilution et étalement de 100 µL de chaque dilution sur milieu gélosé LB et est exprimée en 

UFC.mL-1.  

 

4. Détermination des concentrations en métaux  

 

Pour les différentes expériences réalisées en présence de P. aeruginosa et de goethite, le 

milieu a été centrifugé 15 min à 4 500 g, après 48 h de culture. Le milieu de culture a ensuite 

été filtré sur membrane de 0,2 µm et acidifié à pH 1,0 avec de l’HNO3 à 70 %. Les teneurs 

des différents métaux (Al, Fe, Cd et Ni) présents dans les surnageants de culture ont été 

mesurées par ICP-AES. 

 

5. Microscopie conventionnelle 

 

La souche PAO1-mCherry (Laurent Guillon, non publiée) décrite dans la partie des 

interactions entre P. aeruginosa et les smectites a également été utilisée pour les observations 

microscopiques des goethites (1 g.L-1) après 24 h d’incubation en absence ou en présence de 

bactéries en milieu minimum ont été réalisées en microscopie à fond clair et en 

épifluorescence (Nikon Eclipse 50i, objectif : CFI Achroplan 100 x A ON 1,25 DT 0,18) 

connectée à une caméra DS-Fi1 numérique 12 bits. La coloration du biofilm par la pyoverdine 

produite a été détectée par un filtre Bv2A (excitation 400-440 nm, émission « Long Pass » 

470 nm). Les bactéries, marquées par la mCherry, ont été détectées par un filtre TRITC-A 

(excitation « Band Pass » 543 nm, émission 593 nm). Les images ont été capturées en utilisant 

le logiciel NIS elements. 
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II - Résultats et discussion 

 

1. Caractérisation des goethites 

 

La goethite non substituée (α-FeOOH) ainsi que celles substituées en nickel              

(Ni-α-FeOOH) et en aluminium (Al-α-FeOOH), contenant respectivement 1,3 % et 2,9 % de 

substitution, ont été synthétisées au Laboratoire Sols et Environnement. La goethite substituée 

en cadmium (Cd-α-FeOOH) a été synthétisée au Laboratoire d'Hydrologie et de Géochimie de 

Strasbourg, avec un taux de substitution de 9,01 %. Une seconde goethite substituée en nickel 

a également été produite dans ce laboratoire, avec un taux de substitution plus élevé que celle 

de Nancy, de 9,07 %. Les degrés de cristallinité de toutes ces goethites ont été déterminés 

ainsi que l’estimation de leurs surfaces spécifiques (Tableau 13 et Annexes B-G). 

Les techniques de diffraction X ont permis de caractériser les imperfections structurales 

dans un solide. À partir de l’analyse des profils de raies de diffraction X, il est possible de 

mesurer des écarts à la structure cristalline parfaite. Les principales imperfections accessibles 

sont la taille des cristallites et les  micro-contraintes. 

La loi de Scherrer relie la largeur des raies de diffraction à la taille des domaines 

cristallins : plus les domaines cristallins sont petits et plus les raies sont larges. La goethite 

substituée en cadmium est donc la mieux cristallisée alors que la goethite pure est la moins 

bien cristallisée (Tableau 13). 

 
Tableau 13 : Caractéristiques des différentes goethites utilisées dans notre étude 
 

Goethites % de 
substitution 

Composé 
cristallin identifié 

 

Largeur à mi-hauteur du 
pic (110), raie la plus 
intense de la goethite  

(en °2 θ) 

Surface 
spécifique 
(en m2.g-1) 

 

non 
substituée 

 

/ 
 

goethite 
 

 

0,557 
 

 

49,6  ± 0,6 

substituée 
Cd 

 

9,01 % 
 

goethite 
 

0,280 
 

 

99,3 ± 2,6 

substituée 
Ni 

 

9,07 % 
 

goethite 
 

0,381 
 

 

29 ± 2,6 

substituée 
Al 

 

2,9 % 
 

goethite 
 

0,493 
 

 

36,1 ± 4,9 

substituée 
Ni 

 

1,3 % 
 

goethite 
 

0,487 
 

 

47,4 ± 2,6 
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Toutes les expériences ont été réalisées en absence ainsi qu’en présence de 1 et          

10 g.L-1 de goethites. Néanmoins, pour la plus forte concentration de ces minéraux, les 

résultats apparaissent très difficiles à interpréter. Une des raisons de cette difficulté peut être 

une conséquence de la très forte turbidité d’une solution contenant 10 g.L-1 de goethite. Cette 

caractéristique n’est alors plus comparable au comportement d’une culture en milieu liquide. 

Ainsi, nous ne traiterons que des résultats obtenus en présence de 1 g.L-1 de goethites. 

 

2. Etude par fluorimétrie de la formation de complexes pyoverdine-métal 

en présence de goethite  

 

En présence de goethites, aucune cinétique n’a pu être effectuée en raison de l’opacité 

du milieu. Néanmoins, des quantités croissantes de minéraux ont été incubées 90 min avec 

une concentration constante de pyoverdine à 1 µM. Après centrifugation, les surnageants ont 

été excités à 400 nm (Figure 32) et le signal émis enregistré entre 420 et 600 nm. Lorsque la 

concentration en goethite augmente, une diminution de fluorescence est observée et ceci 

jusqu’à atteindre une extinction totale de fluorescence pour une concentration de 10 g.L-1. 

Bien que seuls les spectres réalisés sur la goethite pure soient présentés, une extinction 

presque totale du signal de fluorescence est observée pour 1 g.L-1 des différentes goethites 

substituées, suggérant que la pyoverdine est alors saturée en fer. Ainsi, il semblerait que la 

pyoverdine soit capable de complexer le fer de ces minéraux. 
 

 

 
 

Figure 32 : Spectres de fluorescence de la pyoverdine après incubation en présence de goethite. La 
pyoverdine à 1 µM est incubée en présence de concentrations croissantes de goethites, substituées ou non, dans 
un tampon Tris-HCl 50 mM à pH 8. Les concentrations de goethite utilisées sont 0,2 g.L-1 et 1 g.L-1. Après 
centrifugation, les échantillons sont excités à 400 nm. 
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 3. Croissance de P. aeruginosa en présence de goethites substituées ou non 

 

 Afin d’étudier la capacité des bactéries à utiliser le fer constitutif des goethites, la 

souche sauvage de P. aeruginosa PAO1 a été cultivée, sous agitation, en milieu carencé en 

fer, en absence et en présence de 1 g.L-1 des différentes goethites substituées ou non     

(Figure 33). La détermination du nombre de bactéries planctoniques a été réalisée par 

dénombrement sur boîtes LB agar.  
 

Les courbes de croissance obtenues en absence et en présence de 1 g.L-1 de goethites 

présentent les caractéristiques d’un cycle de croissance bactérienne en milieu liquide avec les 

4 phases distinctes : latence, exponentielle, stationnaire et déclin. Le comportement de          

P. aeruginosa diffère selon la nature du métal substituant les goethites. La croissance 

bactérienne est stimulée en présence de 1 g.L-1 de goethite non substituée ainsi qu’en présence 

de goethite substituée aluminium par rapport à la croissance obtenue en absence de goethite. 

Des résultats similaires ont également été obtenus en présence de goethites substituées ou non 

en aluminium à 0,4 g.L-1 en contact avec Pseudomonas mendocina par Maurice et al. 

(Maurice et al, 2000). Bien que l’aluminium soit un élément toxique pour toutes les formes de 

vie, la croissance de P. aeruginosa n’est apparemment pas inhibée par la présence 

d’aluminium quand il est fourni sous forme minérale, ou du moins à la concentration 

retrouvée en solution (0,78 µM) à partir des goethites substituées. La stimulation de 

croissance observée en présence de ces deux types de goethites suggère que les bactéries ont 

la capacité d’utiliser le fer constitutif de ces deux goethites.  
 

Cependant, en présence de goethites substituées en nickel et en cadmium, les résultats 

obtenus varient. Concernant les goethites substituées en nickel, bien que les pourcentages de 

substitution soient différents (1, 3 % et 9,07 %), la croissance est similaire. Si, à 24 h 

d’incubation, la croissance bactérienne en présence de ces deux goethites est semblable à celle 

observée en absence de goethite, la croissance est fortement ralentie lors des premières heures 

de culture. Il est possible d’envisager une libération importante de nickel qui, bien que micro-

élément essentiel à la bactérie, inhiberait la croissance entre 0 et 4 h. En effet, selon le taux de 

substitution en nickel, des concentrations entre 4 et 15 µM sont retrouvées en solution, alors 

que la concentration minimale inhibitrice du nickel pour cette souche a été déterminée à       

15 µM (Hannauer et al, 2012a). De plus, après 8 h d’incubation, comme nous le verrons par la 

suite, un biofilm se met en place autour des goethites, pouvant séquestrer cet élément dans la 

matrice d’exopolysaccharides et ainsi lever l’inhibition de la croissance planctonique. En 
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effet, bien que lors d’incubation de plus de 27 h, la résistance du biofilm et de la population 

planctonique aux métaux soit similaires, en dessous de 27 h, le biofilm permettrait une 

tolérance aux métaux de 2 à 25 fois supérieure à celle de la population planctonique (Harrison 

et al, 2005). Concernant la croissance de P. aeruginosa PAO1 en présence de goethite 

substituée en cadmium, celle-ci est très faible par rapport au témoin, quelque soit le temps de 

culture. De plus, comme nous le verrons ensuite, aucun biofilm n’est formé en présence de 

cette goethite, empêchant ainsi la séquestration du métal toxique.  

 

 
 
Figure 33 : Croissance de P. aeruginosa PAO1 à 30°C en milieu carencé en fer, supplémenté ou non par des 
goethites. Les bactéries sont incubées en milieu succinate en absence et en présence de différentes goethites à     
1 g.L-1. Les données sont les moyennes de trois expériences indépendantes. 
 
 

4. Formation d’un biofilm autour des goethites 

 

 Lors des expériences de croissance de P. aeruginosa PAO1 en présence des différentes 

goethites, la formation de biofilm a pu être notée au niveau macroscopique. En effet, de façon 

similaire aux smectites (article), dès 8 h d’incubation, un biofilm emprisonnant les grains de 

goethites est observé pour les différents oxy-hydroxydes de fer étudiés, à l’exception de la 

goethite substituée en cadmium. En effet, pour cette dernière, aucune structure de type biofilm 

n’a pu être observée, suggérant une toxicité du cadmium pour les bactéries.  
 

Des observations en microscopie de P. aeruginosa en présence des goethites, après 24 h 

d’incubation (Figure 34 A-D), confirment la présence de bactéries et d’une matrice 
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d’exopolysaccharides formant un biofilm qui emprisonne les goethites (Figure 34B), à 

l’exception de celle substituée en cadmium. Si les smectites apparaissaient dans une matrice 

d’exopolysaccharides colorée par la pyoverdine (article), le biofilm formé autour des grains 

de goethite s’avère peu coloré par la pyoverdine (Figure 34C). Cette observation peut 

s’expliquer par la forte densité du biofilm formé autour de ce type de minéraux, rendant les 

observations microscopiques difficiles, mais également par une production de pyoverdine 

dans le milieu contenant 1 g.L-1 de goethites, bien plus faible qu’en présence de smectite     

(50 µM vs 250 µM, voir paragraphe suivant). En outre, comme pour les smectites, les 

bactéries marquées par la mCherry apparaissent très majoritairement au sein de ce biofilm 

(Figure 34D). Si le rôle du biofilm en présence de minéraux est peu documenté, de telles 

structures ont déjà été observées pour des goethites substituées en aluminium en présence de 

P. mendocina (Maurice et al, 2000). De plus, la fixation des micro-organismes à la surface 

des minéraux a été reportée comme essentielle à la dissolution des oxy-hydroxydes de fer 

(Arnold et al, 1988). 

 

 
Figure 34 : Observation du biofilm formé par P. aeruginosa en présence de goethite. Image de microscopie 
en fond clair de goethite (1 g.L-1) en absence de bactérie (A) ou incubée durant 24 h en milieu minimum en 
présence de P. aeruginosa sous faible agitation (B). Le biofilm présenté en B a également été observé en 
microscopie à fluorescence (Ex. 400 – Em. 440 pour la pyoverdine (C) et Ex. 543 nm - Em. 593 nm pour la 
mCherry (D)) (Barre d’échelle = 20 µm). 
 

 

5. Production de pyoverdine par P. aeruginosa en présence de différentes 

goethites 

 

 Afin de quantifier la production de pyoverdine produite par P. aeruginosa PAO1, les 

milieux de culture contenant les différentes goethites à 1 g.L-1 ont été centrifugés et 

l’absorbance à 400 nm a été mesurée dans le surnageant (Figure 35). Cette approche ne prend 

cependant pas en compte la pyoverdine présente dans le biofilm. En absence de goethite, le 

milieu de culture des bactéries étant carencé en fer, une quantité importante de pyoverdine 

(125 µM) est détectée dans le milieu. En présence de 1 g.L-1 de goethites, qui contiennent des 

concentrations très élevées de fer (11,2 mM), la quantité de pyoverdine mesurée dans le 
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milieu diminue d’environ de moitié (63%). En présence de la goethite substituée en cadmium, 

la production de pyoverdine est retardée, due à une plus longue phase de latence de la 

croissance, qui est, de plus, très limitée en présence de cette goethite. Bien que pour les 

goethites substituées en nickel, les croissances présentaient des allures similaires, la synthèse 

de pyoverdine en présence de ces deux goethites diffère. En effet, si en présence de la goethite 

substituée à  9,07 %, la production du sidérophore atteint 60 µM, la synthèse de pyoverdine 

est presque totalement inhibée en présence de la goethite à 1,3 % de substitution en nickel. 

Outre le fait que la goethite substituée à 1,3 % contienne une quantité légèrement plus élevée 

de fer, la différence dans la production de pyoverdine pourrait être liée aux degrés de 

cristallinité de cet oxy-hydroxyde. En effet, cette goethite présente une moins bonne 

cristallinité, ce qui favoriserait sa dissolution par les bactéries, entraînant une quantité de fer 

plus importante dans le milieu entraînant une inhibition de la synthèse de pyoverdine. 

Néanmoins, la goethite substituée en nickel à 1,3 % possède une plus grande surface 

spécifique (47,4 m2.g-1) que celle à 9,07 % (29 m2.g-1). En effet, plus la surface spécifique 

d’un minéral est élevée, plus grande sera sa réactivité de surface vis-à-vis de sa dissolution.  
 

 

 
 
Figure 35 : Production de pyoverdine par P. aeruginosa PAO1 en µM suivie par mesure de l’absorbance à 
400 nm (ε= 19 000 M-1.cm-1 pour la pyoverdine à pH 7). Les bactéries sont incubées en milieu succinate en 
absence et en présence de différentes goethites à 1 g.L-1. Les données sont les moyennes de trois expériences 
indépendantes. 

 
Ces différents résultats concordent tous avec le fait que P. aeruginosa, outre sa capacité 

à utiliser le fer structural des smectites, est également capable d’utiliser celui de ces 

différentes goethites comme source de nutriment.  
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6. Implication des bactéries productrices de sidérophores dans la 

dissolution des goethites  

 

Au temps initial et après 48 h d’incubation des bactéries en absence ou en présence des 

goethites à 1 g.L-1, les quantités de métaux présents en solution ont été déterminées par     

ICP-AES (Figure 36 A-D). Afin de représenter plus fidèlement l’effet des bactéries sur le 

minéral, les teneurs en métaux présents par la dissolution des goethites par le milieu seul ont 

été soustraites à celles mesurées en présence de bactéries.  
 

