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Introduction générale 
 

Les éléments métalliques sont retrouvés naturellement dans les sols, ceci correspond au fond 

pédogéochimique naturel qui représente le résultat des évolutions naturelles, géologiques et 

pédologiques, indépendamment de tout apport d’origine anthropique (Baize, 1997). Cependant, 

ces éléments sont également apportés dans l’environnement par les activités humaines comme les 

activités minières, industrielles et agricoles en particulier (Bakircioglu et al. 2011). De fait, ces 

200 dernières années d’industrialisation intensive ont causé une contamination métallique 

historique (Lacalle et al. 2020), car les métaux sont depuis longtemps considérés comme des 

ressources importantes dans le domaine industriel du fait de leur implication dans le 

développement technologique. Ces polluants sont persistants dans l’environnement et sont 

aisément transportés dans les compartiments de l’environnement (sol, eau, air). Ils ont en plus la 

particularité d’être non dégradables (Akan et al. 2013 ; Hlihor et al. 2017).  

Pour pallier aux problèmes liés à la contamination des sols et réduire les risques environnementaux 

et sanitaires liés aux contaminants, des techniques de remédiation ont été élaborées. La remédiation 

consiste à utiliser des traitements physiques, chimiques ou biologiques pour dépolluer les sols (Ali 

et al. 2017). La bioremédiation (traitement biologique) en particulier emploie des organismes 

vivants (bactéries, plantes, champignons) pour la dégradation, l’extraction, ou la stabilisation des 

contaminants (Dzionek et al. 2016). La stabilisation vise à réduire la solubilité, la mobilité et/ou la 

toxicité du polluant (Hakeem et al. 2014).  

La bioremédiation des sols contaminés en éléments métalliques implique le développement ou la 

recherche d’organismes résistants capables d’accumuler ces éléments pour diminuer leur 

disponibilité environnementale ou les stabiliser dans la matrice sol (Ahmad et al. 2011). Le 

traitement biologique employant des champignons que l’on nomme mycoremédiation constitue 

une approche originale. En effet, les champignons, principaux décomposeurs des polymères 

végétaux, possèdent un potentiel intéressant, en raison de leur structure et de leur métabolisme. 

Certains peuvent subsister dans des conditions environnementales extrêmes. Ils ont également la 

capacité de développer un vaste réseau mycélien capable de coloniser le sol, de transférer des 

nutriments et des polluants et de produire des composés extracellulaires tels que des acides et des 

enzymes.  
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Du fait de leur grand potentiel, plusieurs études (Fourest et al. 1994 ; Martins et al. 2006 ; Hlihor 

et al. 2015) se sont intéressées à la capacité des champignons à accumuler des métaux à partir d’un 

milieu liquide (effluents industriels par exemple) ou solides (sols pollués et déchets urbains). 

D’autres études (Cunningham et Kuiack 1992; Scervino et al. 2010; Liaud et al. 2014) se sont 

penchées sur la capacité des champignons à produire des acides, potentiels chélateurs de métaux. 

Dans ce cadre, les objectifs de cette thèse s’inscrivent dans la suite des travaux initiés par Quentin 

Albert (2015-2019) au sein du laboratoire qui avaient permis de mettre en évidence des souches 

fongiques efficaces dans la biosorption de 3 éléments métalliques (Cd, Cu, Pb) et d’évaluer leur 

potentiel en microcosmes de sols.  

Les objectifs poursuivis pour ce travail de thèse sont de : 

- mettre au point un microcosme de sol permettant d’isoler le mycélium afin de réaliser 

des analyses plus fines au sein du mycélium.  

- étudier la biosorption ou la biostabilisation d’éléments traces métalliques par les 

souches fongiques Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea au cours d’une 

expérimentation de 3 mois en employant le microcosme de sol optimisé. 

- affiner l’étude de l’impact des champignons sur la spéciation minéralogique des 

métaux dans les sols, par l’utilisation de techniques d’extractions chimiques simples 

et séquentielles.  

- dresser des profils de composés sécrétés (acides organiques) par Absidia cylindrospora 

et Perenniporia fraxinea sous condition de stress métallique. 

 

Ce manuscrit est organisé de la manière suivante :  
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Le premier chapitre consiste à définir les notions de sol, d’éléments traces métalliques et de 

spéciation minéralogique, avant de discuter de la gestion des sols pollués et des techniques 

de remédiation des sols. Enfin les particularités des champignons en mycoremédiation 

seront mises en avant. 

Le deuxième chapitre présentera les techniques de caractérisation des sols (paramètres 

physicochimiques et méthodes d’analyse des métaux) ainsi que techniques de 

caractérisation et d’identification des isolats fongiques. Ensuite, la mise en évidence 

qualitative de la production d’acides par les champignons sera décrite. Enfin, une technique 

de dosage de certains acides produits par les champignons par chromatographie liquide 

haute performance sera brièvement présentée. 

Le troisième chapitre présentera les sols de l’étude et les résultats de caractérisation de ces 

derniers. Les souches fongiques étudiées au cours de ce travail et celles identifiées à partir 

des sols seront présentées. 

Le quatrième chapitre sera consacré à la mise au point du microcosme adapté à notre étude. 

Pour cela, la conception et la séparation des couches des différents prototypes de 

microcosmes élaborés pour l’étude seront détaillées. Les résultats obtenus (bilan de 

matière, capacité de biosorption de la souche fongique Absidia cylindrospora) pour la 

validation du microcosme retenu pour l’étude y seront présentés.  

Le cinquième chapitre présentera les résultats de deux études en microcosme de sol menées 

sur une période de 3 mois en employant séparément la souche fongique Absidia 

cylindrospora et Perenniporia fraxinea en bioaugmentation. Les résultats concernent pour 

chaque temps d’incubation le suivi de la biomasse fongique et de la microfonge du sol, 

ainsi que l’étude de la biosorption de métaux au sein du mycélium. 

Le sixième chapitre sera dédié à l’analyse qualitative et quantitative des acides organiques 

potentiellement sécrétés par Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea suite à une 

exposition à un stress métallique. Dans ce chapitre sera détaillé le protocole de 

développement de la méthode d’analyse par chromatographie liquide haute performance 

pour le dosage de certains acides organiques sécrétés par Absidia cylindrospora 

et Perenniporia fraxinea. 

A la fin de chaque chapitre, une conclusion résumant les travaux est présentée. La totalité des 

travaux réalisés sont récapitulés sur la figure 1.  
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Figure 1. Schéma général du projet de thèse présentant les principales étapes de travail. 
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Chapitre 1 : Synthèse bibliographique 
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I. Le sol 

I.1)  Définition du sol 

 

Dans la littérature, différentes définitions du système « sol » sont proposées par les pédologues 

ou les géologues.  

- Le sol est défini par les géologues comme la partie superficielle des roches qui a subi 

une altération par des facteurs d’origine naturelle comme les paramètres climatiques et 

biologiques mais aussi par des facteurs d’origine anthropique.  