L’élément constitutif majeur des goethites, le fer, atteint des teneurs d’environ 1,5 µM, 

en solution après 48 h de culture en présence de goethite non substituée. Des quantités 

comparables sont mesurées pour les différentes goethites, à l’exception de la goethite 

substituée en cadmium, dont la teneur en fer mesurée est de 4,5 µM (Figure 36B), et celle 

substituée en nickel à 9,07 % avec 15 µM de fer libéré (Figure 36D). Pour les smectites, dont 

les teneurs en fer sont beaucoup plus faibles au sein du minéral, des quantités similaires     

(1,7 µM) avaient également été retrouvées dans le milieu. En effet, dans la littérature, 

Reichard et al. ont évalué à 8 µM la quantité de fer dissous dans le milieu, après 48 h 

d’incubation de goethite à 2,5 g.L-1 en présence de 50 µM de DFOB (Reichard et al, 2007), 

teneurs légèrement supérieures à celles de notre étude. En effet, en présence de 1 g.L-1 et 

d’une production moyenne de pyoverdine de 60 µM, les teneurs retrouvées sont d’environ  

1,6 µM. Les variations observées pour les goethites substituées en cadmium et en nickel    

9,07 % pourraient être le fait des degrés de cristallinité variables entre ces goethites et les trois 

autres. Or, d’après les analyses aux rayons X, ce sont les goethites les mieux cristallisées. La 

surface spécifique de la goethite substituée en cadmium est extrêmement élevée (99,3 m2.g-1) 

comparée à celle de la goethite substituée en nickel 9,07 % qui présente la plus faible des 

surfaces (29 m2.g-1) de toutes les goethites testées dans ce travail. 
 

Les métaux (aluminium, cadmium et nickel) substituants les atomes de fer dans les 

goethites ne sont détectés dans le milieu qu’après 48 h d’incubation, et ceci uniquement en 

présence de bactéries. Si le cadmium ne représente que 9,01 % de la constitution de la 

goethite, environ 1,5 µM de cet élément est retrouvé dans la solution. De même, pour 

l’aluminium et le nickel, qui ne représentent que de faibles pourcentages de la goethite 

(inférieurs à 9,07 %), des teneurs parfois supérieures à celle du fer sont mesurées, notamment, 

dans le cas des goethites substituées en nickel. 

 



RESULTATS 207 

 

 

 

 

Figure 36 : Détection par ICP-AES des métaux dans les surnageants de culture supplémentés en goethites. 
Les bactéries (PAO1, souche sauvage) sont incubées en absence ou en présence de 1 g.L-1 des différentes 
goethites (A : non substituée ; B : substituée en cadmium ; C : substituées en aluminium et D : substituées en 
nickel). Initialement et après 48 h d’incubation, les milieux de culture sont centrifugés et les teneurs en métaux 
présents dans la solution sont mesurées par ICP-AES. Les histogrammes bleus hachurés correspondent à la 
goethite substituée en nickel à 9,07 % et les histogrammes bleus correspondent à la goethite substituée à 1,3 %. 
Les valeurs représentent la différence entre les conditions biotiques et abiotiques, au même temps d’incubation. 

 

En ce qui concerne ces dernières, si une des goethites possède un taux de substitution 

sept fois supérieur à l’autre mais seulement trois fois plus de nickel est détecté en solution, 

suggérant une dissolution plus importante de la goethite faiblement substituée. Ce résultat est 

cohérent si nous considérons les propriétés cristallographiques et chimiques. En effet, la 

goethite substituée en nickel 1,3 % présente un degré de cristallinité plus faible, ainsi qu’une 

surface spécifique plus grande (46,2 m2.g-1) que celle substituée à 9,07 %. La nature du cation 

en substitution dans le minéral influence de manière significative sa dissolution ainsi la 

croissance bactérienne. Ainsi, la solubilisation du fer des goethites par les bactéries pourrait 
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être à l’origine des stimulations de croissance observées précédemment. La déstructuration du 

réseau cristallin par la bactérie dans le but d’acquérir le fer aurait une conséquence importante 

sur la dissolution des métaux associés, potentiellement toxique. Les deux métaux ne se 

dissolvent pas dans les mêmes proportions que celles trouvées dans le minéral (Bousserrhine 

et al, 1999).  

 

7. Rôle des sidérophores de P. aeruginosa dans la dissolution des goethites 

alumineuse 

 

Afin d’étudier l’importance des deux sidérophores synthétisés par P. aeruginosa, la 

pyoverdine et la pyochéline, dans l’acquisition du fer à partir des goethites, la souche sauvage 

PAO1 de P. aeruginosa (Figure 37A) ainsi que des souches mutantes dans la production soit 

de la pyoverdine, soit de la pyochéline, ou encore des deux sidérophores, ont été cultivées 

dans un milieu carencé en fer, supplémenté à 1 g.L-1 de goethites substituées en aluminium 

(Figure 37 B-D). L’expérience a été effectuée uniquement sur les goethites substituées en 

aluminium, compte tenu que ce cation est très souvent retrouvé dans les oxydes de fer 

naturellement présents dans les sols. De plus, ces oxydes ont été très souvent étudiés, 

notamment dans le mécanisme de la réduction dissimilatrice du fer décrit chez les bactéries du 

genre Shewanella ou Geobacter, en condition d’anaérobie. 
 

De façon similaire à l’étude de la dissolution de la smectite par les Pseudomonades 

(article), une stimulation de croissance en présence de goethite substituée en aluminium est 

principalement observée lorsque la souche est capable de produire de la pyoverdine 

(Figure 37A-B). En absence de sidérophore (Figure 37D), aucune stimulation de croissance 

n’est observée lors de l’ajout de goethite, alors qu’en présence de la souche capable de 

synthétiser seulement la pyochéline (Figure 37C), la stimulation est retardée. Cette 

observation suggère que le fer, présent dans la goethite, est disponible pour les bactéries via la 

pyoverdine, et en son absence, la mise en place de l’acquisition du fer des goethites par la 

voie pyochéline se met en place plus tardivement. 
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Figure 37 : Croissance de P. aeruginosa PAO1 (A) ; PAO6297 (B), une souche déficiente dans la biosynthèse 
de la pyochéline ; PAO6382 (C), une souche ne synthétisant pas de pyoverdine et PAO6383 (D), une souche 
déficiente dans la biosynthèse à la fois de la pyoverdine et de la pyochéline. Ces différentes souches sont 
cultivées, à 30°C, en milieu carencé en fer, en absence ou en présence de goethite substituée en aluminium à      
1 g.L-1. Les données sont les moyennes de trois expériences indépendantes. 
 

 

Afin de préciser le rôle des sidérophores pyoverdine et pyochéline dans la dissolution 

des goethites, les teneurs en métaux présentes dans la solution ont été mesurées par ICP-AES 

après 48 h d’incubation et centrifugation des populations bactériennes et des goethites  

(Figure 38 A-B).  
 

Concernant les teneurs en fer retrouvées dans le milieu de culture, la présence de 

pyoverdine et/ou de pyochéline permettrait la solubilisation du fer constitutif des goethites 

(Figure 38A). En effet, les concentrations en fer obtenues en présence de l’un ou des deux 

sidérophores mettent en évidence l’implication de ces molécules dans la solubilisation du fer 

des goethites, confirmant les résultats obtenus lors des expériences avec les smectites (article). 
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Cependant, lors des expériences similaires avec les smectites, le double mutant ne permettait 

pas la solubilisation du fer. Dans le cas des goethites, ce résultat est moins marqué. En effet, 

en absence de production des deux sidérophores, du fer, en plus faibles quantités, est toutefois 

détecté dans le milieu, suggérant notamment qu’un mécanisme autre, tel que la présence de 

réductases ou la synthèse de phénazines, pourrait également intervenir en absence de synthèse 

de sidérophores et en présence de minéraux contenant de fortes teneurs en fer. En effet, Cox 

(Cox, 1986) a, en effet, montré que la pyocyanine pourrait participer à des réactions de 

solubilisation et de libération du fer. Le fer obtenu sous sa forme ferreuse pourrait alors 

s’accumuler dans la bactérie.  
 

Des teneurs en aluminium sont détectées dans le milieu lors de l’utilisation des deux 

souches produisant la pyoverdine, PAO1 et PAO6297 (Figure 38B), en présence de 1 g.L-1 de 

goethite substituée en aluminium. Le comportement similaire de ces deux souches suggère 

une implication majoritaire de la pyoverdine et non de la pyochéline dans la solubilisation de 

l’aluminium. Ainsi, en plus de la solubilisation du fer, comme il a pu être observé dans le cas 

des smectites, une solubilisation non seulement du fer mais également de l’aluminium des 

minéraux est également possible par la pyoverdine. 

 

 
 

Figure 38 : Dosage du fer (A) et de l'aluminium (B) présents dans les surnageants des cultures 
bactériennes. Les souches bactériennes ont été placées en milieu carencé en fer, en absence et en présence de 
goethite substituée en aluminium. Après 48 h d’incubation, le milieu de culture a été centrifugé et les teneurs en 
fer et en aluminium ont été mesurées par ICP-AES dans la solution. Les valeurs obtenues pour les essais 
abiotiques ont été soustraites. Les données sont les moyennes de trois expériences indépendantes. 
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 Ce travail nous a, tout d’abord, permis de décrire les interactions entre P. aeruginosa, 

bactérie productrice de sidérophores, et des minéraux tels que les smectites ou les goethites, 

mais également une avancée dans les mécanismes mis en jeu. En effet, nous avons pu 

observer qu’en présence de ces minéraux, dans un milieu carencé en fer, la croissance de      

P. aeruginosa est stimulée. Cation au sein des octaèdres des smectites et principal constituant 

des goethites, le fer présent dans ces minéraux peut être utilisable par la bactérie pour 

satisfaire ses besoins. Il est intéressant de constater que des observations similaires ont été 

décrites lors d’interactions entre Pseudomonas mendocina et des argiles de type kaolinite 

(Ams et al, 2002 ; Maurice et al, 2001b) ou de goethite substituée en aluminium (Maurice et 

al, 2000).  
  

 En conditions planctoniques, concernant la production de pyoverdine, sidérophore 

majeur chez les Pseudomonas fluorescents (Folschweiller et al, 2002), nous avons pu montrer 

qu’elle est intimement liée à la présence de minéraux. En effet, lors de l’ajout de 

concentrations croissantes de minéraux, et notamment de smectite, la production de 

pyoverdine diminue jusqu’à inhibition presque totale en présence de concentrations 

importantes de smectite. La production de pyoverdine étant finement régulée par la 

concentration en fer dans l’environnement de la bactérie (Visca, 2004), cette observation 

s’expliquerait par la présence en fer dans les smectites (2,85 %) et dans les goethites.  
 

En présence de bactéries, les teneurs en silice dissoute, traceur naturel d’altération, nous 

ont permis de déterminer la vitesse d’altération du minéral. Il est alors apparu qu’en présence 

de bactéries, cette dernière est multipliée par deux, nous permettant de conclure que              

P. aeruginosa intervient dans le processus de dissolution de ce minéral argileux. Dans le cas 

des goethites, il apparaît que les bactéries solubilisent le fer mais aussi les métaux présents 

éventuellement en substitution dans ces minéraux, contribuant ainsi à la mobilité de la phase 

solide à la phase liquide (eau du sol, eau interstitielle des sédiments, par exemple) de ces 

éléments, potentiellement toxiques. La nature du métal substituant les oxydes semble 

influencer de façon importante la croissance bactérienne mais aussi la dissolution du minéral. 

Bousserhine et al. ont montré que selon le cation substituant le fer dans la goethite, la 

dissolution est différente lors de réduction dissimilatrice du fer par les bactéries (Bousserrhine 

et al, 1999). Dans notre étude, la substitution entraîne une solubilisation du fer identique pour 

la goethite substituée en aluminium mais bien souvent supérieure pour celles substituées en 

cadmium et en nickel. Ces résultats suggèrent que le mécanisme d’action du métal par 

complexation par le sidérophore est bien distinct de celui réalisé par la réduction du fer 
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ferrique, présent dans les oxydes, en fer ferreux, servant d’accepteur final d’électrons pour ces 

bactéries en condition d’anaérobie. 
 

 Par une approche de biologie moléculaire reposant sur l’utilisation de mutants dans la 

production de sidérophores, pyoverdine et/ou pyochéline, utilisée pour la première fois dans 

ce type d’étude, nous avons pu mettre en évidence le rôle significatif de la pyoverdine dans la 

solubilisation du fer et de l’aluminium des smectites et des goethites. En effet, quand la 

bactérie est capable de produire les deux sidérophores, il apparaît clairement que la 

pyoverdine est principalement utilisée pour solubiliser le fer constitutif des smectites. Cette 

observation peut s’expliquer par l’affinité de la pyoverdine pour le fer, bien plus importante 

que celle déterminée pour la pyochéline (1032 M-1 versus 1017 M-1) (Albrecht-Gary et al, 

1994; Brandel et al, 2012). En absence de pyoverdine, la bactérie utiliserait alors la 

pyochéline afin de solubiliser le fer, mais son efficacité est bien plus faible et la solubilisation 

de l’aluminium n’est pas observée. Pour le double mutant, aucune trace de solubilisation de 

fer n’est observée, démontrant clairement le rôle des sidérophores dans la dissolution du 

minéral argileux. En revanche, dans le cas des goethites, les deux sidérophores semblent 

impliqués dans la solubilisation du fer mais l’absence de sidérophore conduit tout de même à 

une mobilisation du métal, bien qu’elle soit plus faible. Bien que le fer structural des goethites 

soit mieux cristallisé que celui présent au sein des smectites, son accessibilité et son 

abondance pourraient faciliter sa solubilisation ou alors mettre en jeu d’autres mécanismes 

(phénazines, réductases). En outre, seule la pyoverdine est capable de solubiliser l’aluminium 

constitutif des smectites et des goethites.  
 

 Un mécanisme indépendant de la présence de sidérophores régirait l’utilisation du 

magnésium par P. aeruginosa. Le rôle de la pyoverdine dans la chélation du fer des smectites 

et des goethites a également été confirmé par une étude in-vitro en utilisant un outil nouveau 

dans ce type d’interactions, la fluorimétrie. Si cette technique a permis de mettre en évidence 

le rôle de la pyoverdine dans la chélation du fer structural de ces minéraux, son utilisation 

pour suivre des cinétiques de complexation reste cependant restreinte aux faibles 

concentrations en minéraux et surtout à un système simple et non à un mélange de métaux.  
 

Afin de progresser dans la compréhension de ces mécanismes, il serait utile de réaliser 

des expériences complémentaires avec des mutants réductases ou encore des expériences nous 

permettant de connaître l’implication exacte de la pyoverdine et de la pyochéline dans les 

interactions avec les minéraux ainsi que leur mise en place au cours du temps.  
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 Concernant le biofilm, celui-ci apparaît comme un paramètre bactérien déterminant 

dans la mobilisation des éléments structuraux des smectites et des goethites. En effet, très 

rapidement, une matrice d’exopolysaccharides, entoure les grains des minéraux. Grâce aux 

observations microscopiques réalisées lors de cette étude, nous avons pu mettre en évidence 

que le biofilm est naturellement coloré par une substance fluorescente, notamment dans le cas 

des smectites. Après extraction et caractérisation spectrale de ce composé, il a pu être 

démontré qu’il s’agissait de pyoverdine. Lors des expériences de confinement des argiles, il 

est apparu que le contact entre P. aeruginosa et les smectites, permettant la formation du 

biofilm, semble être important dans la déstructuration des argiles ainsi que dans la libération 

des constituants de ces minéraux. La fixation des micro-organismes à la surface des oxy-

hydroxydes de fer apparaît comme essentielle à la dissolution de ces minéraux (Arnold et al, 

1988), corroborant notre conclusion. Néanmoins, l’utilisation de mutants dans la production 

de biofilm permettrait de progresser dans la compréhension de son rôle dans les interactions 

entre bactéries et minéraux, qui constitue un compartiment très complexe. 
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Comme nous l’avons vu dans le chapitre 5 (II. 2.), la phytoremédiation présente certains 

inconvénients. Toutefois, les bénéfices apportés par l’association des plantes avec des 

bactéries productrices de sidérophores dans le traitement in-situ de sols contaminés par des 

éléments traces métalliques ont été démontrés (Rajkumar et al, 2010 ; Whiting et al, 2001). 

Bien que des travaux aient montré que l’addition de telles bactéries augmente généralement 

l’extraction des contaminants (Lebeau et al, 2008 ; Ma et al, 2011), aucun mécanisme n’a 

encore été réellement appréhendé.  
 

L’objectif ultime de ce travail de thèse est de comprendre les interactions et les 

mécanismes impliqués dans le prélèvement d’éléments traces métalliques par la plante lors de 

l’ajout de bactéries productrices de sidérophores en vue de procéder à de la phytoremédiation 

assistée par de telles bactéries. Cette étude s’est focalisée sur le rôle de la pyoverdine, ainsi 

que sur celui de P. aeruginosa, dans des processus de prélèvement racinaire de cadmium et de 

nickel.  
 

Dans un premier temps, les expériences ont été menées en culture hydroponique, 

facilitant ainsi le contrôle des conditions de culture et de la composition du milieu 

d’exposition des racines. Le milieu de culture a été supplémenté avec (1) des smectites 

contaminées ou non en cadmium ou nickel, (2) de la pyoverdine ou des bactéries productrices 

de sidérophores et (3) du métal libre. La plante choisie dans cette étude est la tomate, 

Lycopersicon esculentum cv. Saint-Pierre, facilement cultivable en condition hydroponique et 

dans les dispositifs utilisés au cours de ces travaux (Cornu et al, 2007). De plus, si peu 

d’études de phytoremédiation ont été réalisées sur le genre Lycopersicon, il est apparu comme 

un candidat intéressant lors d’une expérience menée sur le prélèvement du cadmium en 

présence de Pseudomonas sp. isolées de sols contaminés (He et al, 2009). Ces résultats sont 

présentés dans une première partie. Bien que P. aeruginosa soit un pathogène opportuniste 

qui ne pourra être utilisé dans les sols en vue d’expériences de remédiation, cette bactérie 

reste un modèle, au laboratoire, très intéressant grâce aux grands nombres de mutants qui y 

ont été développés et à sa grande connaissance quant aux mécanismes d’acquisition 

notamment du fer.  
 

Dans un second temps, la capacité de la pyoverdine à affecter la mise en solution de 

contaminants métalliques depuis une phase solide mixte de type organo-minérale, telle qu’un 

sol, a été étudiée. Ces expériences, en galettes de sol, sont plus proches des conditions 

rencontrées dans l’environnement. Au pH du sol étudié (pH 8,0), la pyoverdine présente une 
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affinité similaire pour le nickel et le cadmium (respectivement 107 M-1 et 106,6 M-1, 

communication personnelle M. Elhabiri). Nous avons alors privilégié des métaux dont 

l’affinité pour la pyoverdine est contrastée, tels que le cadmium et le cuivre, la pyoverdine 

possédant une affinité relativement forte pour ce dernier (1016 M-1, communication 

personnelle M. Elhabiri). De plus, ces expériences ont été menées dans le cadre d’une 

collaboration avec le laboratoire Vigne Biotechnologie et Environnement de Colmar, qui 

s’intéresse particulièrement à l’aspect de dépollution des sols viticoles. Dès 1895, l’utilisation 

du cuivre en viticulture pour lutter contre Plasmopara viticola, parasite responsable du 

mildiou, s’est généralisée et des applications par pulvérisation sur le feuillage ont été 

systématiquement réalisées dans l’ensemble des régions viticoles françaises (Branas, 1984). 

Si 60 à 70 % du cuivre pulvérisé se retrouve sur les vignes, 20 à 30 % se retrouvent sur les 

sols et 10 % dans l’atmosphère, emportés par les vents (Chaignon, 2001). Les teneurs dans les 

sols ont ainsi été multipliées par un facteur de 10 à 100, pouvant atteindre de 200 à                 

1 000 mg.kg-1 (Delas, 1963 ; Flores-Velez, 1996). Ces expériences ont été réalisées en 

utilisant des DGT (Diffusive Gradient in Thin films) remplacées par la suite par la plante, L. 

esculentum cv. Saint-Pierre. Les DGT, développées par Davison et Zhang (Davison & Zhang, 

1994), sont constituées d’une couche de résine chélatante (Chelex-100 ®), séparée de 

l’échantillon par une couche de gel perméable dont la taille des pores est définie. Les ions 

métalliques sont accumulés et concentrés sur la résine. Cette accumulation se produit de façon 

linéaire et quantitative au cours du temps. Les DGT sont généralement utilisées pour mimer 

l’action des racines sur les prélèvements en métaux. Dans notre étude, nous les avons 

principalement utilisées afin de caractériser les cinétiques de mise en solution du cuivre et du 

cadmium associés à la phase solide. Ces résultats sont présentés dans une seconde partie. 
 

L’expérience de culture hydroponique en présence de cadmium et de pyoverdine a été 

réalisée en collaboration avec le Dr. Karine JEZEQUEL et le Dr.  Jean-Yves CORNU du 

Laboratoire Vigne Biotechnologies et Environnement. Les expériences menées en sol ont été 

réalisées par le Dr. Jean-Yves CORNU. Les dosages par ICP-AES ont été réalisés par le         

Dr. Thibault STERCKEMAN, du Laboratoire Sol et Environnement. 
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I - Matériel et méthodes 

 

1.  Purification de la pyoverdine 

 

 Pour les expériences d’interaction de la pyoverdine avec les smectites, de la désorption 

par la pyoverdine des métaux immobilisés sur les argiles ou encore de prélèvement des 

contaminants par la plante en présence de pyoverdine, ce sidérophore a été purifié comme 

décrit ci-après. Après 24 h de culture en milieu carencé CAA à 30°C (composition en g.L-1 : 

CAA, 5 ; K2HPO4, 1,18 ; MgSO4.7H2O, 0,25), les cellules ont été centrifugées 30 min à         

5 000 rpm. Le surnageant a ensuite été filtré sur papier Whatman de 0,45 µm puis sur 

membrane de nitrocellulose 0,22 µm. Le filtrat, acidifié à pH 6,0 avec de l’acide chloridrique 

6N, a été appliqué sur une colonne de résine Amberlite XAD-4 (Sigma), échangeuse d’ions, 

selon la méthode décrite par Carson et al. (Carson et al, 2000). La pyoverdine a été éluée avec 

de l’éthanol 50 %. L’éluât a été évaporé grâce à un évaporateur rotatif puis la pyoverdine a été 

reprise dans de l’eau ultra-pure, congelée et ensuite lyophilisée. La pyoverdine a ensuite été 

conservée à -20°C, à l’abri de la lumière.  

 

2.  Stabilité de la pyoverdine au cours du temps 

 

 La pyoverdine étant utilisée dans les expériences de phytoremédiation, sur des durées de 

traitement de deux jours, nous avons voulu vérifier la stabilité de la molécule au cours du 

temps. Pour cela, la pyoverdine a été incubée dans le milieu de culture utilisé pour les plantes 

(MES + Ca(NO3)2), puis l’ensemble a été placé sous agitation (220 rpm), à l’obscurité, durant 

plusieurs jours, à 30°C. A chaque temps (0 - 4 - 7 et 10 jours), un prélèvement de 200 µL a 

été effectué. Les spectres d’absorbance ont été réalisés afin de vérifier la stabilité du 

chromophore responsable des caractéristiques spectrales et les profils isoélectrophorétiques 

(IEF) afin de s’assurer de la stabilité de la chaîne peptidique de la pyoverdine.  
 

 La méthode d’isoélectrophorèse utilisée est celle décrite par Koedam et al. (Koedam et 

al, 1994). Un film support (gel Bio-Rad, réf. 1702983) a été utilisé pour un gel 

polyacrylamide 5 % (125 x 65 x 0,4 mm) contenant des ampholines (Byolyte 3/10, Bio-Rad), 

qui développent durant l’électrophorèse un gradient de pHi de 3,5 à 9,3. La préparation des 

gels et les conditions d’électrophorèse correspondent aux recommandations du fabricant. Les 
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dépôts sur le gel des échantillons (1 µL à 5 mM) de pyoverdine purifiée sur XAD, présente 

dans le milieu de culture, ont ensuite été effectués. Les bandes ont été visualisées sous UV et 

leur point isoélectrique a été déterminé grâce à un marqueur de pHi. 
 

3. Prélèvement des métaux en présence de pyoverdine ou P. aeruginosa, en 

culture hydroponique, par L. esculentum 

 

3.1. Germination et pré-culture en système hydroponique  

 

Le système de culture utilisé pour l’essai biologique a été adapté à partir de celui conçu 

par Chaignon and Hesinger (Chaignon & Hinsinger, 2003). Les graines de tomates 

(Lycopersicon esculentum cv. Saint Pierre) ont été stérilisées avec de l’H2O2 pendant 10 min 

et rincées abondamment avec de l’eau ultra-pure. Dix graines ont ensuite été placées par 

dispositif afin d’obtenir une « couverture » adéquate sur le maillage (Figure 39A).                

La pré-culture s’est déroulée en conditions hydroponiques durant 13 jours (Figure 39B-C).  

 

 
Figure 39 : Dispositif utilisé lors de la phase de germination (A) et de pré-culture (B-C) de L. esculentum 
cv. Saint-Pierre. 
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Les 5 premiers jours correspondent à la phase de germination. Cette dernière est 

effectuée dans une solution germinative composée de 600 µM de CaCl2 et 2 µM de H3BO3. 

Les dispositifs ont ensuite été placés à l’obscurité jusqu’à l’apparition des premiers 

cotylédons. La germination s’est déroulée en chambre de culture sous conditions contrôlées à 

70 % d’humidité, 16 h à 25°C et 8 h à 20°C de température. 
 

A partir du 6ème jour, la solution de germination a été remplacée par une solution 

nutritive composée de 2 mM KNO3, 2 mM Ca(NO3)2, 1 mM MgSO4, 0,5 mM KH2PO4,        

50 µM FeNaEDTA, 10 µM H3BO3, 2 µM MnCl2, 1 µM ZnSO4, 0,2 µM CuCl2 et 0,05 µM 

Na2MoO4. Cette solution a été renouvelée tous les deux jours. L’expérience a été menée en 

chambre de culture sous conditions contrôlées : 16 h de photopériode (flux de photons        

300 µmol photons. m-2. s-1), 25/20°C de température jour/nuit et 70 % d’humidité. 

 

3.2. Prélèvement des contaminants métalliques par la plante en 

présence de pyoverdine ou de P. aeruginosa 

 

Pour mener l’expérience, des groupes de 6 répétitions ont été formés aléatoirement. Les 

plants âgés de 13 jours ont été exposés, en conditions hydroponiques, pendant deux jours, à 

différentes conditions. En effet, le milieu a été supplémenté avec (1) des smectites ou des 

smectites contaminées en métal, (2) de la pyoverdine ou des bactéries productrices de 

sidérophores, P. aeruginosa, (3) du métal libre. Des contrôles sans smectite ou métal ainsi que 

sans sidérophores ou bactéries ont été inclus (Figure 40).  
 

Tout d’abord, pour le prélèvement par la plante en présence de pyoverdine, les 

paramètres sont  les suivants : pyoverdine à 50 µM, des métaux à 1 µM (nickel ou cadmium) 

et des smectites à 0,2 g.L-1. L’absorption des métaux contaminants sur les smectites a été 

réalisée en incubant les smectites et le métal, 24 h avant le début de l’expérience. Le milieu de 

culture était composé de 2 mM de MES et 725 µM de Ca(NO3)2. Le pH de la solution a été 

ajusté à 6,4. Les godets ont été placés sous agitation grâce à un barreau magnétique (200 rpm)    

(Figure 40). 
 

Ensuite, pour les expériences de prélèvement des contaminants en présence de bactéries 

productrices de sidérophores, P. aeruginosa ATCC 15692 (PAO1) a été utilisée. A partir 

d’une pré-culture en LB de 18 à 24 h à 30°C et sous agitation (220 rpm), un milieu (CAA) 
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carencé en fer a été inoculé et incubé sous agitation (220 rpm) durant 48 h. La culture a 

ensuite été centrifugée (10 min à 8 600 g) et lavée deux fois avec du milieu CAA. La 

concentration bactérienne a été déterminée par mesure de la densité optique à 600 nm. Les 

échantillons ont été inoculés à 108 CFU.mL-1. La concentration en nickel était de 1 µM et 

celle de smectite de 0,2 g.L-1. Les essais ont été effectués dans un milieu CAA modifié, 

permettant la survie bactérienne et végétale (composition en g.L-1 : casamino-acides 5,0 ;  

K2HPO4 1,18 ; MgSO4 0,25 ; tampon MES 0,39 et Ca(NO3)2 0,118 ; pH ajusté à 6,4). En fin 

d’expérience, la production de pyoverdine a été déterminée par mesure de l’absorbance à    

400 nm et la population bactérienne a été estimée par dénombrement sur boîte LB Agar. 

 

 
 
Figure 40 : Conditions de culture testées. 
 
 

A l’issue des deux jours de traitement, les plants ont été récoltés, les racines et les 

parties aériennes ont été séparées puis rincées à l’eau ultra-pure (Figure 41). 

 

 
Figure 41 : Séparation des racines et des parties aériennes qui seront ensuite pesées. 
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3.3. Analyses des racines 

 

L’analyse des racines consistant à la détermination de leur longueur, de leur diamètre et 

de leur surface, a été réalisée à l’aide du logiciel WinRHIZO (Regent Instruments Inc., 

Québec, Canada) (Arsenault et al, 1995). La première étape a permis l’acquisition des images 

des racines (Figure 42A). Pour ceci, les racines ont été déposées dans un bac rempli d’eau 

ultra-pure puis étalées au maximum. Pour obtenir les meilleures images, WinRHIZO a été 

utilisé avec un scanner approuvé, qui permet aux racines d’être éclairées au dessus et en 

dessous pendant qu'elles sont scannées afin de réduire au maximum les ombres. Les images 

obtenues ont alors été traitées grâce au logiciel WinRhizo (Figure 42B). La répartition des 

différents paramètres mesurés a alors été exprimée en classes.  

 

 
 

Figure 42 : Analyses des racines. A. Acquisition des images des racines par scan. B. Traitement des images 
scannées grâce aux logiciel WinRHIZO, permettant une répartition des valeurs par classes. 

 

3.4. Dosage des métaux contenus dans les plantes 

 

Pour chaque traitement, les 6 répétitions ont été collectées et analysées séparément. Les 

échantillons ont ensuite été pesés puis placés à l’étuve (65°C) durant 48 h et ont été, à l’issue 

de la dessiccation, à nouveau pesés.  
 

Les métaux ont été dosés à partir des échantillons préalablement minéralisés. Pour la 

minéralisation, la totalité des racines et des parties aériennes réduites en poudre a été 

introduite dans chacune des bombes du minéralisateur. Les échantillons ont été introduits 

dans un réacteur en téflon. 8 mL d’HNO3 65 % (v/v) et 2 mL d’H2O2 30 % (v/v) ont été 
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ajoutés, selon le protocole préconisé par le fournisseur du micro-onde (Milestone, Inc., USA), 

l’H 2O2 ayant pour but de diminuer la formation des vapeurs nitriques. Le programme consiste 

en 3 étapes : 10 min à 1 000 W (0 à 180°C), 10 min à 1 000 W (180°C) et 20 min à 1 000 W 

(ventilation). Le minéralisât  a été repris dans de l’eau ultra-pure et ajusté à 25 mL dans une 

fiole jaugée (Borkowska-Burnecka, 2000). Les concentrations en fer, en cadmium ou en 

nickel ont été déterminées par ICP-AES (Liberty II, Varian, Inc., Palo Alto, California, USA 

TY ULTIMA, Jobin Yvon, JY124), au laboratoire Sols et Environnement à l’Institut National 

Polytechnique de Lorraine, à Nancy. Une solution certifiée (EU-H-2, SCP Science, 

Courtaboeuf, France) a été incluse dans les analyses comme contrôle. 