- Pour les pédologues, le sol est constitué de parties minérales et organiques sous l’état 

solide, liquide, ou gazeux et suivent un certain agencement formant des structures 

spécifiques (Baize et al. 1992).  

- Selon la Société Américaine des Sciences du Sol, le sol correspond à : (i) La matière 

minérale ou organique non consolidée à la surface immédiate de la Terre servant 

de milieu naturel à la croissance des plantes terrestres. (ii) La matière minérale ou 

organique non consolidée à la surface de la Terre qui a été soumise aux effets de facteurs 

génétiques et environnementaux. 

- L’AFES1 a défini le sol comme étant : « un volume qui s’étend depuis la surface de la 

Terre jusqu’à une profondeur marquée par l’apparition d’une roche dure ou meuble, peu 

altérée, ou peu marquée par la pédogenèse. L’épaisseur du sol peut varier de quelques 

centimètres à quelques dizaines de mètres, ou plus. Il constitue, localement, une partie 

de la couverture pédologique qui s'étend à l'ensemble de la surface de la Terre. Il 

comporte le plus souvent plusieurs horizons correspondant à une organisation des 

constituants organiques et/ou minéraux (la terre). Cette organisation est le résultat de la 

pédogenèse et de l'altération du matériau parental. Il est le lieu d’une intense activité 

biologique (racines, faune et micro-organismes) ». Cette définition officielle des sols a 

été formulée par l’AFES en 2014 et a été ensuite retenue en 2018.  

Toutes ces définitions s’accordent à dire que le sol est un milieu caractérisé par une composition 

très complexe. Toutefois, la définition retenue pour ce travail de thèse est la définition proposée 

par l’AFES qui est plus complète et qui regroupe plusieurs aspects. 

 

 

                                                 
1 AFES : Association Française pour l’Etude des Sols 
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I.2) Phases du sol  

 

Le sol est composé de trois phases : une phase solide (constituée d’argiles, limons, sables, 

matière organique), une phase liquide (solution du sol constituée de composés dissous) et une 

phase gazeuse (constituée de gaz, comme l’oxygène, l’azote) (Durand et Vachier 1988 ; Baize 

et al. 1992). 

I.2.1) La phase solide  
 

La phase solide est composée d’une fraction minérale, ainsi qu’une fraction organique (Proffit 

2011). 

 I.2.1.1) La fraction minérale  
 

La fraction minérale est formée à partir de minéraux primaires : issus de l’altération de la roche 

mère par érosion, comme des minéraux silicatés (quartz, feldspaths), des calcites (formées 

essentiellement de carbonates de calcium), ou encore des dolomites (se caractérisant par la 

présence de carbonate de magnésium en plus des carbonates de calcium). Les minéraux 

secondaires proviennent de l’altération des minéraux primaires par différents processus 

chimiques et sont désignés par le complexe d’altération du sol (formé d’argiles et d’oxydes 

métalliques) (Proffit 2011). 

Les minéraux du sol sont répartis en minéraux silicatés qui représentent environ 92% des 

minéraux constituant la croûte terrestre, tels que les quartz, les pyroxènes et les feldspaths. 

Tandis que les minéraux non silicatés ne représentent que 8% des minéraux de la croûte 

terrestre. Ils comprennent les phosphates, les carbonates, les halogénures, les sulfures, les 

sulfates, les oxydes (sauf SiO2) et les éléments natifs (Leleyter-Reinert 2017). La figure 2 

présente les différents minéraux de la croûte terrestre. 
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Figure 2 .Minéraux silicatés et non silicatés de la croûte terrestre (adapté de Albert 2019). 

I.2.1.1.1) Les argiles 
 

Les argiles sont formées d’éléments à l’état ionique, principalement d’aluminosilicates 

hydratés. Elles font partie de la famille des phyllosilicates et leur structure est composée d’une 

succession de feuillets d’oxydes d’aluminium, de silicium et d’oxygène. L’espace entre chaque 

feuillet appelé « espace inter-foliaire » peut abriter des cations dits échangeables, liés avec des 

liaisons électrostatiques qui représentent des liaisons chimiques faibles (Cadene 2005 ; 

Leleyter-Reinert 2017 ; Albert 2019). Elles possédant une grande surface spécifique et sont 

connues pour être les principaux adsorbants des sols. L’adsorption constitue un phénomène de 

surface qui permet aux atomes ou aux molécules de se fixer sur une surface solide (Deschamps 

et al. 2006). 

 

I.2.1.1.2) Les oxydes métalliques 
 

Les oxydes, hydroxydes et oxyhydroxydes, sont souvent appelés oxydes métalliques du sol. 

Les oxydes métalliques retrouvés dans les sols sont les oxydes de silicium, de fer, d’aluminium 

et de manganèse. Ils sont naturellement présents dans les sols sous deux formes : amorphe ou 

cristalline (Leleyter et Probst, 1999). Les oxydes de fer les plus répandus sont la ferrihydrite 

(5Fe2O3, 9H2O), l’hématite (Fe2O3) ou encore la goethite (FeOOH).  
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Les oxydes de fer sont très complexes et ont la particularité d’être très finement divisés (Liu et 

al. 2009 ; Cismasu et al. 2012). 

D’un point de vue cristallochimique, les oxydes de fer présentent des structures beaucoup plus 

complexes par rapport aux oxydes d’aluminium. En effet, les oxydes d’Al subissent peu de 

réactions de substitution de l’ion Al3+, contrairement aux oxydes de Fe, qui subissent plusieurs 

réactions de substitution avec d’autres cations. Ceci permet aux oxydes de Fe en particulier 

d’avoir une grande affinité avec plusieurs cations. D’autre part, le degré de cristallinité 

conditionne la stabilité chimique des oxydes : plus la cristallinité est élevée plus la stabilité 

chimique augmente (Girard et al. 2010). 

I.2.1.2) La fraction organique  
 

La fraction organique du sol est composée de matières organiques (MO) représentées par : 

o les matières organiques vivantes (MOV) tels que les racines des plantes, les 

micro-organismes fongiques et microbiens ainsi que la microflore du sol. 

o les matières organiques fraîches (MOF), composées de débris de végétaux 

(exsudats), d’animaux (cadavres), mais aussi de microbes et de champignons 

(cadavres, exsudats). 

o la matière organique stable formée de substances humiques ou humus, qui 

représente plus de 70% de la fraction organique (Duparque et Rigalle 2011). 

L'humus est le principal composant de la matière organique naturelle, il est 

retrouvé dans les sols, les sédiments et les plans d'eau (Tian et al. 2021). 