3.5. Analyses statistiques 

 

Afin de tester la pertinence des différentes variables déterminées (longueurs et surfaces 

racinaires, teneurs en métaux, croissance bactérienne et désorption du fer de la smectite et des 

contaminants adsorbés sur le minéral), une analyse de variance a été conduite à l’aide du 

logiciel R. Lorsque l’ANOVA a conclu à une différence significative, les traitements ont été 

séparés en utilisant le test de Tukey (Tukey, 1951). 

 

4. Mobilisation par la pyoverdine des contaminants adsorbés sur les 

smectites ou présents dans la structure cristalline des goethites  

 

4.1. Désorption des contaminants adsorbés sur les smectites 

 

La première étape de 24 h sous agitation permet la floculation des smectites. Pour ceci, 

0,2 g.L-1 de smectite a été incubé dans 10 mL de tampon contenant 2 mM de MES et 725 µM 

de Ca(NO3)2, le pH ayant été ajusté à 6,4. L’expérience a été réalisée dans des tubes en 

polypropylène de 50 mL. Comme contrôles, des sidérophores (sans argile) et des argiles (sans 

pyoverdine), ont été inclus. La seconde étape correspond à l’adsorption de 1 µM de 

contaminants (nickel ou cadmium) sur les smectites. Une concentration initiale de 50 µM a 

été ajoutée, correspondant à l’étape de sorption des contaminants. Après 24 h d’incubation, 

les échantillons ont été centrifugés (8 000 g, 20min) et les surnageants ont été filtrés          

(0,22 µm). Pour mesurer les éléments par ICP-AES, les filtrats ont été acidifiés à pH 1,0 avec 

de l’HNO3 (70 %). 5 répétitions ont été réalisées.  

 



RESULTATS 231 

 
 

 

 4.2. Mobilisation des métaux présents dans la structure cristalline des 

goethites 

 

 Afin d’étudier la capacité de la pyoverdine à solubiliser les métaux présents dans la 

structure cristallines des goethites, 1 g.L-1 d’oxy-hydroxyde de fer a été placé dans 10 mL de 

tampon contenant 2 mM de MES et 725 µM de Ca(NO3)2, le pH ayant été ajusté à 6,4. 50 µM 

de pyoverdine ont été ajoutés. Des contrôles, de la pyoverdine (sans goethite) et des goethites 

(sans pyoverdine), ont été inclus. Après 24 h d’incubation, les échantillons ont été centrifugés 

(8 000g, 20 min) et les surnageants filtrés (0,22 µm). Pour mesurer les éléments par ICP-AES, 

les filtrats ont été acidifiés à pH 1,0 avec de l’acide nitrique (HNO3 70 %). 5 répétitions ont 

été réalisées. 
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II - Résultats et discussion 

 

Les expériences ont été menées en culture hydroponique, sur des plants de tomate, 

Lycopersicon esculentum cv. Saint-Pierre. Les premières expériences ont été réalisées en 

présence de pyoverdine purifiée, dans un milieu dédié à la culture des plantes supplémenté 

avec (1) des smectites ou des smectites contaminées en cadmium ou en nickel, (2) de la 

pyoverdine ou des bactéries productrices de sidérophores et (3) du cadmium ou du nickel 

libre. Des contrôles, sans smectites ou sans métaux, ou en absence de pyoverdine ou de 

bactéries, ont été inclus. Au préalable, la stabilité de la pyoverdine au cours du temps a été 

vérifié dans le milieu choisi.  

 

1. Etude de la stabilité de la pyoverdine au cours du temps 

 

Afin d’étudier si la diminution des quantités restantes de pyoverdine en solution était 

due à une dégradation de la molécule au cours du temps ou à son incorporation par la plante, 

nous avons vérifié la stabilité du sidérophore dans le temps. Ainsi, la pyoverdine purifiée sur 

résine Amberlite XAD-4 a été placée durant 10 jours, dans le tampon utilisé comme milieu de 

culture pour les végétaux et composé de 2 mM de MES et de 725 µM de Ca(NO3)2, dont le 

pH est ajusté à 6,4. Aux différents temps de prélèvement, des spectres d’absorbance et des 

profils isoélectrophorétiques de la pyoverdine ont été réalisés afin d’évaluer sa stabilité dans 

le temps.  
 

Si, dans la littérature, peu d’études ont été menées sur la stabilité de la pyoverdine, cette 

dernière apparaît cependant comme une molécule plutôt labile, en particulier lors de 

variations de pH (Meyer & Abdallah, 1978), en présence de lumière (Eraso & Albesa, 1998), 

d’acide ou encore d’oxygène (Budzikiewicz, 1993). Bien qu’au cours de nos expériences, 

nous n’ayons pas pu nous affranchir de ce dernier paramètre, nous nous sommes placés dans 

un tampon ajusté à pH 6,4 qui a été constant durant les 10 jours d’incubation. De plus, 

l’expérience a été conduite à l’obscurité, tout comme les expériences de phytoremédiation 

(godets recouverts de papier aluminium).  
 

Concernant les mesures d’absorbance de la pyoverdine incubée en présence du tampon 

composé de MES et Ca(NO3)2, aucune variation n’est observée au cours du temps (Figure 

43A). En effet, tous les spectres réalisés à 0 - 2 - 4 - 7 et 10 jours d’incubation ont une allure 
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similaire. Ainsi, même après 10 jours d’expérience, le chromophore, qui confère les 

propriétés de couleurs et de fluorescence à la pyoverdine (Demange et al, 1990 ; 

Wendenbaum et al, 1983), n’est pas dégradé.  

 

 
 

Figure 43 : Etude de la stabilité de la pyoverdine produite par P. aeruginosa PAO1 au cours du temps, 
dans un tampon ajusté à pH 6,4, contenant 2 mM de MES et 725 de µM Ca(NO3)2. A. Spectres 
d’absorbance de la pyoverdine (T0, rouge ; 2 j, bleu ; 4 j, vert ; 7 j, gris et 10 j, violet). B. Evolution des profils 
isoélectrophorétiques de la pyoverdine au cours du temps. Le témoin correspondant à la solution de pyoverdine 
non incubée. 

 

La migration par IEF (isoélectrophorèse) permet l’observation de trois bandes distinctes 

(7,25 - 7,4 et 8,8) pour les différents temps d’incubation (Figure 43B). Une première bande, à 

un pI de 7,25, une seconde à 7,4 et enfin, une dernière possédant un pI de 8,8, sont visibles. 

Ces différentes bandes correspondent aux différentes isoformes de la pyoverdine de              

P. aeruginosa PAO1, l’acide succinique, le succinamide et l’alpha-cétoglutarique (Meyer, 

2000). Bien que tous les échantillons présentent ces trois bandes, des variations d’intensités 

sont présentes au cours du temps. En effet, la bande au pI le plus élevé, de forte intensité pour 

le témoin et lors du premier jour d’incubation, s’atténue dès le deuxième jour pour n’être que 
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très faible en fin d’expérience. A l’inverse, la bande migrant à un pI de 7,4 s’intensifie 

légèrement au cours du temps alors que l’intensité de la troisième bande ne varie pas. Ces 

observations suggèrent la disparition d’une des isoformes de la pyoverdine, au profit de 

l’apparition d’une nouvelle.  
 

Dans la littérature, aucune donnée n’existe concernant la chélation du fer par les trois 

isoformes. En revanche, le radical R n’intervenant pas dans la complexation du fer, ces 

différentes isoformes doivent très certainement fixer le fer avec la même efficacité. Ainsi, la 

pyoverdine apparaît stable au cours de temps, vis-à-vis des propriétés de chélation du fer qui 

nous intéresse dans cette étude, malgré les modifications des isoformes observées durant les 

10 jours d’incubation.  

 

2. Suivi de la quantité de pyoverdine au cours des expériences de 

prélèvement de cadmium et de nickel  

 

Pour les expériences de prélèvement de cadmium ou de nickel en présence de 

pyoverdine, la concentration initiale du sidérophore est de 50 µM. A l’issue des deux jours 

d’exposition des végétaux, les milieux de culture ont été centrifugés et la quantité de 

pyoverdine restante a été estimée par mesure de l’absorbance à 400 nm.  
 

Il apparaît qu’à l’issue des deux jours d’exposition, en absence de smectite, une 

diminution d’environ 3 % de la concentration initiale de pyoverdine est observée lors de 

l’expérience de phytoremédiation du cadmium, tandis que la diminution observée lors de 

l’expérience en présence du nickel est d’environ 15 % (données non présentées). La 

différence entre ces expériences menées sur les deux métaux peut s’expliquer en partie par 

une croissance inférieure des plantes utilisées dans le cas de la phytoremédiation du cadmium, 

plantes pourtant du même âge en début d’expérience. De plus, la diminution des quantités de 

pyoverdine durant les deux jours d’exposition pourrait être due, non pas à sa dégradation, 

comme nous avons pu le vérifier mais à sa possible incorporation par la plante. En effet, dans 

la littérature, il a déjà été montré que la pyoverdine de Pseudomonas fluorescens était 

incorporée dans les racines d’Arabidospis thaliana suggérant ainsi l’acquisition, par une voie 

encore inconnue, du complexe pyoverdine-fer par les racines de la plante (Vansuyt et al, 

2007). Il en serait de même chez la tomate.  
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Lors des mesures effectuées sur les solutions ayant contenu les smectites contaminées 

par les métaux, une diminution d’environ 38 % est observée pour les deux métaux, suggérant 

qu’une partie de la pyoverdine doit être adsorbée sur les argiles.  

 

3. Croissance bactérienne et production de pyoverdine lors des expériences 

de prélèvement du nickel en présence de P. aeruginosa 

 

A la fin de l’expérience de prélèvement du nickel en présence P. aeruginosa, la 

croissance bactérienne a été estimée par dénombrement sur milieu gélosé LB et la production 

de pyoverdine a été déterminée par mesure de l’absorbance à 400 nm sur les milieux de 

culture des végétaux (Figure 44).  

 

 

 

Figure 44 : Croissance de P. aeruginosa et production de pyoverdine dans différentes conditions, après 
deux jours d’exposition en présence de L. esculentum cv. Saint-Pierre dans le milieu CAA modifié. Les 
smectites sont présentes à une concentration de 0,2 g.L-1 et le nickel à 1 µM. Les valeurs représentent la 
moyenne ± la déviation standard des 6 répétitions et les lettres diffèrent pour les valeurs présentant des 
différences significatives (ANOVA, P < 0,001 ; test de Tukey P < 0,05).  

 

Initialement, le milieu de culture végétale a été inoculé à 108 UFC.mL-1. Il apparaît 

que la présence de nickel et de smectite ne perturbe pas la croissance des bactéries, étant 

donné qu’une croissance d’environ un log est observée. En effet, à l’issue des deux jours 

d’incubation avec les plantes, la population de P. aeruginosa retrouvée est similaire pour les 
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différentes conditions, néanmoins, seules les bactéries planctoniques ont été dénombrées. En 

présence de la plante, ainsi qu’en présence de la plante et du nickel, la production de 

pyoverdine présente dans le milieu est de l’ordre de 35 µM tandis que la présence de smectite 

réduit la synthèse de ce sidérophore, ou en absorbe une partie. Si lors des expériences 

réalisées dans le chapitre précédent (article), il est apparu qu’en présence de smectite à        

0,2 g.L-1, la production de pyoverdine n’était pas diminuée, il se peut que la différence 

observée soit due à l’agitation qui varie entre ces deux types d’expériences, modifiant ainsi le 

contact entre les smectites et les bactéries. De plus, comme nous le verrons par la suite, un 

biofilm visuellement plus important se forme autour des racines pouvant emprisonner la 

pyoverdine.  
 

4. Formation d’un biofilm bactérien autour des racines de L. esculentum 

 

A l’issue des deux jours d’exposition des plants de tomates à différentes conditions, il a 

été remarqué qu’un biofilm était présent autour des racines, en présence de P. aeruginosa 

(Figure 45B-C), tandis qu’en absence de bactérie (Figure 45A), aucune structure de ce type 

n’est observée. Bien que la quantification du biofilm n’ait pas été réalisée, la présence de 

smectite semble favoriser la formation d’un biofilm plus important, résultat déjà observé dans 

le précédent chapitre, en absence de végétaux (article). En effet, la présence du minéral 

permet une augmentation de la surface d’échange et ainsi l’établissement des bactéries et la 

formation de biofilm.  
 

 
Figure 45 : Formation d'un biofilm autour des racines des plants de tomate après deux jours d'exposition 
dans un milieu CAA modifié. A. En présence de smectite (0,2 g.L-1) et en absence de P. aeruginosa. B. En 
absence de smectite et en présence de P. aeruginosa. C. En présence de smectite (0,2 g.L-1) et en présence de P. 
aeruginosa. Les flèches noires indiquent du biofilm. 
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Les procaryotes interagissant avec les plantes peuvent avoir des rôles divers 

(pathogènes, commensaux ou mutualistes) s’accompagnant fréquemment de la formation d’un 

biofilm (Danhorn & Fuqua, 2007). En effet, si le biocontrôle Bacillus subtilis forme un 

biofilm sur les racines d’Arabidopsis thaliana les protégeant des bactéries Gram négatives en 

limitant les sites d’infection, P. aeruginosa peut, quant à elle, former un biofilm sur les 

racines d’A. thaliana non bénéfique et même pathogène, tuant les plantes en 7 jours (Bais et 

al, 2004 ; Walker et al, 2004). Dans notre étude, aucune mortalité des plants de tomate n’a été 

observée. Cependant, l’expérience ayant été conduite que sur deux jours en présence de P. 

aeruginosa, nous ne pouvons conclure quant à un éventuel rôle pathogène, dans le cas d’une 

exposition prolongée. 

 

5. Influence de la pyoverdine et de P. aeruginosa sur la croissance végétale 

 

A l’issue des deux jours d’exposition, les plantes sont récoltées, les racines, d’une part, 

et les parties aériennes, d’autre part, sont séchées puis pesées (Tableau 14). L’expérience 

ayant été menée sur deux jours, peu de différences sont attendues. Majoritairement, la 

smectite et les métaux n’influencent pas la croissance des parties aériennes et des racines. 