I.2.2) La phase liquide 
 

La phase liquide du sol ou encore « solution du sol » est composée principalement d’eau et 

d’éléments dissous qui proviennent de l’altération de la phase solide. Elle constitue en effet le 

vecteur des réactifs et des produits de son altération, mais aussi la zone de toutes interactions 

entre les composants du sol (Durand et Vachier 1988; Proffit 2011). La composition de la phase 

liquide dépend non seulement de la nature du sol avec lequel elle est en contact, mais également 

de l’activité microbiologique et fongique (exsudats) qui ont principalement lieu au niveau des 

racines des végétaux. La solution du sol est considérée comme le siège des échanges sol-plantes, 

car les végétaux vont puiser les nutriments au sein de cette dernière.  

Outre des éléments dissous, la solution du sol véhicule des colloïdes, qui sont définis comme 

des particules de petite taille (variant de quelques nanomètres à une dizaine de micromètres) se 

caractérisant par une grande surface de contact et portant le plus souvent des charges négatives.  
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Ainsi la liaison des composés (dont les polluants) auxquels les colloïdes ont une affinité 

(McCarthy et Zachara 1989) a lieu par adsorption, échange d’ions et/ou co-précipitation (Pédrot 

2009). 

I.2.3) La phase gazeuse 
 

La phase gazeuse a à peu près la même composition que l’air atmosphérique, majoritairement 

composée de dioxyde d’azote (78%) et d’oxygène (21%). Elle se distingue cependant par 

l’activité des micro-organismes qui enrichissent sa composition en certains composés comme 

NO, NH3, CH4 et H2S. 

La composition de la phase gazeuse est liée également à la profondeur, c’est-à-dire qu’avec la 

profondeur, les échanges avec l’atmosphère sont réduits, l’oxygène et le CO2 sont plus présents 

à la surface du sol (Navel 2011; Proffit 2011). La teneur liée aux gaz des activités biologiques 

anoxiques augmente. 

 

I.3) Composition de la croûte terrestre 

 

D’un point de vue chimique, la croûte terrestre est principalement constituée d’éléments dits 

majeurs qui représentent 99,4% en masse de la croûte terrestre. Ils sont au nombre de 12 et 

sont : l’oxygène, le silicium, l’aluminium, le fer, le calcium, le sodium, le potassium, le 

magnésium, le titane, l’hydrogène, le phosphore et le manganèse. Leurs concentrations 

moyennes dans la croûte terrestre sont supérieures à 1g.kg-1 (Leleyter-Reinert 2017). Ils sont 

classés par ordre d’abondance dans la croûte terrestre dans le tableau 1. 

La concentration des éléments dit mineurs, quant à elle, varie entre 100 et 1000 mg.kg-1. Les 

éléments restants, de concentration inférieure à 100 mg.kg-1, sont dit éléments traces. 

Un élément trace métallique est défini dans le compendium de terminologie chimique de 

l’IUPAC2 par « Tout élément ayant une concentration moyenne dans les sols inférieure à 

environ 100 ppm d’atomes ou inférieure à 100 µg.g-1 » (Brown et Milton 2005). Les métaux 

sont répartis en oligo-éléments (un élément trouvé en petite proportion, mais d’une manière 

constante, à l'analyse chimique des organismes vivants (Bertrand 1937) tels que le cuivre et le 

zinc et d’autres éléments (comme le plomb et le cadmium) qui représentent des éléments 

potentiellement toxiques et ne remplissent aucune fonction biologique actuellement connue et 

peuvent donc être très toxiques, même à de faibles concentrations (Fomina et Gadd 2018).   

                                                 
2 IUPAC: International Union of Pure and Applied Chemistry 
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En effet, certains oligoéléments sont essentiels à la croissance et au développement des micro-

organismes, des plantes et des animaux. Ils représentent des constituants de molécules 

organiques nécessaires à des réactions fondamentales du métabolisme cellulaire (Lavollay 

1956). Cependant ces oligo-éléments à des teneurs élevées peuvent être toxiques (Fomina et 

Gadd 2018). 

Plusieurs termes sont retrouvés dans la littérature pour désigner les métaux comme : métaux 

lourds, éléments traces métalliques ou encore éléments potentiellement toxiques. 

Le terme « métaux lourds » ne sera pas employé au cours de ce travail, car il a suscité plusieurs 

débats et a été également critiqué par l’IUPAC, le considérant comme étant « imprécis et 

trompeur ». Bien que l’ASEF3 ait établi une définition des métaux lourds : des éléments 

métalliques, naturels présentant un masse volumique supérieure à 5000 kg.m3 (Akan et al. 

2013), cette définition peut induire en erreur, car certains métaux avec de faibles densités ou 

certains métalloïdes sont également appelés par les scientifiques « métaux lourds », tel que 

l’Arsenic, métalloïde souvent nommé métal lourd. Le terme utilisé au cours de ce travail sera 

« éléments traces métalliques » ou ETM ou encore métaux. Par ailleurs, pour plus de facilité de 

lecture, Cr sera englobé dans le terme ETM (même si selon le tableau 1, Cr n'est pas un élément 

trace mais un élément mineur). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

                                                 
3 ASEF : Association Santé Environnement France 

http://www.universalis-edu.com/encyclopedie/plantes/
http://www.universalis-edu.com/encyclopedie/metabolisme/
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Tableau 1. Concentrations moyennes de certains éléments dans la croûte terrestre par ordre 
d'abondance (cité par Leleyter-Reinert 2017, Allègre et Michard 1973). 

 

  élément symbole  (g.kg-1) 

Eléments majeurs 
 abondance > 1 g.kg-1 

Oxygène O 466,0 

Silicium Si 277,2 

Aluminium Al 81,3 

Fer Fe 50,0 

Calcium Ca 36,3 

Sodium Na 28,3 

Potassium K 25,9 

Magnésium Mg 20,9 

Titane Ti 4,4 

Hydrogène H 1,4 

Phosphore P 1,1 

Manganèse Mn 1,0 

 Total 993,7 

Eléments mineurs   
0,1 < abondance < 1 g.kg-1 

Fluor F 0,63 

Baryum Ba 0,43 

Strontium Sr 0,38 

Soufre S 0,26 

Carbone C 0,20 

Zirconium Zr 0,17 

Vanadium V 0,14 

Chlore Cl 0,13 

Chrome Cr 0,10 

Rubidium Rb 0,09 

Eléments traces  
abondance < 0,1 g.kg-1 

Nickel Ni 0,08 

Zinc Zn 0,07 

Cérium Cs 0,06 

Cuivre Cu 0,06 

Yttium Y 0,03 

Lanthane La 0,03 

Néodyme Nd 0,03 

Cobalt Co 0,03 

Scandium Sc 0,02 

Azote N 0,02 

Lithium Li 0,02 

Niobium Nb 0,02 

Gallium Ga 0,02 

Plomb Pb 0,01 

Thorium Th 0,010 

Uranium U 0,003 

Arsenic As 0,002 

Bore B 0,001 

Cadmium Cd < 0,010 

Sélénium Se < 0,001 
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II. Pollution environnementale et sols contaminés 

II.1) Pollution environnementale métallique 

 

Les éléments métalliques sont libérés dans l’environnement par des sources anthropiques 

comme les activités minières, l’industrie de la peinture, ou encore l’usage des pesticides, mais 

aussi par des sources naturelles, comme l’altération mécanique et chimique des 

roches (Bakircioglu et al. 2011). 

Au niveau international de nombreuses réglementations ont pour but de réduire les émissions 

de métaux/métalloïdes tel que : antimoine (Sb), arsenic (As), cadmium (Cd), chrome (Cr), 

cobalt (Co), cuivre (Cu), étain (Sn), manganèse (Mg), mercure (Hg), nickel (Ni), plomb (Pb), 

sélénium (Se), tellure (Te), thallium (Tl), vanadium (V) et zinc (Zn) (Aarhus 2012). 

Le cadmium, le plomb et le mercure sont particulièrement surveillés, identifiés par le CIRC4 

comme substances cancérogènes. Ainsi, le CIRC a confirmé un effet cancérigène du Cd et ses 

composés sur l’organisme et l’a classé dans le groupe 1 (cancérogène) en 1993, tandis que Pb 

et ses dérivés inorganiques sont classés dans le groupe 2B (possiblement cancérogène) en 1987 

et 2A (probablement cancérogène) en 2006. Pour ce qui est de Hg et ses composés organiques, 

ils font partie du groupe 2B. Les ETM sont également considérés comme des polluants 

prioritaires par l’Agence du registre des substances et maladies toxiques des Etats Unis 

(département des services sociaux de la santé). Plusieurs métaux figurent dans la liste des 126 

polluants prioritaires établie par l’US EPA5, dont le cadmium, le plomb, le nickel, le mercure 

et le cuivre (Costa et Tavares 2017). 

La Convention sur la pollution atmosphérique transfrontière à longue distance représente la 

première convention qui a pour but de surveiller les métaux dans l’environnement (air, eau, 

sols) et d’établir un protocole international. En effet, le Protocole d’Aarhus (ou le Protocole sur 

les métaux lourds) établi en 1998 sous l'égide de la CEE-NU6 exige aux parties de diminuer 

leurs émissions de Cd, Pb et Hg par des industries, des combustibles et l’incinération des 

déchets.  

 

 

 

                                                 
4 CIRC : Centre International de Recherche sur le Cancer 
5 US EPA: United States Environmental Protection Agency 
6 CEE-NU : Commission Economique pour l'Europe des Nations Unies 
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II.2) Contamination des sols 

 

II.2.1) Sites contaminés  
 

La pollution du sol en particulier correspond à la présence d’un produit chimique ou d’une 

substance déplacée et ou/présente dans le sol qui a des effets néfastes sur tout organisme non 

ciblé (FAO7 et ITPS8 2015).  

La pollution des sols est un problème majeur dans le monde avec un nombre de sites pollués 

très élevé (Lacalle et al. 2020 ; Agrawal et al. 2021). Une estimation mondiale de la pollution 

des sols effectuée dans les années 1990 par le ISRIC9 et le PNUE10 relève une superficie de 22 

millions d'hectares de sols pollués (Rodríguez-Eugenio et al. 2018). En Europe, le nombre de 

sites pollués est évalué à plus de 2 millions, pour une superficie totale de 3,5 millions d’hectares 

(Colombano et al. 2014). Une étude récente (Guo et al. 2014)  recense le nombre de publications 

sur la pollution des sols sur une durée de 13 ans et montre qu’en 1999, le nombre d’articles 

publiés traitant de la pollution des sols était de 514, contre 1671 articles publiés en 2012. 

Plus exactement, un site contaminé est défini par l’EEA11 comme étant une zone bien 

déterminée présentant une contamination du sol et qui pourrait présenter des dangers pour les 

humains, les ressources en eau et les écosystèmes (Panagos et al. 2013 ; Liu et al. 2015).  

Les sites contaminés peuvent être classés en 3 catégories (Mench et al. 2012) : des sites 

présentant une contamination inorganique (essentiellement contaminés par des métaux et des 

non-métaux), des sites présentant une contamination aux xénobiotiques organiques et des sites 

avec une co-contamination, qu’on retrouve le plus fréquemment. 

La France fait partie des premiers pays européens à avoir recensé le nombre de sites pollués de 

façon systématique : le premier inventaire a été réalisé en 1978 (BASIAS12). Le ministère de la 

transition écologique et solidaire a mis en place deux bases de données (nommées BASIAS et 

BASOL13) qui permettent d’identifier d’anciens sites industriels et activités de service et de 

recenser le nombre de sites pollués appelant une action des pouvoirs publics. Cette démarche 

s’inscrit dans le cadre de la nécessité de l’état d’informer le grand public et les acteurs locaux 

et ainsi de garantir un suivi des pollutions et des risques.  

                                                 
7 FAO: Food and Agriculture Organization of the United Nations 
8 ITPS: The Intergovernmental Technical Panel on Soils 
9 ISRIC : Centre International de Référence et d'Information sur les Sols 
10  PNUE : Programme des Nations Unies pour l'environnement 
11 EAA : Agence Européenne pour l’Environnement  
12 BASIAS : Base des Anciens Sites Industriels et Activités de Service 
13 BASOL : Base de données sur les sites et sols pollués (ou potentiellement pollués) appelant une action des 

pouvoirs publics 
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Toutefois, la loi française n’a pas établi de valeurs de concentrations de référence en polluants 

dans le sol qui au-dessus desquelles un sol serait considéré comme pollué, contrairement à la 

qualité de l’eau qui est encadrée par des normes françaises qui établissent des limites de 

références de qualité.  

Cependant, Baize et al. (2000) ont établi des valeurs de références qui permettent d’interpréter 

les concentrations en métaux dans les sols en France métropolitaine (tableau 2). Ces valeurs 

permettent de situer un sol au sein de trois catégories selon leurs teneurs totales en ETM : une 

gamme courante, en cas d’anomalie et en cas de forte anomalie. 

Tableau 2. Valeurs d’analyse de la situation pour interpréter les concentrations en métaux dans les sols 
en France métropolitaine (Baize et al. 2000). 