Néanmoins, le cadmium, lorsqu’il est présent seul dans le milieu semble inhiber la croissance 

racinaire des plants de tomate. En accord avec de précédentes études impliquant le cadmium, 

cet élément non essentiel est connu pour inhiber l’élongation racinaire et influencer 

l’anatomie des racines (Lux et al, 2011), tandis que la biomasse des feuilles n’est pas 

significativement réduite (Pahlsson, 1989). En présence de smectite, le cadmium, 

majoritairement adsorbé sur le minéral, n’a pas d’impact sur les racines. De même, la  

pyoverdine, en complexant ce métal protégerait les racines. La présence de P. aeruginosa 

semble, quant à elle, défavoriser la croissance racinaire mais n’a aucun effet sur les parties 

aériennes. De façon surprenante, la majorité des études de phytoremédiation, assistée par des 

bactéries, signale une stimulation de la biomasse (Ma et al, 2009). En effet, en présence de P. 

aeruginosa, Sinha et Mukherjee (Sinha & Mukherjee, 2008) ont constaté une augmentation de 

la biomasse végétale des plants de concombre et de Brassicacées. De même, une stimulation 

de la croissance de plants de tomate est observée en présence de bactéries telles que 

Methylobacterium sp. ou de Burkholderia sp. (Madhaiyan et al, 2007). Cependant, outre le 

fait d’être réalisées sur des temps d’exposition plus longs (15 à 45 jours), ces expériences se 

déroulent toutes en sols dont les compositions sont différentes de celles du milieu de culture 

hydroponique. Ainsi, les bactéries ont notamment pu rendre disponible le phosphore insoluble                      



 
 

 

 
 
 
 
 
Tableau 14 : Influence de la pyoverdine ou de P. aeruginosa sur la masse sèche en mg des racines et des parties aériennes de L. esculentum cv. Saint-Pierre en 
présence de différentes conditions. Les expériences en présence de pyoverdine ont été réalisées en milieu contenant du MES et Ca(NO3)2 tandis que les expériences en 
présence de bactéries ont été réalisées en milieu CAA modifié. Les valeurs représentent la moyenne ± la déviation standard des 6 répétitions et les lettres diffèrent pour les 
valeurs présentant des différences significatives (ANOVA, P < 0,001 ; test de Tukey P < 0,05). 
 
 

 
 

 
 

  

Traitements 
 

      

 
Milieu Pvd / Bactéries Smectite Métaux Smectite-mét aux 

 

Métaux + Pvd / 
Bactéries 

 

 

Smectite-métaux 
+ Pvd / Bactéries 

 
 

Cd (Pvd)        

  Racines 17.33 ± 2.25ab 17.65 ± 7.84ab 14.60 ± 1.71bc 11.28 ± 2.25b 20.90 ± 3.65ac 24.02 ± 3.20a 21.73 ± 2.79ac 
Parties aériennes 146.15 ± 24.08a 101.99 ± 4.47b 138.21 ± 22.80ab 128.21 ± 19.24ab 130.11 ± 22.8ab 145.12 ± 17.61a 133.33 ± 24.22ab 

 
Ni (Pvd)        

Racines 21.22 ± 3.74a 23.44 ± 2.38a 19.6 ± 1.59a 24.60 ± 4.30a 24.60 ± 4.60a 19.05 ± 3.24a 17.75 ± 2.09a 
 Parties aériennes 174.96 ± 8.23a 262.90 ± 11.83b 180.83 ± 39.23a 277.48 ± 27.81ab 183.94 ± 30.03a 189.50 ± 32.96a 196.32 ± 30.62a 

 
Ni (Bactéries)        

 Racines 36.73 ± 7.51ad 21.15 ± 3.83bc 41.72 ± 9.20d 37.82 ± 6.00d 34.50 ± 8.39bd 23.28 ± 9.86abc 18.22 ± 7.14c 
 Parties aériennes 

 
287.30 ± 24.61a 

 
261.10 ± 60.80a 

 
310.57 ± 85.61a 

 
273.6 ± 53.58a 

 
236.42 ± 42.86a

 

 
232.73 ± 16.61a 

 
257.05 ± 40.20a 
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grâce à des réactions d’acidification, de libération d’acides organiques (Chung et al, 2005) et 

ainsi favoriser la croissance des végétaux. De plus, si le biofilm entourant les racines semble 

favoriser la croissance de la plante hôte (Lugtenberg et al, 2001), les plants de tomate de notre 

étude en présentent, à l’inverse, une croissance inférieure.  

 

6. Influence de la pyoverdine sur les longueurs et les surfaces racinaires 

 

Après avoir étudié l’influence de la pyoverdine sur la biomasse végétale, nous nous 

sommes également intéressés aux longueurs et aux surfaces racinaires lors d’un stress 

métallique. Les longueurs, les diamètres et les surfaces des racines ont été mesurés, après 

avoir été scannées et les résultats traités grâce au logiciel WinRHIZO (Arsenault et al, 1995). 

Seules les racines de l’expérience de phytoremédiation du nickel assistée par la pyoverdine 

ont été utilisées et l’utilisation de WinRHIZO a permis de classer les deux paramètres étudiés 

par classes de diamètre (Figure 46).  
 

A l’issue de cette analyse, il apparaît que les racines dont le diamètre est le plus faible 

constituent celles les plus abondamment retrouvées (histogrammes blancs), quelles que soient 

les conditions de culture. A l’inverse, les racines au diamètre supérieur à 2 mm sont peu 

représentées. Ces observations pouvant s’expliquer notamment par l’âge peu avancé des 

cultures. Globalement, aucune différence significative n’est observée en ce qui concerne les 

longueurs totales et les surfaces racinaires en fonction des différents traitements. En effet, les 

racines ayant un diamètre compris entre 0,05 et 0,5 mm présentent toutes des longueurs et des 

surfaces racinaires du même ordre de grandeur selon les traitements. Néanmoins quelques 

légères différences peuvent être observées pour les plantes ayant subi des traitements « Ni + 

Pvd » ainsi que « Smectite-Ni + Pvd ». Pour celles-ci, une diminution de la longueur totale et 

de la surface des racines est observée pour les diamètres compris entre 0,5 et 1 mm. De 

même, les racines plus épaisses (diamètre supérieur à 2 mm), ne sont retrouvées que dans le 

milieu seul et en présence de pyoverdine. 
 

Si, dans notre étude, la pyoverdine ne semble pas intervenir dans la protection des 

racines soumises à un stress métallique, la littérature fait plutôt état, en cas de contamination, 

d’une stimulation de l’élongation racinaire en présence de bactéries, mais ceci sur des durées 

d’exposition plus longues (15 à 25 jours) (He et al, 2009 ; Ma et al, 2009 ; Sinha & 

Mukherjee, 2008). Par exemple, la présence de P. aeruginosa dans un sol polycontaminé en 

cadmium et en plomb stimule l’élongation des racines de façon significative (He et al, 2009). 
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Ainsi, il semblerait que si des métabolites bactériens ont un rôle au niveau des racines, la 

pyoverdine n’interviendrait pas ou alors pas comme seul facteur. Parmi les métabolites cités 

dans la littérature, l’acide indole-3-acétique, largement synthétisé par les bactéries de la 

rhizosphère, favoriserait l’élongation des racines (Patten & Glick, 1996). De plus, il a 

également été montré que la majorité des Pseudomonades associées aux racines favorisaient 

leur croissance en formant d’importants biofilms autour des racines (Lugtenberg et al, 2001 ; 

Ramey et al, 2004).  

 

 

 

Figure 46 : Influence de la pyoverdine sur la longueur totale (A) et la surface des racines (B) de L. 
esculentum cv. Saint-Pierre cultivé deux jours sous différents traitements. Les valeurs représentées 
correspondent aux moyennes ± la déviation standard des 6 répétitions et les lettres au-dessus de chaque 
histogramme représentent les différences significatives (ANOVA, P < 0,001 ; test de Tukey P < 0,05).
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7. Influence de la pyoverdine et de P. aeruginosa sur les prélèvements en 

nickel, en cadmium et en fer par les plants de tomate, en hydroponie 

 

A l’issue des deux jours d’exposition, les prélèvements en cadmium et en nickel par les 

racines et les parties aériennes des plants de tomate, cultivés sous différentes conditions, ont 

été déterminés par ICP-AES (Figure 47).  
 

 Aussi bien pour le cadmium que pour le nickel en présence de pyoverdine ou de           

P. aeruginosa, les quantités en métaux prélevés sont plus importantes dans les racines que 

dans les parties aériennes (Figure 47). En effet, les teneurs en métaux accumulées dans les 

racines sont de l’ordre de la centaine de mg.kg-1 de masse sèche alors que dans les parties 

aériennes, les concentrations en métaux sont d’une dizaine de mg.kg-1 de masse sèche. En 

présence de pyoverdine, à concentration égale en métal, la teneur en nickel dans les parties 

aériennes est légèrement supérieure à celles retrouvées pour le cadmium. Dans la littérature, il 

a été montré que le prélèvement et la translocation du cadmium dans les parties aériennes sont 

moins efficaces par rapport à des métaux tels que le nickel ou le zinc (Page & Feller, 2005). 

De plus, l’ajout, aussi bien de pyoverdine que de bactéries, réduit de façon significative les 

quantités en métaux accumulées dans les racines et les parties aériennes, à l’exception du 

nickel, qui dans ces dernières, en présence de bactéries, ne modifie par le prélèvement. En 

effet, en présence de pyoverdine, les teneurs en cadmium et en nickel dans les racines sont 

respectivement de l’ordre de 75 et 50 mg.kg-1 de masse sèche, tandis qu’en absence de 

pyoverdine, les teneurs sont de l’ordre de 200 et 400 mg.kg-1. De même, en absence de         

P. aeruginosa, la teneur en nickel dans les racines est de l’ordre de 300 mg.kg-1 de masse 

sèche, mais, en présence de bactéries que de 40 mg.kg-1. Ces résultats indiquent que la 

pyoverdine ou les bactéries productrices de sidérophores réduisent le prélèvement de 

cadmium ou de nickel par les racines et leur accumulation dans les plants de tomate. 
 

 Dans la littérature, à l’inverse de nos observations, de nombreuses études menées en sol 

ont montré une augmentation des prélèvements en éléments traces métalliques en présence de 

bactéries. Récemment, Braud et al. (Braud et al, 2009c ; Lebeau et al, 2008) ont mis en 

évidence que l’inoculation de maïs par P. aeruginosa augmentait l’incorporation de chrome et 

de plomb dans les parties aériennes de la plante. De façon similaire, le rôle des sidérophores 

produits par Streptomyces tendae dans l’accumulation du cadmium par le tournesol a été 

étudié (Dimkpa et al, 2009b). Cette étude a montré que la présence de sidérophores pouvait 
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réduire la toxicité du métal dans la bactérie et, en parallèle, faciliter l’incorporation par la 

plante.  
 

 

 

 

Figure 47 : Effet de la pyoverdine (A-B) et de P. aeruginosa (C) sur l’incorporation du cadmium (A) et du 
nickel (B et C) par L. esculentum cv. Saint-Pierre, en condition hydroponique. Les quantités de métaux ont 
été déterminées dans les parties aériennes (histogrammes verts) et dans les racines (histogrammes orange), par 
dosages en ICP-AES. La présence de pyoverdine ou de bactéries est représentée par des hachures. Les valeurs 
présentées sont les moyennes ± la déviation standard des 6 répétitions et les lettres correspondent aux différences 
significatives (ANOVA, P < 0,001 ; test de Tukey P < 0,05). 
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 Par ailleurs, conformément à notre étude, il a été mis en évidence que l’inoculation avec 

des bactéries de type PGPR diminuait l’incorporation des éléments traces métalliques. En 

effet, en présence de P. aeruginosa, l’incorporation du cadmium est diminuée jusqu’à 37 % 

chez des Brassicacées et des Curcubitacées (Sinha & Mukherjee, 2008), ou encore chez le 

haricot mungo (Ganesan, 2008). Kuffner et al. (Kuffner et al, 2008) ont également observé 

une diminution de l’incorporation du cadmium et du zinc par le saule, en présence notamment 

de Pseudomonas sp. et de Streptomyces sp., toutes deux productrices de sidérophores. Des 

plants de tomates, en présence de Methylobacterium oryzae et de Burkholderia sp., présentent 

une incorporation du cadmium et du nickel inférieure à celle des plants seuls. L’explication la 

plus probable de ces observations serait une réduction des effets phytotoxiques des métaux 

par les bactéries qui empêcheraient le prélèvement des éléments traces métalliques par 

différents mécanismes bactériens tels que leur capacité de biosorption ou de bio-accumulation 

(Zaidi et al, 2006).  
 

 En parallèle de la détermination des éléments contaminants, la teneur en fer a également 

été déterminée dans les parties aériennes et dans les racines des plants de tomate. Cependant, 

les tests statistiques effectués sur les résultats ne révèlent aucune différence significative selon 

les conditions d’exposition (données non présentées). Ainsi, dans notre étude, la présence de 

pyoverdine ou de bactéries productrices de sidérophores n’améliore pas les prélèvements en 

fer par la plante, à l’inverse de ce qui a été montré dans la littérature. En effet, des 

sidérophores tels que les hydroxamates produits par Streptomyces tendae ou la pyoverdine 

synthétisée par P. fluorescens, favorisent l’incorporation en fer, en absence ou en présence de 

stress métalliques, respectivement chez le tournesol et Arabidopsis thaliana (Cline et al, 1984; 

Dimkpa et al, 2009b ; Vansuyt et al, 2007).   
 

 Concernant ces différents résultats, il est fort probable que les complexes pyoverdine-

métaux ne puissent traverser les plasmalemmes, ce qui serait défavorable à l’adsorption des 

métaux. En effet, les ions métalliques, complexés à la pyoverdine, seraient moins facilement 

prélevés que les ions libres. Ainsi, la pyoverdine ne faciliterait pas le prélèvement par la 

plante, mais à l’inverse, l’empêcherait. 
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8. Complexation in-vitro des contaminants présents dans les minéraux par 

la pyoverdine 

 

Si le rôle des sidérophores en tant que chélateurs de fer est bien admis, nous avons vu 

dans le chapitre 3 que les travaux de Braud et al. (Braud et al, 2009b) ont montré que les 

sidérophores produits par P. aeruginosa, la pyoverdine mais également la pyochéline, 

complexaient de nombreux métaux tels que Al3+, Cd2+, Co2+, Cr2+, Cu2+, Hg2+, Ni2+, Pb2+ et 

Zn2+, rendant ces molécules très intéressantes pour éventuellement solubiliser les métaux dans 

le sol. Néanmoins, l’utilisation de la pyoverdine ne s’étant pas montrée efficace dans les 

expériences de prélèvement des métaux en présence de pyoverdine ou de P. aeruginosa, nous 

avons voulu étudier le rôle exact de la pyoverdine dans la solubilisation in-vitro des 

contaminants adsorbés sur les smectites ou substituant les atomes de fer dans les goethites.  

 

8.1. Rôle de la pyoverdine dans la désorption des contaminants  adsorbés 

sur les smectites  

 

 La pyoverdine n’ayant pas favorisé les prélèvements par la plante, nous avons 

déterminé si celle-ci était capable de mobiliser le cadmium et le nickel adsorbés sur les 

argiles. Ainsi, les smectites à 0,2 g.L-1 et les contaminants à 1 µM ont été incubés en présence 

de pyoverdine à 50 µM dans un tampon contenant 2 mM de MES et 725 µM de Ca(NO3)2, à 

un pH ajusté à 6,4. Après 24 h d’incubation avec la pyoverdine, les échantillons ont été 

centrifugés et la teneur en métaux présents dans la solution a été mesurée par ICP-AES 

(Figure 48).  
 

 A l’issue des dosages, il apparaît que la pyoverdine permet une dissolution significative 

du fer structural des smectites, confirmant les résultats obtenus dans le chapitre précédent. En 

effet, à l’issue des 24 h d’incubation en présence de pyoverdine, environ 1 µM de fer est 

retrouvé dans le milieu tandis qu’aucune trace de fer n’est détectée en absence du sidérophore. 

Néanmoins, son rôle dans la désorption des métaux contaminants immobilisés sur les argiles 

est moins marqué. Tout d’abord, si 1 µM de métal a été incubé en présence de smectite, 

environ 0,35 µM est retrouvé en solution en absence de pyoverdine. Ainsi, le nickel et le 

cadmium ne semblent pas adsorbés en totalité sur les smectites. Ensuite, si la pyoverdine 

accroît la désorption du nickel, elle n’a aucun effet sur celle du cadmium. Cette différence 

pourrait être due à une différence d’adsorption des contaminants sur la smectite.  
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 A l’issue de cette expérience, il apparaît que la pyoverdine, si elle est capable de 

mobiliser le fer structural des smectites, ne complexe pas ou peu les métaux contaminants 

adsorbés sur les smectites. Si ces résultats observés n’expliquent pas l’absence de différence 

significative dans les prélèvements en fer, ils pourraient néanmoins justifier, en partie, le fait 

que la pyoverdine n’améliore pas les prélèvements par la plante en métaux contaminants. 