 Élément 

(mg.kg-1) 

Gamme  

courante 

Gamme en cas 

d’anomalie 

Gamme en cas de 

forte anomalie 

Cd 0,05 - 0,45 0,7 - 2,0 2,0 - 46,3 

Co 2,0 - 23,0 23 - 90 105 - 148 

Cr 10 - 90 90 - 150 150 - 3180 

Cu 2,0 - 20,0 20,0 - 62,0 65,0 - 160,0 

Ni 2 - 60 60 - 130 130 - 2076 

Pb 9,0 - 50,0 60,0 - 90,0 100 - 10180 

Zn 10 - 100 100 - 250 250 - 3800 

 

Par ailleurs, en France, une recommandation (19/07/00) concernant la surveillance des risques 

sur la santé humaine par des sols pollués par une activité industrielle proposée par le Comité de 

Protection des Personnes a été signée en juillet 2000. Cette recommandation n’a cependant pas 

fait l’objet d’une publication au Journal Officiel. Elle a pour but d’améliorer la surveillance 

sanitaire et environnementale des sols pollués par des sources industrielles et se base sur : 

- le plan réglementaire : qui vise à améliorer le dispositif réglementaire en améliorant le 

recensement et le diagnostic des sols pollués, en soulignant les formalités d’évaluation 

de la dangerosité des sites sur la santé humaine et en mettant en œuvre des procédures 

plus rapides pour entamer des études sur site.  

- les moyens techniques d’assistance aux politiques publiques : en créant un dispositif 

visant à mesurer les concentrations résiduelles sur les sites contaminés ayant bénéficié 

d’un traitement de dépollution pour obtenir un procès- verbal. 

- la recherche : afin de pouvoir mettre en œuvre des études sanitaires poussées comme 

des études toxicologiques, des études d’exposition basées sur le mode de vie et des 

enquêtes épidémiologiques. L’objectif est également de lancer des programmes de 

recherche au niveau Européen pour avoir plus de partenaires internationaux. 
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- la formation : en garantissant la formation d’inspecteurs et d’évaluateurs de risques et 

acteurs du terrain. 

II.2.2) Transfert de pollution et risques liés 
 

 

Les sols contaminés peuvent présenter des risques environnementaux (Luo et al. 2012) et 

sanitaires (da Silva et al. 2014). Ils peuvent affecter la sécurité alimentaire (fertilité et 

productivité des sols) et la qualité de l'eau potable (Akhtar et Mannan 2020). 

Le transfert des polluants métalliques du sol vers d’autres compartiments de l’environnement 

(air et/ou eau) est possible. D’un point de vue écosystémique, les organismes atteints par la 

contamination peuvent en influencer d’autres en raison de leurs interactions (chaînes 

trophiques, associations symbiotiques) (Sunahara et al. 2002).                

Les polluants métalliques présentent aussi un risque pour la santé humaine en s’accumulant 

dans l’organisme et en causant des lésions rénales et des cancers, ils agissent également sur le 

système nerveux et le système endocrinien (Saha et al. 2017). Les principales voies d’exposition 

humaine aux métaux du sol sont l’ingestion de particules de sol, l’inhalation (poussières issues 

des sols) ou encore la voie cutanée (Panagos et al. 2013).             

 

III. Evaluation de la mobilité des métaux  
 

L’évaluation des risques liés à la contamination métallique, cités dans le paragraphe précédent, 

ne peut être réalisée en se basant sur les concentrations totales en éléments, car elles n’apportent 

pas les informations suffisantes pour estimer la toxicité des éléments métalliques qui est 

fortement liée à leur mobilité et leur spéciation chimique (Meyer 2002; Kim et al. 2015 ; 

Yıldırım et Tokalıoğlu 2016 ; Leleyter 2017). Cette évaluation peut être donc fondée sur 

l’évaluation de l’exposition et les interactions des organismes du sol avec les fractions 

disponibles environnementalement des métaux dans le sol (Gupta et al. 1996). 

Il paraît important de définir dans le cadre de ce travail les termes suivants : mobilité, 

biodisponibilité et spéciation minéralogique. 
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III.1) Mobilité et biodisponibilité des ETM 

 

La mobilité d’un élément représente son aptitude à migrer du compartiment du sol à un autre 

compartiment, tandis que la biodisponibilité est définie comme l’aptitude d’un élément à passer 

du compartiment (eau, air) du sol dans un organisme vivant comme par exemple une espèce 

végétale, bactérienne ou l’être humain (Baize 1997). La biodisponibilité est encadrée par la 

norme « NF ISO 17 402,201 » et propose la définition suivante : le degré auquel des substances 

chimiques présentes dans le sol peuvent être absorbées par un récepteur vivant donné.  

III.2) Spéciation minéralogique des ETM 

 

La spéciation minéralogique permet de déterminer la répartition entre les différentes phases 

porteuses du sol (argiles, matière organique, oxyhydroxydes de Fe et de Mn…) (Berthelin et 

Bourrelier 1998 ; Faure et al. 2012). Cette répartition fait souvent l’objet de fractions définies 

de façon opérationnelle à l’aide d’extractions séquentielles (fraction hydrosoluble, échangeable, 

acido-soluble, réductible et oxydable). La spéciation minéralogique est le facteur principal 

conditionnant la mobilité des ETM, ainsi que leur disponibilité et biodisponibilité.  

La spéciation chimique quant à elle permet de préciser l’espèce ou la forme de l’élément et la 

nature des liaisons chimiques : les éléments métalliques peuvent être sous différentes formes 

(Schneider 2016), illustrées sur la figure 3. Elle ne fera pas cependant l’objet de notre étude, les 

résultats de la thèse seront axés sur la spéciation minéralogique des ETM. 

 

Figure 3. Formes des ETM dans la solution du sol (Schneider 2016). 

III.3) Facteurs conditionnant la mobilité des métaux 

La mobilité d’un élément métallique est fonction de plusieurs propriétés du sol, notamment : 

- des facteurs abiotiques : la concentration en ligands, la salinité, le taux d’humidité et la 

variation du pH et les équilibres d’oxydo/réduction. 

- des facteurs biotiques tels que la présence de micro-organismes du sol (Bellion et al. 

2006). 
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Plus précisément, la mobilité d’un élément métallique dépend des :  

- paramètres physicochimiques du sol, tels que le pH et le potentiel d’oxydoréduction. 

- constituants du sol tels que la matière organique, les oxyhydroxydes (de fer et de 

manganèse qui possèdent des surfaces de sorption conditionnant considérablement la 

mobilité des métaux), mais également les minéraux argileux (Leleyter et Probst 1999; 

Doherty et al. 2017). 

Les principaux mécanismes de rétention des éléments métalliques dans le sol sont la sorption, 

la précipitation et les réactions de complexation. Le lessivage et volatilisation sont des 

mécanismes d’élimination des métaux dans le sol (Bolan et al. 2014).  

III.3.1) Le pH 
 

Le pH, paramètre déterminant dans la mobilité des métaux, (Hattab et Motelica-Heino 2014) 

influence la spéciation chimique et minéralogique des ETM et la formation potentielle 

d’oxyhydroxydes, donc de phases stables (Jean 2007). Lorsque le pH diminue, la solubilité des 

cations métalliques dans la solution du sol tend à augmenter : ils deviennent alors plus 

disponibles et mobiles (Akan et al. 2013). Les métaux sont donc essentiellement sous forme 

d’ions libres, ou forment des espèces organométalliques plus biodisponibles (Olaniran et al. 