 

 
 
Figure 48 : Désorption du fer structural des smectites (hachuré) et des métaux adsorbés sur ce minéral 
(Cd, blanc ; Ni, gris) par la pyoverdine. La smectite (0,2 g.L-1) et les contaminants (1 µM) ont été incubés en 
absence ou en présence de pyoverdine (50 µM) dans un tampon contenant 2 mM de MES et 725 µM de 
Ca(NO3)2. Après 24 h d’incubation avec la pyoverdine, les échantillons ont été centrifugés et les teneurs en 
métaux déterminées par ICP-AES. Les valeurs représentent les moyennes ± les déviations standard des 5 
répétitions et les lettres indiquent les différences significatives (ANOVA, P < 0,001 ; test de Tukey P < 0,05). 
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8.2. Rôle de la pyoverdine dans la solubilisation du fer et des métaux 

présents dans la structure cristalline des goethites  

 

 Afin de tester la capacité de la pyoverdine à mobiliser les métaux présents dans la 

structure cristalline des goethites, 1 g.L-1 des différents oxy-hydroxydes de fer ont été incubés 

dans un tampon contenant du MES et du Ca(NO3)2, en absence ou en présence de 50 µM de 

pyoverdine purifiée. La teneur en métaux présents dans le milieu à l’issue des 24 h 

d’incubation a été déterminée par dosages en ICP-AES (Figure 49).  
 

D’une façon très reproductible, l’ajout de pyoverdine sur les différentes goethites 

permet d’augmenter d’un facteur 100 la dissolution du minéral (histogrammes bleus) 

atteignant des concentrations de 2,6 à 9,1 µM de fer dissous dans le milieu. Ces 

concentrations correspondent aux besoins nutritionnels en fer de la plupart des bactéries. Dans 

la littérature, l’ajout d’une concentration similaire de sidérophores de type DFOB sur 2,5 g.L-1 

d’une goethite pure a permis la dissolution d’environ 5 µM de fer, après 24 h d’incubation 

(Reichard et al, 2007). Ces différentes observations viennent confirmer le rôle de la 

pyoverdine dans la dissolution des minéraux.  
 

La pyoverdine semble également complexer l’aluminium présent au sein de la goethite 

(histogramme rose), observations cohérentes avec les résultats obtenus précédemment par 

l’utilisation de souches mutantes (chapitre 7, partie VI). La goethite substituée en aluminium 

présente un profil de dissolution qui se différencie des autres goethites. Néanmoins, la 

pyoverdine n’aurait aucun effet sur la mobilité du cadmium (histogrammes jaune et orange) 

ou du nickel, quel que soit le pourcentage de substitution au sein de la goethite (histogrammes 

verts). En effet, une quantité similaire de métal est retrouvée en présence ou en absence de 

pyoverdine, quantité plus élevée que celle en fer. Comme nous l’avons vu précédemment, la 

goethite substituée en cadmium présente une surface spécifique importante (99,3 m2.g-1), ce 

qui peut expliquer l’importante quantité de cadmium solubilisé (95,6 µM). En ce qui concerne 

le nickel, la quantité solubilisée à partir de la goethite substituée à 9,07 % (78,2 µM) est 10 

fois supérieure à celle retrouvée pour la goethite plus faiblement substituée (6,9 µM), la 

goethite la plus fortement substituée possédante cependant la plus faible surface spécifique 

(29 m2.g-1). Norrish et Taylor (Norrish & Taylor, 1961), ainsi que Jeanroy et al. (Jeanroy et al, 

1991) ont montré que plus le taux de substitution est important, plus la dissolution par des 

agents chimiques, tels que le citrate, diminue. Des résultats différents sont obtenus en 

présence d’agents biologiques chélatants, comme les sidérophores. De plus, la présence de 
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chrome ou d’aluminium dans des goethites synthétiques diminue de façon importante la 

dissolution du fer par réduction bactérienne (Bousserrhine et al, 1999). Dans notre expérience, 

quelque soit le métal substituant le fer, la quantité solubilisée de ce dernier ne varie pas. Ces 

hypothèses devront être confirmées en analysant par microscopie électronique (EDAX, 

Energy dispersive X-ray spectroscopy) la distribution des métaux substituant le minéral qui 

pourrait également être hétérogène. 
 

La pyoverdine ayant une très forte affinité pour le fer (1032 M-1 Albrecht-Gary et al, 

1994), cette dernière lierait préférentiellement ce métal, au détriment du cadmium et du 

nickel, pour lesquels les affinités sont bien plus faibles. Nous ne disposons malheureusement 

pas de telles données pour l’aluminium qui justifieraient la solubilisation dépendante de la 

pyoverdine comparée à celle indépendante des sidérophores des deux autres métaux. 
 

Ainsi, de façon similaire aux résultats obtenus pour la mobilisation du cadmium et du 

nickel sur les smectites, la pyoverdine ne permet pas la solubilisation in-vitro de ces métaux 

dans la structure cristalline des goethites. Néanmoins, elle permettrait la mobilisation de 

l’aluminium, suggérant une meilleure affinité pour ce métal et la possibilité d’étudier ce 

contaminant dans de futures expériences de phytoremédiation assistée.  
 

 
Figure 49 : Solubilisation des métaux présents dans les goethites par la pyoverdine. Les différentes 
goethites 1 g.L-1 sont incubées en absence ou en présence de pyoverdine à 50 µM en milieu MES-Ca(NO3)2. 
Après 24 h d’incubation, les échantillons sont centrifugés et les teneurs en métaux présents dans la solution sont 
mesurées par ICP-AES. Sont représentés en bleu, les teneurs en fer, en rose, celles en aluminium, en jaune-
orange, les quantités de cadmium et en vert, celles de nickel. Les histogrammes clairs correspondent aux 
échantillons sans ajout de pyoverdine tandis que les couleurs foncées, aux teneurs mesurées en présence de 
pyoverdine. Les valeurs représentent les moyennes ± les déviations standards des 5 répétitions et les lettres 
indiquent les différences significatives (ANOVA, P < 0,001 ; test de Tukey P < 0,05). 
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I - Matériel et méthodes 

 

1. Echantillon de sol 

 

Le sol utilisé lors des expériences a été prélevé en avril 2009 dans le bassin d’orage de 

Rouffach, à 20 km de Colmar. Il a été séché à l’air, à température ambiante, puis tamisé à       

2 mm. Une analyse de sol a été effectuée par le laboratoire d’analyse des sols de l’INRA 

d’Arras (Tableau 15). Il s’agit d’un sédiment calcaire de texture limono-argileuse dont la 

teneur en matière organique est faible. Sa teneur en cuivre est étonnamment peu élevée. Une 

contamination artificielle a été réalisée (février 2010) au CuCl2 afin de rapprocher sa teneur 

totale en Cu de celles couramment observées en sédiments et sols viticoles, soit 400 mg Cu.kg 

sol sec-1 (476 en réalité après dosage ICP-AES). Une co-contamination au Cd (CdCl2) a été 

réalisée, au même moment, de manière à amener sa teneur totale en Cd à 5 mg.kg-1 de sol sec. 

 

Tableau 15 : Analyse du sol utilisé dans cette étude. 

 

2. Cinétique de mise en solution du cadmium et du cuivre associés à la 

phase solide en présence de pyoverdine 

 

Afin d’estimer les cinétiques de mise en solution des métaux contaminants, le cuivre et 

le cadmium, associés à la phase solide, en présence ou en absence de pyoverdine, nous avons 

réalisé des mesures moyen de DGT (Diffusive Gradient in Thin films) (Davison & Zhang, 

1994). Pour cela, 5 g de sol sec ont été répartis dans des opercules plastiques (Figure 50A), 

puis ont été humectés grâce à 2,5 mL d’eau ultra pure et incubés durant une semaine à 20°C 

avant le début de l’expérience. A l’issue de ce temps, sur certaines galettes ont été ajoutés   

250 nmoles de pyoverdine par gramme de poids sec de sédiment, puis les DGT ont été 

disposées sur les galettes de sol, sur une période d’exposition allant de 4 à 96 h, selon le 

protocole décrit par Ciffroy (Ciffroy et al, 2011). Les unités DGT utilisées sont constituées 

d’une couche de résine chélatante de 0,4 mm (Chelex-100 ®), séparée de l’échantillon par 

Argile Limon Sable MO 
Calcaire 

totale 
C/N CEC pHeau Total Cu Total Fe 

(g kg-1)  (cmol+ kg-1)  (mg kg-1) (g 100g) 

206 247 254 4,1 287 3,08 13,6 8,07 36,1 3.2 
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une couche de gel perméable (gel polyacrylamide) de 0,8 mm et d’un filtre de 0,13 mm 

(nitrate de cellulose) (Figure 50B). A l’issue des temps d’exposition, les métaux accumulés 

dans la résine ont été élués avec 1 M d’HNO3 puis dosés par spectroscopie d’absorption 

atomique (Solaar M6). Les flux (FDGT) de métaux au sein des DGT ont été calculés à partir de 

masses de métaux accumulés (M), de la surface de résine exposée (A = 3,14 cm2) et du temps 

d’exposition (t), en utilisant l’équation suivante :  

FDGT = M / (At) 

 

 

 
 

Figure 50 : Dispositifs utilisés lors de la cinétique de mise en solution du cadmium et du cuivre associés à 
la phase solide. A. Galette de sol formée de 5 g de sédiment dans son opercule plastique. B. Schéma d’un 
dispositif DGT. 

 
 

3. Influence de la pyoverdine sur les prélèvements en cadmium, en cuivre 

et en fer par les plants de tomate, en sol contaminé 

 

 
Afin d’étudier l’influence de la pyoverdine sur les prélèvements en métaux 

contaminants et en fer par les plants de tomates, des expériences ont été réalisées en galettes 

de sol. Le sol, trop argileux, a été allégé par du sable dans un rapport 2/1. Le sol a été incubé 

une semaine en chambre de culture. A l’issue de cette semaine, les graines de tomate, 

Lycopersicon esculentum cv. Saint-Pierre ont été disposées sur le sol. Une semaine après leur 

germination, la pyoverdine a été ajoutée tous les 5 jours, durant 20 jours, à une teneur de    

169 nmole.g-1 de sol. La teneur en pyoverdine a été fixée par rapport à des expériences 

préliminaires montrant un effet net de la pyoverdine sur la solubilité du cuivre dans notre sol à 

partir de 120 nmoles de pyoverdine par gramme de sol sec. Chaque jour, les pots ont été      
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ré-humectés à raison d’1 mL. L’expérience a été menée en chambre de culture sous conditions 

contrôlées : 16 h de photopériode (flux de photons 300 µmol photons. m-2. s-1), 25/20°C de 

température jour/nuit et 70 % d’humidité. A la récolte, les parties aériennes ont été coupées, 

pesées puis placées à l’étuve (65°C) durant 48 h et ont été, à l’issue de la dessiccation, à 

nouveau pesées. Les racines, quant à elles, ont été récupérées sur tamis en déstructurant le sol 

sous la pression du robinet d’eau distillée. Les racines fraîches, non pesées, ont été placées en 

Falcon 50 mL pour leur lavage. Celui-ci, qui a été réalisé en chambre froide (4°C), était 

constitué de 4 étapes (à raison de 20 mL par système racinaire) : 10 min dans l’eau ultra-pure, 

10 min dans CaCl2 à 100 mM, puis 10 min dans l’EDTA 10 mM, à pH 8 et enfin 10 min dans 

l’eau ultra-pure. Après lavage, les racines ont été lyophilisées puis pesées. Les métaux ont été 

dosés à partir des échantillons préalablement minéralisés, suivant le même protocole que 

décrit dans la partie précédente. 
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II - Résultats et discussion 

 

1. Cinétique de mise en solution du cadmium et du cuivre associés à la 

phase solide en présence de pyoverdine 

  

Après exposition des DGT sur un sol contaminé en cuivre (400 mg.kg-1 de sol sec) et en 

cadmium (5 mg.kg-1 de sol sec), en absence ou en présence de 250 nmoles de pyoverdine par 

gramme de poids sec de sédiment, les métaux accumulés dans la résine ont été élués par une 

solution à 1 M d’HNO3 et les teneurs ont été déterminées par spectroscopie d’absorption 

atomique (Figure 51A et C). Les flux de métaux vers le dispositif DGT ont également été 

calculés (Figure 51B et D).  
 

En ce qui concerne la mise en solution du cadmium et du cuivre associés à la phase 

solide, une accumulation de ces deux métaux dans la résine a été observée, confirmant le bon 

déroulement de l’expérience (Figure 51A et C). Pour les deux métaux contaminants, 

l’accumulation n’est pas linéaire en fonction du temps, indiquant ainsi une limitation 

cinétique de la mobilisation du cadmium et du cuivre depuis la phase solide. De plus, cette 

observation est renforcée par des flux moyens de prélèvement DGT qui décroissent au cours 

de l’exposition.  
 

En ce qui concerne l’influence du traitement pyoverdine, nous pouvons remarquer 

qu’aucune différence n’est observée pour le cadmium entre la présence ou l’absence du 

sidérophore. A l’inverse, pour le cuivre, l’accumulation et les flux sont supérieurs en présence 

de pyoverdine, et ceci quelque soit le temps d’exposition. La différence entre ces deux métaux 

est très certainement due à l’affinité de la pyoverdine bien plus forte pour le cuivre (1016 M-1) 

comparèrent à celle pour le cadmium (106,6 M-1). Néanmoins, concernant le cuivre, la 

différence relative entre les flux en présence ou non de pyoverdine tend à diminuer au cours 

du temps. En effet, en début d’expérience, la présence de pyoverdine induit un flux 10 fois 

plus important que lors de son absence. A 96 h d’exposition, seul un facteur 3 est observable 

entre ces deux traitements. La pyoverdine s’associerait ainsi avec le cuivre, métal le plus 

facilement mobilisable, mais celui-ci serait en quantité limitée et une fois ce compartiment 

épuisé, la pyoverdine n’améliorerait plus la mobilité du métal.  
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Dans la littérature, les flux DGT apparaissent comme de bons indicateurs de 

phytodisponibilité (Zhang & Davison, 2000), notamment pour le cuivre (Zhang et al, 2001). 

Couramment, le flux à 24 h est l’indicateur utilisé. Dans notre étude, à ce temps, une 

phytodisponibilité potentielle du cuivre 7 fois plus élevée est observée en présence de 

pyoverdine. Ainsi, dans le cas du cuivre, ces résultats suggèrent que l’ajout de pyoverdine 

pourrait réellement favoriser la phytoextraction du métal en sols contaminés calcaires.  

 

 

 

Figure 51 : Cinétique de mise en solution du cadmium et du cuivre associés à la phase solide en absence ou 
en présence de pyoverdine. A. C. Teneurs en cadmium (A) et en cuivre (C) accumulés dans la résine des DGT. 
B. D. Flux de cadmium (B) et de cuivre (D) à la résine. 
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2. Influence de la pyoverdine sur les prélèvements en cadmium, en cuivre 

et en fer par les plants de tomate, en sol contaminé 

 

Une semaine après la germination des graines, les plants de tomate ont été disposés sur 

les galettes de sol contaminé en cadmium et en cuivre, en présence ou non de pyoverdine à 

une concentration de 169 nmoles par gramme de sédiment sec. A l’issue des 20 jours de 

contact avec la galette de sol, les plants ont été prélevés. Les parties aériennes et les racines 

ont été séparées, séchées puis pesées (Figure 52A). Les prélèvements en cadmium, en cuivre 

et en fer par les racines ont été déterminés par ICP-AES (Figure 52B).  
 