2013). A pH élevé, la majorité des ETM forment potentiellement des formes insolubles, comme 

des minéraux de phosphates et de carbonates et des oxyhydroxydes. En effet, lorsque le pH 

augmente, la déprotonation des complexes aqueux et des groupements fonctionnels est 

favorisée, le nombre de protons tend donc à diminuer, diminuant ainsi la compétition entre les 

protons H+ et les cations métalliques, ce qui accentue la formation de nouvelles phases (Jean 

2007 ; Hattab et Motelica-Heino 2014). D’une manière générale, plus le pH et la capacité 

d’échange cationique 14 augmentent, plus la capacité du sol à adsorber les cations métalliques 

augmente (Saidi et al. 2008).   

III.3.2) Le potentiel d’oxydoréduction 

Les équilibres d’oxydoréduction conditionnent également la mobilité des éléments métalliques 

en solution. Le potentiel d’oxydo-réduction dépend de l’aération du sol. En effet l’air issu de 

l’atmosphère agit sur l’oxydation du sol ce qui conduit à la solubilisation de certains éléments 

métalliques(Bonet2016).                                                                                                                                                 

                                                 
14 CEC : capacité d’échange cationique : paramètre mesurant la charge de surface des composants du sol qui 

permet de prédire et d’évaluer des caractéristiques du sol 
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Pour des potentiels élevés, les espèces oxydées sont dominantes, tandis que les potentiels bas 

favorisent l’apparition des espèces réduites. La mobilité des éléments métalliques est affectée 

alors par la modification de l’état d’oxydation de l’élément métallique, ou des éléments qui lui 

sont liés, ou par la formation ou la dissolution des phases porteuses (Bourrelier et al. 1998).  

III.3.3) La matière organique 
 

La matière organique correspond aux molécules du sol contenant du carbone issu des plantes, 

des micro-organismes et des animaux. Ces organismes peuvent être vivants ou en 

décomposition (Parent et Gagné 2010). La matière organique est capable de fixer les éléments 

métalliques pour lesquels elle présente une grande affinité (Bonet 2016). La matière organique 

du sol possède une capacité d’échange cationique élevée et peut former des composés simples 

et chélatés avec les éléments métalliques dans le sol (Kwiatkowska-Malina 2018). 

Les substances humiques (humus), principaux composants de la matière organique, ont 

plusieurs groupements fonctionnels tels que les fonctions carboxyliques, phénoliques, amines 

et sulfhydryles qui peuvent fixer les ions métalliques (Jean 2007).  

Les petites molécules organiques conduisent à la formation de complexes organo-métalliques 

facilement lixiviables, tandis que les grosses molécules limiteront plus fortement la mobilité 

des éléments métalliques (Faure et al. 2012). 

Le « complexe argilo humique », formé essentiellement d’argiles et d’humus, qui peut être 

chargé négativement, favorise l’adsorption de composés chargés positivement (ions positifs) ou 

de molécules polaires. Les éléments chargés positivement, comme les cations métalliques 

présentent donc une grande affinité au complexe argilo humique et peuvent se lier aux particules 

d’argile et d’humus (Francoys - De Brabandere 2014). 

III.3.4) Les oxydes métalliques 
 

Les oxydes métalliques du sol, tels que les oxydes de fer, d’aluminium et de manganèse 

constituent également de bons adsorbants, ils augmentent en effet la rétention des métaux par 

le sol. Ils sont dotés d’une grande surface spécifique (Jean 2007; Komárek et al. 2013) et d’une 

capacité d’adsorption élevée permettant la sorption des éléments métalliques (Jean 2007).  

La ferrihydrite en particulier présente une grande capacité à immobiliser les contaminants 

organiques et inorganiques par des réactions de sorption (Liu et al. 2009 ; Cismasu et al. 2012). 

D’ailleurs, la grande affinité de la ferrihydrite aux ETM a conduit plusieurs auteurs (Álvarez-

Ayuso et al. 2013 ; Abad-Valle et al. 2015 ; Doherty et al. 2017) à se pencher sur l’efficacité de 

son emploi comme amendement de sol pour l’immobilisation des ETM. 



20 

 

III.4) Méthodes d’étude de la spéciation minéralogique  

 

III.4.1) Fractions du sol  
 

La détermination des teneurs totales des ETM dans les sols permet d’étudier la situation du sol 

dans sa globalité. Elle apporte donc les informations permettant de détecter, en particulier des 

anomalies (tableau 2). Cependant, la spéciation minéralogique permet d’informer sur la 

mobilité environnementale des ETM (Heltai et Zoltán 2017).  

La fraction totale du métal est différente de la fraction disponible environnementalement (qui 

représente la somme de la fraction disponible réelle et la fraction potentiellement disponible), 

cette dernière peut être responsable d’un potentiel risque toxique (Albert 2019). Ainsi, les 

fractions du sol peuvent être représentées selon le schéma présenté en figure 4. 

La fraction totale du sol correspond à la fraction obtenue à partir d’une minéralisation totale du 

sol (chapitre I- partie V.3). Les analyses réalisées sur les sols ciblent principalement la fraction 

solide. La fraction totale du sol comprend elle-même une fraction potentiellement disponible 

dite labile, qui peut être obtenue par l’usage d’extractions simples et séquentielles, ainsi qu’une 

fraction résiduelle (mesurée ou calculée). 

La fraction disponible réelle est la fraction liquide du sol au moment du prélèvement. Tandis, 

que la fraction disponible environnementalement recouvre la fraction disponible réelle et la 

fraction potentiellement disponible qui représente la quantité maximale qui peut être libérée et 

ce dans les conditions les plus extrêmes.  

La fraction biodisponible quant à elle peut être évaluée à partir de la minéralisation totale de 

l’organisme qui a biosorbé les métaux (Vasseur et al. 2008 ; Leleyter 2017).  

Pour ce travail de thèse, on s’intéressera à la fraction potentiellement disponible du sol, qui est 

obtenue à partir d’extractions simples et séquentielles. Ceci permettra d’obtenir des 

informations sur la répartition minéralogique des métaux (spéciation minéralogique). 
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Figure 4. Schéma représentant les fractions d'un sol (d’après Albert 2019). 

III.4.2) Extractions simples  
 

Les extractions chimiques sont l'outil le plus commun employé pour estimer les éléments 

métalliques potentiellement disponibles dans le sol (Lebourg et al. 1996). Elles peuvent entre 

autres être employées dans le domaine de l’agriculture pour évaluer la fertilité des sols en 

estimant l’absorption des oligo-éléments par les plantes, ce qui permet d’établir un diagnostic 

du sol et d’optimiser par conséquent l’apport en fertilisants pour augmenter les rendements 

(Rauret 1998). Le principe de ces extractions est de mettre au contact une prise d’essai (solide) 

de sol sec un réactif d’extraction (liquide).  

Il existe deux types d’extraction selon le moyen de mise au contact du sol avec le réactif 

d’extraction : statique ou dynamique (Hamdoun 2015). 

- l’extraction dynamique correspond à la mise au contact d’un sol avec une alimentation 

continue en réactif. Ce type d’extraction est généralement réalisé dans une colonne remplie de 

sol et alimentée par un flux régulier de réactif d’extraction. 
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 - l’extraction statique correspond à la mise au contact de l’échantillon de sol avec un seul réactif 

sans réalimenter le système en réactif. L’extraction se fait « en batch », dans un réacteur fermé. 

Ce type d’extraction représente le mode sélectionné pour notre étude, car c’est une méthode 

applicable à tous les types de sols, contrairement au mode dynamique où le sol doit être 

suffisamment perméable pour permettre la percolation du réactif d’extraction. Ce type 

d’extraction en mode statique est le plus privilégié pour prédire la fraction potentiellement 

disponible des métaux (Hamdoun 2015). 

Le rapport liquide/solide choisi pour notre étude est de 10 mL d’extractant pour 1g de sol, 

rapport souvent préconisé (US EPA 1992, BCR15). Le principe de l’extraction est l’adsorption/ 

désorption des métaux et la dispersion des particules de sol dans la solution par agitation. Ce 

type d’extraction présente l’avantage d’être rapide (une seule étape) (Ibragimow et al. 2010).  

Les scientifiques emploient différents réactifs chimiques pour extraire la fraction 

potentiellement disponible car un réactif particulier qui pourrait convenir pour extraire un 

polluant spécifique dans une zone donnée pourrait ne pas convenir à tous les métaux (Alibrahim 

et Williams 2016; Leleyter 2017). Les réactifs utilisés pour l’extraction peuvent être de nature 

différente comme des agents complexants, des sels ou des acides (Bakircioglu et al. 2011 ; 

Leleyter et al. 2012 ; Cuvier et al. 2021). 

 

III.4.2.1) Agents complexants 
 

L’EDTA16 est un agent complexant reconnu pour extraire les métaux présents dans les phases 

non liées à la silice. Il permet d’extraire les métaux échangeables, solubles et certains métaux 

liés aux carbonates et à la matière organique (Alibrahim et Williams 2016). L’utilisation de 

l’EDTA à pH 7 avec un ratio L/S de 10 et un temps de contact d’une heure pour la détermination 

de la fraction mobilisable est recommandé par le BCR (Quevauviller et al. 1996 ; Dutheil 2003; 

Leleyter et al. 2012 ; Cuvier et al. 2021). Les agents complexants les plus utilisés sont l’EDTA 

et le DTPA17 pour étudier la fraction de métal complexé à la matière organique et aux argiles 

(Schneider 2016). 

 

 

 

                                                 
15 BCR : Bureau Communautaire de Référence 
16 EDTA : acide éthylènediaminetétraacétique  
17 DTPA : acide diéthylène triamine penta acétique 
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III.4.2.2) Sels 
 

Les solutions salines les plus communément utilisées sont les chlorures de calcium (CaCl2) et 

de magnésium (MgCl2), les nitrates de sodium (NaNO3), d’ammonium (NH4NO3) et de 

magnésium (Mg(NO3)2). Elles sont employées pour étudier les fractions échangeables, c’est-à-

dire les métaux faiblement adsorbés à la surface du sol par des liaisons électrostatiques. Ces 

interactions sont régies par le mécanisme d’échange d’ions. Le nitrate de magnésium 

(Mg(NO3)2) est particulièrement employé, car il ne combine pas l’effet « échange d’ions » du 

cation Mg2+ et l’effet « complexant » des nitrates (qui est moins fort que celui des chlorures) 

(Leleyter 1998).  

Le chlorure de calcium (CaCl2) est le plus utilisé pour extraire les métaux présents dans la 

solution du sol et les formes facilement échangeables. Plusieurs auteurs (Houba et al. 2000; 

Degryse et al. 2003;   Pueyo et al. 2004;   Meers et al. 2007 ; Amoakwah et al. 2013)  préconisent 

donc l’emploi du CaCl2 pour estimer la disponibilité potentielle des métaux. L’emploi de CaCl2 

comme solution extractante est en effet particulièrement préconisé pour l’étude de la 

phytodisponibilité des métaux (Wang et al. 2003 ; Meers et al. 2007). 

Amoakwah et al. (2013) ont utilisé CaCl2 à 0,01M pour étudier la disponibilité potentielle de 

Cd et Zn. Ils expliquent que son efficacité est due à l’effet de la complexation par les chlorures, 

mais également à l’échange ionique avec le cation Ca2+qui permet d’éliminer plus facilement 

Cd et Zn et les rendre disponibles dans la solution du sol. Pueyo et al. (2004) montrent que 

CaCl2 interfère peu avec le pH du sol étudié et ne désagrège pas la matrice. Degryse et al. (2003) 

affirment également que l’extraction CaCl2 (0,01M) permet de prédire d’une bonne façon 

opérationnelle la fraction potentiellement disponible de Cd et Zn. Meers et al. (2007) attestent 

que CaCl2 (0,01M) constitue un bon indicateur pour étudier la phytodisponibilité de Cd, Cu, 

Ni, Pb, Zn. Houba et al. (2000) expliquent que le réactif CaCl2 à 0,01M a la même force ionique 

que la solution du sol et que le cation divalent est le principal cation retrouvé dans la solution 

du sol, c’est-à-dire qu’il est dominant du complexe argilo humique dans les sols (Dutheil 2003). 

Néanmoins, certains auteurs ont montré que CaCl2 extrait moins de métaux que les acides. 

Ibragimow et al. (2010) montrent que Cd, Cu, Cr, Ni, Pb et Zn sont plus extraits par HCl 0,1 M 

que CaCl2 0,01M. Bakircioglu et al. (2011) montrent également que Cu, Mn, Ni, Pb, and Zn 

sont mieux extraits par HCl que CaCl2.   
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III.4.2.3) Acides  
 

L’extraction avec des acides constitue également un bon moyen d’estimation de la disponibilité 

potentielle (Lebourg,1996). Les acides les plus employés pour ce type d’extraction sont l’acide 

acétique, l’acide nitrique et l’acide chlorhydrique (Lebourg,1996) seuls ou en mélange (Mulchi 

et al. 1992). L’acide chlorhydrique reste néanmoins l’acide majoritairement employé. En effet, 

il présente deux avantages, c’est en même temps un des acides les plus forts et le moins 

dangereux à manipuler, car l’ion chlorure est non réactif et non toxique (Tuin et Tels 1990; 

Gitipour et al. 2016). Les acides sont employés pour mobiliser les éléments associés à la matière 

organique et aux fractions échangeable, acido-soluble et oxydable. Les concentrations en acide 

chlorhydrique utilisées varient de 0,1 mol.L-1 (Ibragimow et al. 2010 ; Chowdhury et al. 2015 ; 

Cuvier et al. 2021) à 1 mol.L-1 (Bakircioglu et al. 2011; Leleyter et al. 2012 ; Oh et al. 2015). 