Concernant les biomasses, si celles des parties aériennes restent comparables en absence 

ou en présence de pyoverdine, les racines ont, quant à elles, une masse très légèrement 

supérieure en absence de pyoverdine. Il est intéressant de remarquer que si les racines ont une 

masse similaire à celles déterminées en culture hydroponique, la biomasse des parties 

aériennes est, par ailleurs, plus faible en galette de sol qu’en hydroponie (environ 60 mg vs 

180 mg). 
 

En conditions hydroponiques, le prélèvement en cadmium était plus faible en présence 

de pyoverdine. En revanche, aucune différence significative n’a été observée en sol, en 

absence ou en présence de pyoverdine pour les racines (Figure 52B). De même, dans les 

parties aériennes, aucun effet de la pyoverdine n’a été constaté (données non présentées).  
 

En ce qui concerne le cuivre, son accumulation racinaire est favorisée en présence de 

pyoverdine. En effet, les teneurs en cuivre mesurées dans les plantes sont multipliées par deux 

en présence du sidérophore (Figure 52B). Dans les parties aériennes, aucune différence n’est 

cependant observée (données non présentées), mais la translocation du cuivre dans les racines 

est contrôlée par la plante.  
 

Enfin, dans l’expérience en hydroponie, la pyoverdine n’a eu aucun effet sur le 

prélèvement en fer par la plante. En galette de sol, la pyoverdine favoriserait l’incorporation 

du fer dans les racines des plants de tomate, résultat concordant avec les résultats de la 

littérature (Cline et al, 1984 ; Dimkpa et al, 2009b ; Vansuyt et al, 2007). 
 

Dans cette expérience en galette de sol, il est apparu que la pyoverdine favorise le 

prélèvement des métaux tels que le cuivre et le fer. Néanmoins, de façon similaire aux 

conditions hydroponiques, la pyoverdine n’améliore pas le prélèvement en cadmium par le 
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plant de tomate. Par conséquence, si la pyoverdine peut favoriser la phytoextraction des 

métaux, son utilisation est largement dépendante de la constante d’affinité de la pyoverdine 

pour le métal contaminant qui devient, alors, un paramètre déterminant pour envisager son 

utilisation.  

 

 

 

 

Figure 52 : Biomasse et prélèvement en métaux par les tomates en sol contaminé, en absence ou en 
présence de pyoverdine. A. Biomasse des plants de tomate après 20 jours en contact avec les galettes de sol 
contaminé en cadmium et en cuivre. B. Prélèvements en métaux par les racines de L. esculentum sur une galette 
de sol en présence ou non de pyoverdine. 
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 Selon l’Organisation Mondiale de la Santé, le cadmium et le nickel représentent 

actuellement une préoccupation environnementale importante (Zafar et al, 2007). Comme 

nous l’avons vu dans le chapitre 6, ces métaux, phytotoxiques, provoquent une inhibition de 

la croissance végétale ainsi que des perturbations dans les prélèvements en nutriments et dans 

les métabolismes physiologiques et métaboliques de la plante (di Toppi & Gabbrielli, 1999 ; 

Molas, 1997). Ces travaux de thèse concernent l’immobilisation des métaux contaminants par 

la pyoverdine ou la bactérie productrice de sidérophores, P. aeruginosa, afin de protéger les 

plants d’un prélèvement trop important en métal et, donc d’un stress métallique. Si la 

présence de pyoverdine n’affecte pas la biomasse végétale ni la longueur ou la surface des 

racines, notamment en présence de nickel, l’inoculation par la bactérie aurait, cependant, 

tendance à réduire la biomasse racinaire. Un biofilm, observé en présence de bactéries et, 

entourant les racines, accompagne cette diminution. Il est possible que ce micro-

environnement soit pathogène et entraîne un ralentissement de la croissance aboutissant à la 

mort de la plante, comme cela a pu être décrit dans la littérature pour Arabidospis thaliana, 

lors de culture en présence de P. aeruginosa (Bais et al, 2004 ; Walker et al, 2004). A 

l’inverse, le biofilm, emprisonnant les smectites et d’autres composants du milieu, pourrait 

servir de réserves à la plante, qui n’aurait donc plus la nécessité d’accroître ses extensions. Par 

la suite, il serait intéressant de réaliser ce type d’expérience sur une durée d’exposition plus 

longue afin de comprendre le rôle de la bactérie vis-à-vis de la plante (pathogénicité, 

mutualisme, commensalisme). De même, si l’analyse des racines en présence de                     

P. aeruginosa par WinRHIZO n’a pu être réalisée, faute de temps, il serait intéressant de la 

mettre en œuvre à l’avenir.  
 

 Au laboratoire, il a récemment été mis en évidence que les concentrations minimales de 

cadmium et de nickel inhibant 50 % de la croissance de P. aeruginosa PAO1 en milieu 

succinate, sont, respectivement de 30 et 15 µM (Hannauer et al, 2012a). De façon cohérente, 

au cours des deux jours d’exposition, la présence des métaux n’a pas affecté la croissance de 

la bactérie qui supporte ainsi la concentration de 1 µM testée dans notre étude. Il est possible 

que les bactéries empêchent le prélèvement par la plante des éléments traces métalliques afin 

de réduire les effets phytotoxiques des métaux, et ceci par différents mécanismes bactériens 

tels que la biosorption, la bio-accumulation ou encore la bio-immobilisation (Zaidi et al, 

2006).  
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 Dans la littérature, il a été montré que la présence de bactéries productrices de 

sidérophores favorise le prélèvement en métaux par la plante. A l’inverse, dans notre étude, 

l’ajout de pyoverdine ou de P. aeruginosa dans une solution contaminée en cadmium ou en 

nickel réduit le prélèvement en éléments métalliques dans les racines et les parties aériennes 

des plants de tomate. En galette de sol, le prélèvement en cadmium n’est pas diminué en 

présence de pyoverdine mais le sidérophore n’engendre aucun effet. En condition 

hydroponique, l’incorporation en fer par la plante reste, quant à elle, inchangée en présence ou 

en absence de sidérophores ou de bactéries. De façon similaire à notre étude, il a été montré 

que l’inoculation de plantes avec des bactéries productrices de sidérophores peut également 

entraîner la diminution des prélèvements métalliques, en sol (Ganesan, 2008 ; Kuffner et al, 

2008 ; Sinha & Mukherjee, 2008). Dans notre travail, à l’issue des deux jours d’exposition, 

une diminution de la quantité initiale de pyoverdine, pouvant atteindre jusqu’à 15 % en 

présence de smectite, a été observée. La pyoverdine n’étant pas dégradée durant la durée du 

traitement, ces résultats suggèrent une incorporation du sidérophore par la plante. Une telle 

observation a déjà été effectuée par Vansuyt et al. (Vansuyt et al, 2007). Les auteurs ont ainsi 

suggéré l’acquisition, par une voie encore inconnue, de la pyoverdine de P. fluorescens dans 

les racines d’A. thaliana. Cependant, s’il est possible que la pyoverdine soit incorporée par la 

plante, la situation serait différente pour les complexes pyoverdine-métaux. En effet, les 

prélèvements en métaux contaminants et en fer n’étant pas améliorés en présence de 

pyoverdine ou de P. aeruginosa, il est possible que les sidérophores, en complexant les ions 

métalliques, rendent leurs prélèvements difficiles, hypothèse également suggérée par Kuffner 

et al. (Kuffner et al, 2008). De plus, la complexation en solution des métaux par la pyoverdine 

réduirait fortement la disponibilité du métal. La conception d’anticorps anti-pyoverdine serait 

souhaitable afin de conclure plus précisément sur l’incorporation de la pyoverdine et 

l’influence de la présence d’ions métalliques par le plant de tomate. 
 

De plus, la mauvaise solubilisation du cadmium et du nickel adsorbés sur les smectites 

par la pyoverdine est également un paramètre à considérer. En effet, dans un tel cas de figure, 

il est impossible d’améliorer par ajout de la pyoverdine de P. aeruginosa le prélèvement par 

la plante. En outre, parmi la grande diversité de sidérophores décrite au sein de la famille des 

pyoverdines, il se pourrait que certaines d’entre elles puissent avoir des affinités pour ces 

métaux, supérieures à celle de la pyoverdine testée. Ainsi, il conviendrait de poursuivre par 

des expériences de phytoextraction assistée par d’autres types de pyoverdines. En effet, il est 

apparu, lors de l’expérience en galettes de sol, que l’impact de la pyoverdine sur le 
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prélèvement par la plante était dépendant du métal. Si la pyoverdine ne confère aucun 

avantage dans l’incorporation du cadmium pour la plante, celle-ci a, à l’inverse, un effet sur le 

prélèvement du cuivre, pour lequel son affinité est plus forte que pour le cadmium. 
 

 Bien que le résultat en conditions hydroponiques ne soit pas celui initialement attendu, 

la réduction du prélèvement par la plante pourrait constituer un atout important. En effet, 

comme nous l’avons vu dans le chapitre 5, les techniques biologiques de dépollution actuelles 

sont très variées. Parmi ces stratégies, l’utilisation de bactéries, en particulier des bactéries 

productrices de sidérophores, pour réduire le prélèvement en métaux par les végétaux ou leur 

translocation dans les parties aériennes (Ma et al, 2011) est en plein essor. En effet, dans notre 

société actuelle, de plus en plus de surfaces sont défraîchies à des fins agricoles mais ces 

nouvelles terres ne sont pas suffisamment fertiles et/ou sont sensibles à l’érosion. De plus, 

avec l’augmentation de la présence de contaminants métalliques dans les sols, la 

phytostabilisation apparaît comme une stratégie pleinement adaptée, permettant l’utilisation 

de ces sols pour la culture sans phytoextraction, traitement nécessitant une durée importante. 

Nos résultats suggéreraient, dans ce contexte, que l’ajout de P. aeruginosa sur un sol 

contaminé par du cadmium et/ou du nickel permettrait de limiter son incorporation par les 

plants de tomate. Il conviendrait dès lors d’étendre la variété des plantes testées afin d’évaluer 

la pertinence de cette stratégie. 
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L’objectif de ce travail de thèse était d’étudier les possibilités de développer des 

procédés de phytoremédiation assistée par des bactéries productrices de sidérophores dans le 

but de dépolluer des sols contaminés par des éléments traces métalliques. L’étude s’est 

principalement focalisée sur la compréhension des mécanismes impliqués dans les 

interactions entre les divers partenaires (minéraux du sol, bactéries, sidérophores et plante). 

Ce travail a apporté tout d’abord de nouveaux éléments quant à la disponibilité du fer et des 

métaux potentiellement toxiques dans les sols. La problématique du fer est importante car il 

s’agit d’un élément essentiel pour les micro-organismes ou les plantes. De part sa faible 

biodisponibilité, les organismes ont dû développer de nombreuses stratégies leur permettant 

d’acquérir cet élément. Ces stratégies sont fondées sur des processus chimiques tels que 

l’acidification des sols, la réduction ou encore la synthèse de ligand, comme par exemple les 

sidérophores. Un des facteurs importants contrôlant la disponibilité du fer dans le sol est la 

solubilité des minéraux, représentant une source de fer. La solubilité des minéraux est, quant à 

elle, influencée par le pH, le potentiel redox et la concentration en agents complexants. Ces 

paramètres peuvent être modifiés par l’activité microbienne, mais également par les racines 

des plantes, au niveau de la rhizosphère. Néanmoins, un paramètre délicat à appréhender est 

l’influence de la dissolution des minéraux sur la dynamique du fer dans la rhizosphère. 
 

Dans ce travail, trois aspects majeurs peuvent être mis en avant et seront discutés dans 

cette partie :  

- le premier concerne le rôle des Pseudomonas dans la dissolution des minéraux 

argileux et des oxy-hydroxydes de fer ;  

- le second consiste en l’étude de la capacité de la pyoverdine à complexer les 

contaminants adsorbés sur les smectites ou présents dans la structure cristalline 

des goethites ; 

- et enfin le troisième a porté sur le rôle de la pyoverdine ou des bactéries 

productrices de sidérophores dans l’amélioration du prélèvement des 

contaminants par la plante.  
 

Lors de ce travail de thèse, je me suis particulièrement intéressée à la compréhension 

des mécanismes mis en place entre une bactérie productrice de sidérophores, Pseudomonas 

aeruginosa, et des constituants du sol, des argiles et des oxy-hydroxydes de fer.  
 

Tout d’abord, il a été intéressant de remarquer, qu’en présence de minéraux, deux 

populations distinctes, une planctonique et une sessile, sont apparues. En effet, très 
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rapidement, un biofilm entourant les grains de minéraux s’est formé. Nous avons pu observer 

que la présence de ces minéraux stimulait la croissance de la population planctonique, aussi 

bien les argiles que les oxy-hydroxydes de fer. De plus, la production de pyoverdine, 

sidérophore majeur chez les Pseudomonas fluorescents, était réprimée. Les dosages 

chimiques ont révélé la présence de fer dans les surnageants de culture, confirmant que la 

production de pyoverdine est finement régulée par la concentration en fer présente dans 

l’environnement bactérien (Visca, 2004). Au sein des smectites, le fer est présent au niveau 

des octaèdres tandis qu’il est le principal constituant des goethites. Ainsi, ces minéraux 

peuvent donc représenter des sources en fer, nécessaires au développement de la bactérie.    
 

Afin d’appréhender le rôle des sidérophores, et en particulier celui de la pyoverdine, 

dans les interactions entre ces minéraux et P. aeruginosa, une approche de biologie 

moléculaire, impliquant des mutants dans la production des sidérophores, a été menée. Ce 

type d’approche a été utilisé pour la première fois dans une étude sur la dissolution des 

minéraux par des micro-organismes. Il est tout d’abord apparu, de façon intéressante, que la 

stimulation de croissance en présence de minéraux était principalement observée lorsque les 

souches produisaient de la pyoverdine, suggérant ainsi que le fer, associé à ces minéraux, était 

principalement disponible pour la bactérie via la pyoverdine. Par la suite, les dosages ont 

clairement indiqué que la dissolution du fer et de l’aluminium de ces minéraux était réalisée 

pour les deux souches produisant la pyoverdine. En absence de pyoverdine, il a cependant été 

constaté que la pyochéline était capable de complexer le fer, bien qu’en quantités plus faibles 

(Figure 53). Dans le cas des smectites, en absence des deux sidérophores, aucune trace de fer 

et d’aluminium n’a été détectée dans le milieu. Ces observations confirment ainsi 

l’implication des sidérophores dans la dissolution de ce minéral. Dans le cas des goethites, 

une mobilisation du fer, bien que faible, est cependant observée. Il est possible que 

l’abondance du fer dans les goethites facilite sa solubilisation en l’absence de sidérophore.  
 

Afin de progresser dans la compréhension de ces mécanismes impliquant les 

sidérophores, il serait utile de réaliser des expériences complémentaires. Il serait intéressant 

de connaître l’implication exacte de la pyoverdine et de la pyochéline dans les interactions 

avec les minéraux ainsi que leur mise en place au cours du temps. Pour ceci, l’utilisation 

d’une souche exprimant des protéines de fusion avec des protéines fluorescentes, dont nous 

disposons désormais au laboratoire, permettra d’apporter des éléments fonctionnels 

totalement nouveaux. En effet, au sein de cette souche, un premier marquage fluorescent sur 



CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES 269 

 
 

 

une protéine essentielle dans la production de la pyoverdine et un second dans la voie de 

biosynthèse de la pyochéline constituent des rapporteurs de l’activation de chacune de ces 

voies pouvant être aisément suivis au cours du temps par mesure de niveau de fluorescence. 

De plus, l’utilisation de mutants réductases nous permettrait d’observer si des mécanismes 

autres que la synthèse de sidérophores seraient impliqués dans la réduction du fer constitutif 

de ces minéraux. 

 

 

 
 
Figure 53 : Représentation schématique de l’interaction entre les sidérophores pyoverdine et pyochéline et 
les minéraux de type smectite ou goethite. Le fer, sous forme Fe3+, présent dans la structure octaédrique des 
smectites et principaux constituants des goethites est mobilisé par la pyoverdine et la pyochéline, formant le 
complexe pyoverdine-fer. L’aluminium, quant à lui, n’est mobilisé que par la pyoverdine. 
 

 

Concernant l’étude du biofilm, nous avons moins approfondi l’étude de ce 

compartiment très complexe. En effet, en présence de smectites ou de goethites, il se forme 

très rapidement un biofilm, entourant les minéraux dans une matrice d’exopolysaccharides. 

Dans cet environnement, où le fer est également en quantités limitées, les bactéries 

synthétisent de la pyoverdine, se fixant à l’intérieur du biofilm et contribuant probablement à 

la chélation du métal. Nous avons mis en évidence que le contact entre P. aeruginosa et les 

minéraux était primordial dans l’acquisition du fer. De plus, la quantité de biofilm formé 

augmente avec la quantité de minéral présent (Figure 54), suggérant que les minéraux 

constituent une surface adéquate à la formation de tels micro-environnements. Lors des 

expériences de prélèvement des contaminants métalliques par les plantes, la formation d’un 

biofilm entourant les racines est également observée, ce dernier étant plus important en 
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présence de smectites (Figure 54). Afin de mieux comprendre le rôle du biofilm dans les 

interactions entre les bactéries et les minéraux, et plus particulièrement l’implication de     

celui-ci dans la solubilisation des éléments constitutifs des smectites et des goethites, il serait 

utile de réaliser des expériences complémentaires en utilisant des mutants dans la production 

de biofilm. Pour cela, il serait intéressant de construire des souches déficientes dans la 

production de biofilm et à l’inverse, des souches hyper-productrices. Dans la littérature, très 

peu de données existent sur les interactions entre le biofilm et les minéraux. Les smectites 

ayant une taille identique à celle des cellules bactériennes, il a été, pour l’instant, au sein du 

biofilm, difficile de séparer les deux et donc de quantifier la population bactérienne sessile. 
 

 Enfin, des expériences actuellement menées en collaboration (IPHC, UMR 7178, 

équipe Radiochimie) nous permettront, probablement, de déterminer les fonctions de la 

pyoverdine impliquées dans la sorption sur les minéraux argileux par spectroscopie infrarouge 

à transformée de Fourier (ATR-FTIR) ainsi qu’une meilleure connaissance dans la spéciation 

des espèces en solutions (LC/MS Orbitrap). 
 

La seconde partie de ce manuscrit s’est focalisée sur le rôle des Pseudomonades, et plus 

particulièrement de la pyoverdine, dans le prélèvement par la plante du cadmium et du nickel. 

En effet, si le rôle de bactéries productrices de sidérophores dans l’amélioration de la 

phytoremédiation a été démontré, les mécanismes mis en place restent mal connus. Dans 

notre étude, il est apparu que l’extraction du cadmium ou du nickel par la plante, en présence 

de pyoverdine, n’était pas améliorée, même lorsque le métal était immobilisé sur les 

smectites. Il se pourrait que les complexes pyoverdine-métaux ne puissent traverser les 

plasmalemmes, ce qui serait défavorable à l’adsorption des métaux. S’il a été montré, dans la 

littérature, que la pyoverdine était capable de complexer, avec une affinité moindre que celle 

du fer, des métaux autres que le fer, la pyoverdine est  incapable de solubiliser efficacement le 

cadmium et le nickel adsorbés sur les smectites ou présents au sein de la structure cristalline 

des goethites, ce qui pourrait expliquer les résultats obtenus. Par la suite, des expériences ont 

été menées en galettes de sol polycontaminé en cuivre et en cadmium. Si la pyoverdine n’a 

pas amélioré les prélèvements par la plante en cadmium, le sidérophore a, quant à lui, favorisé 

le prélèvement du cuivre, suggérant que l’utilisation de la pyoverdine dans des expériences de 

phytoextraction est dépendante du métal utilisé. Dans la littérature, les expériences de bio-

augmentation sont menées directement en présence de bactéries productrices de sidérophores. 

Pour cette raison, après avoir mis au point un milieu de culture permettant à la fois la survie 
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de la plante en hydroponie mais également celle des bactéries, nous avons réalisé une 

expérience faisant interagir les plantes, le nickel immobilisé sur les smectites et des bactéries 

productrices de sidérophores. Néanmoins, des résultats similaires à ceux obtenus par l’ajout 

seul du sidérophore bactérien, ont été obtenus en présence de la bactérie d’étude. Lors de 

notre investigation sur l’interaction entre les oxy-hydroxydes de fer et les Pseudomonades, 

nous avons pu mettre en évidence la capacité de la bactérie à solubiliser, outre le fer, les 

éléments substitués, tels que le nickel et le cadmium. Si la présence de P. aeruginosa 

n’améliore pas les prélèvements en métaux par la plante, la bactérie protégerait, par contre, les 

plants de tomate du stress métallique. Dans la littérature, le fait que des souches ne produisant 

pas de sidérophores favorise le prélèvement des éléments métalliques met en évidence 

l’importance d’autres mécanismes dans ces interactions. Si dans notre étude, le résultat obtenu 

n’est pas celui escompté initialement, la réduction du prélèvement par la plante pourrait, par 

ailleurs, constituer un atout important dans les stratégies de phytostabilisation développées 

actuellement. 
 

Par la suite, il serait également intéressant de conduire les expériences avec une 

nouvelle espèce végétale, hyperaccumatrice ou non. L’équipe de Dépollution Biologique des 

Sols de Colmar avait montré que le prélèvement du chrome et du plomb par le maïs était 

amélioré en présence de P. aeruginosa (Braud et al, 2009c), il pourrait être intéressant de 

réaliser ces expériences en présence des souches mutantes dans la production de sidérophores 

afin d’étudier exactement le rôle de ces molécules dans de telles expériences. De plus, la 

grande diversité des pyoverdines connues nous permettrait de tester une nouvelle pyoverdine 

dont l’affinité pour les contaminants métalliques pourrait s’avérer meilleure. Nous pourrions 

également comprendre les mécanismes qui contrôlent les transferts de la solution à la plante 

en modélisant le système. En effet, des modèles basés sur une approche mécanistique 

proposés par Barber (Barber, 1995) sont utilisés pour décrire l’incorporation d’éléments par la 

plante. La surface racinaire ayant été déterminée par le logiciel WinRHIZO pourrait ainsi être 

utilisée dans un tel modèle. Néanmoins, il serait judicieux de déterminer les constantes 

cinétiques d’association et de dissociation des complexes pyoverdine-métaux. Enfin, en 

collaboration avec l’équipe Dépollution Biologique des Sols (UHA Colmar), des expériences 

de prélèvement du cadmium et du cuivre, en présence de P. aeruginosa sont actuellement 

conduites en galettes de sol. 
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Pour conclure, cette étude a permis une avancée dans la compréhension des interactions 

entre les micro-organismes, des constituants du sol et des plantes. Si la dissolution des 

minéraux, qu’ils soient de structure phyllosilicate ou oxyde de fer, apparaît clairement 

influencée par la sécrétion de sidérophores, le biofilm reste encore un compartiment complexe 

où les interactions sont à définir.  

 

 
Figure 54 : Schéma récapitulatif des différentes interactions étudiées lors de ce travail de thèse. 
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comprenant l’apprentissage des techniques élémentaires de microbiologie (un TP), la 

manipulation afin de mettre en évidence le pouvoir pathogène des bactériophages (un TP) et 

enfin, l’analyse des résultats obtenus lors de la séance précédente (un TD).  
 

En physiologie végétale, les TP/TD sont divisés en deux séances afin de couvrir 

l’évolution des végétaux, la première portant sur les mousses et fougères et la seconde sur les 

angiospermes. Lors de ces travaux, les étudiants acquièrent les premières bases 

d’identification des végétaux ainsi que la biologie de ces derniers.  
 

Lors de ces 64 heures d’enseignement, j’ai été en charge de différents groupes 

d’étudiants que j’ai suivi en microbiologie et en physiologie végétale. Outre l’encadrement, 
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Lors de l’élaboration de ces enseignements, j’ai été soucieuse d’utiliser un vocabulaire 

scientifique mais adapté aux étudiants. Les retours positifs de ces derniers, quant à ma 

méthodologie pédagogique, ont été très motivants. Ainsi, j’ai pris beaucoup de plaisir à 

enseigner et à transmettre mes connaissances. 
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Annexe C : Diffractométrie de rayons X sur la goeth ite substituée cadmium 
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Annexe D : Diffractométrie de rayons X sur la goeth ite substituée nickel (9,07 %) 



 
 

 

 

Goethite substituée Al

01-081-0463 (C) - Goethite, syn - FeO(OH) - Y: 82.63 % - d x by: 1. - WL: 1.5406 - Orthorhombic - a 4.61580 - b 9.95450 - c 3.02330 - alpha 90.000 - beta 90.000 - gamma 90.000 - Primitive - Pbnm (62) - 4 - 138.915 - I/Ic P
Operations: Import
Goethite substituée Al - File: RX0146.raw - Type: 2Th/Th locked - Start: 3.000 ° - End: 65.000 ° - Ste p: 0.020 ° - Step time: 1. s - Temp.: 25 °C (Room) - Time Started: 14 s - 2-Theta: 3.00 ° - Theta: 1.5 0 ° - Chi: 0.00 ° - Phi: 0

Li
n 

(C
ou

nt
s)

0

10

20

30

40

50

60

70

80

90

100

110

120

130

d - Scale

1.5210 345678920

d=
4,

97

d=
2,

69

d=
2,

58

d=
2,

45

d=
1,

72

d=
1,

51

d=
3,

38 d=
2,

25

d=
1,

92 d=
1,

80 d=
1,

69

d=
1,

56

d=
1,

61

d=4,18

Annexe E : Diffractométrie de rayons X sur la goeth ite substituée aluminium 
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Annexe F : Diffractométrie de rayons X sur la goeth ite substituée nickel (1,3 %) 



 
 

 

Annexe G : Comparaison des deux goethites substitué es en nickel 
( en noir, goethite substituée à 9,07 % et en viole t à 1,3%) 

 

01-081-0463 (C) - Goethite, syn - FeO(OH) - Y: 48.37 % - d x by: 1. - WL: 1.5406 - Orthorhombic - a 4.61580 - b 9.95450 - c 3.02330 - alpha 90.000 - beta 90.000 - gamma 90.000 - Primitive - Pbnm (62) - 4 - 138.915 - I/Ic P
Operations: Import
Goethite N: - File: RX0145.raw - Type: 2Th/Th locked - Start: 3.000 ° - End: 65.000 ° - Step: 0.020 ° - Step time: 1. s - Temp.: 25 °C (Room) - Time Star ted: 14 s - 2-Theta: 3.00 ° - Theta: 1.50 ° - Chi: 0.00 ° - Phi: 0.00 ° - X: 0
Operations: Y Scale Add 42 | Import
Goethite substituée Ni - File: RX0143.raw - Type: 2Th/Th locked - Start: 3.000 ° - End: 65.000 ° - Ste p: 0.020 ° - Step time: 1. s - Temp.: 25 °C (Room) - Time Started: 15 s - 2-Theta: 3.00 ° - Theta: 1.5 0 ° - Chi: 0.00 ° - Phi: 0
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Claire FERRET 

 

Rôle des Pseudomonas fluorescents dans la biodisponibilité des métaux 

contaminant les minéraux du sol : application à la phytoremédiation 
 

Le développement de l’industrie et de l’agriculture a entraîné l’accumulation d’éléments métalliques dans les 
sols. Dans ces écosystèmes, la fraction vivante intervient de façon importante dans la modification de la rétention des 
contaminants. Parmi les techniques de décontamination, la phytoremédiation apparaît comme un outil de choix. Si un 
des inconvénients majeurs de cette technique réside dans des durées de traitement pouvant atteindre plusieurs années, 
l’ajout de micro-organismes couplé aux plantes améliorerait les prélèvements et réduirait les temps de 
décontamination. 

Cette étude s’est intéressée aux possibilités de développer des procédés de phytoremédiation associés à des 
bactéries productrices de sidérophores, molécules ayant une forte affinité pour le fer mais également pour d’autres 
métaux. Dans ce contexte, un système de complexité croissante, jusqu’au modèle complet comprenant les constituants 
du sol, les bactéries, les métaux contaminants et les plantes, a été étudié avec pour objectif la compréhension des 
processus intervenant dans ces différentes interactions.  

Ces travaux ont conduit, dans un premier temps, à la compréhension, notamment par une approche de biologie 
moléculaire, des interactions intervenant entre des minéraux du sol, des argiles et des oxy-hydroxydes de fer, et une 
bactérie productrice de sidérophores, Pseudomonas aeruginosa. Les résultats ont mis en évidence le rôle majeur de 
l’un de ces sidérophores, la pyoverdine, ainsi que du biofilm, dans la dissolution des minéraux par cette bactérie. Une 
étude en fluorimétrie et dosages des métaux a, quant à elle, montré que la pyoverdine était capable de complexer des 
métaux contaminants adsorbés sur les argiles ou présents dans la structure cristalline des oxy-hydroxydes de fer. Enfin, 
ces travaux ont abouti à la mise en place du système d’étude dans sa globalité. Si la pyoverdine ou les bactéries 
productrices de sidérophores n’ont pas amélioré le prélèvement par les plantes du cadmium et du nickel, des résultats 
prometteurs ont cependant été obtenus pour le cuivre. De plus, les bactéries productrices de sidérophores s’avèrent être 
des cibles intéressantes en phytostabilisation.  

 
Mots clés : sidérophores, Pseudomonas fluorescents, sols pollués, phytoremédiation, minéraux, biodisponibilité, 

métaux 
 

Role of fluorescent Pseudomonas in the biodisponibility of metals contamining the 

soil minerals: application to the phytoremediation 
 

The industrial and agricultural development caused a metallic element accumulation in the soils. In these 
ecosystems, the living fraction significantly operates in the changes of contaminants retention. Among the 
decontamination techniques, the phytoremediation appears as a tool of choice. If one of major disadvantages of this 
technique is the long-term remediation process, the addition of microorganisms with the plants could enhance the 
uptakes and decrease the time to remediate. 

This work focused on the possibility to develop processes for siderophore-producing bacteria-assisted 
phytoremediation, siderophores being molecules with a high affinity for iron and also able to chelate other metals. In 
this context, a system with an increasing complexity until a complete model including the soil constituents, the 
bacteria, the contaminant metals and the plants, has been studied to understand the processes involved in these 
different interactions.  

The understanding of the interactions between the soil minerals, clays and iron oxydydroxides, and a 
siderophore-producing bacteria, Pseudomonas aeruginosa, have been first performed with, in particular, a molecular 
biology approach. These results have highlighted the major role of the one of siderophores, the pyoverdine, and also 
the biofilm in the mineral dissolution by this bacteria. Fluorimetry and metal quantification assays showed that the 
pyoverdine was able to chelate the contaminant metals adsorbed on the clays or present in the crystal structure of the 
iron oxyhydroxides. Lastly, the global system has demonstrated that if the pyoverdine or the siderophore-producing 
bacteria do not enhance the cadmium and nickel uptake by plants, promising results were obtained for copper. 
Moreover, siderophore-producing bacteria turn out to be interesting asset for the phytostabilization.  

 
Key words: siderophores, fluorescent Pseudomonas, polluted soils, phytoremediation, minerals, biodisponibility, 

metals 
 
 
 
 
 