Les travaux de Tuin et Tels (1990), qui utilisent HCl et HNO3, montrent que les pourcentages 

extraits augmentent avec la force de ces acides et qu’ils sont d’autant plus efficaces que leur 

concentration est importante. L’étude de Ahmad (2009) confirme également que les teneurs 

extraites en Cd, Ni, Pb et Zn augmentent avec l’augmentation de la concentration de HCl. Leur 

étude a par ailleurs montré que l’acide chlorhydrique est plus efficace que l’acide nitrique.  

Par ailleurs, la comparaison entre les extractants a fait l’objet de plusieurs travaux, notamment 

l’étude de la comparaison entre HCl et EDTA réalisée par Leleyter et al. (2012) et par Cuvier 

et al. (2021). L’étude de Leleyter et al. (2012) a montré que HCl 0,2 M est suffisant pour étudier 

la disponibilité potentielle des métaux dans les sols et sédiments fluviaux, tandis que l’étude de 

Cuvier et al. (2021) a montré que HCl 0,5M est plus adapté que EDTA 0,05M pour étudier la 

disponibilité potentielle des métaux dans les sols. 

Dans le cadre de notre étude, le choix s’est porté sur l’acide chlorhydrique comme extractant.  

En effet, c’est l’extractant le plus employé pour évaluer la fraction potentiellement disponible 

des ETM dans les sols et les sédiments, en particulier les sols et sédiments pollués (Leleyter et 

al. 2012 ; Hamdoun, 2013 ; Asal Gzar et Gatea 2015). De plus, d’après les études (Tuin et Tels, 

1990; Leleyter et al. 2012 ; Cuvier et al. 2021) qui ont porté sur la comparaison des différents 

extractants, HCl présente un pouvoir extractant plus élevé par rapport à EDTA et par rapport à 

d’autres acides comme HNO3. La concentration en HCl choisie est de 1M, en effet des études 

(Ahmad 2009) montrent que l’efficacité de l’extraction augmente avec la concentration de HCl. 
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III.4.3) Extractions séquentielles 
 

Plusieurs scientifiques (Tessier et al. 1979 ; Ure et al. 1993 ; Quevauviller et al. 1997 ; Leleyter 

et Probst 1999) ont élaboré des procédures d’extractions séquentielles. Celles-ci sont basées sur 

l’usage successif de réactifs d’une agressivité croissante pour attaquer les différentes fractions 

du sol et donc obtenir leur composition pour mieux déterminer la mobilité et la disponibilité 

potentielle des éléments métalliques (Alan et Kara 2018). Les réactifs sont sélectionnés afin de 

mobiliser les ETM selon les disponibilités croissantes comme le montre la figure 5. Les 

concentrations totales en métaux dans le sol sont utilisées pour réaliser le bilan de masse 

nécessaire au calcul des concentrations dans les extractions séquentielles, mais également dans 

les extractions simples (Leleyter, 1999; Chand et Prasad 2012). La formule de calcul se présente 

comme suit : 

% 𝑑′𝑢𝑛 𝐸𝑇𝑀 𝑑𝑎𝑛𝑠 𝑢𝑛𝑒 𝑓𝑟𝑎𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛 =
 concentration dans la fraction (m𝑔.𝑘𝑔−1)

concentration totale dans le sol (𝑚𝑔.𝑘𝑔−1)
 (1) 

 

Figure 5 .Mobilité des ETM dans les fractions minéralogiques et les divers réactifs d’extraction 
employés dans les protocoles d'extractions séquentielles (d’après Schneider 2016). 
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Les extractions séquentielles renseignent sur la répartition des métaux au sein des différentes 

fractions minéralogiques définies par le protocole. L’interprétation des résultats de cette 

répartition des métaux permet d’estimer la mobilisation de ces métaux dans l’environnement 

conditionnés par le pH, le potentiel rédox et la matière organique.  

Ces procédures d’extractions séquentielles ont été largement employées et modifiées ou 

adaptées pour étudier la fraction potentiellement disponible des métaux dans les sols et les 

sédiments et par conséquent la comparaison des résultats obtenus à partir des différents 

protocoles est très peu fiable. Ceci a conduit le BCR à établir en 1993 une procédure en 3 étapes 

avec l’objectif d’harmoniser les protocoles (Wali et al. 2014). Cette procédure représente un 

compromis entre les temps d’analyses et les réactifs d’extraction (Chen et al. 2008). Cependant, 

cette technique présente une limite : les extractants sont appliqués successivement à la prise 

d’essai sans laisser un temps de séchage entre l’ajout des réactifs d’extraction. Ceci conduit à 

un mélange des réactifs entre les étapes, ce qui peut fausser en quelque sorte les résultats 

obtenus pour la deuxième et la troisième étape d’extraction. Le protocole de Leleyter et Probst 

(1999) offre l’avantage de prévoir un temps de séchage à 40°C (entre 48 et 72h selon 

l’échantillon étudié) entre chaque ajout de solution extractante, ce qui permet d’obtenir des 

résultats plus fiables. D’une autre part, l’extraction des fractions acido-soluble et réductible est 

optimisée avec ce protocole.  

La description des fractions définies par le protocole de Leleyter et Probst (1999) sera détaillée 

dans les paragraphes suivants. 

Cuvier et al. (2021) ont montré que l’extraction par le protocole de Leleyter et Probst (1999) 

est plus adapté à l’étude de la disponibilité potentielle de Cr, Cu, Zn et Ni que le protocole BCR. 

Cependant pour le cas du Pb, l’extraction séquentielle (Leleyter et Probst 1999) semble sous-

estimer la disponibilité du Pb (Leleyter et al. 2012 ; Albert 2019 ; Cuvier et al. 2021). 

Toutefois, les protocoles les plus souvent proposés par la littérature sont les protocoles de : 

- Tessier et al. (1979) cible 5 fractions : échangeable, liée aux carbonates, liée aux oxydes 

de fer et de manganèse, liée à la matière organique et résiduelle.  

- Le BCR qui cible trois fractions : une fraction acido-soluble, réductible et oxydable sous 

deux étapes. 

- Ure et al. (1993) est basé sur l’extraction de 4 fractions : acido-soluble, liée aux oxydes 

de fer amorphes, liée à la matière organique et résiduelle. 

- Leleyter et Probst (1999) comporte 7 fractions, plus sélectif et précis, décrites ci-après. 

L’établissement du protocole par Leleyter and Probst (1999) a fait l’objet de plusieurs essais 

sur des composés purs tels que les carbonates, les oxydes ou encore les minéraux argileux. 
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En effet, ce protocole démontre une grande sélectivité, de par la sélection des solutions 

extractantes et une efficacité élevée (Leleyter et Probst 1999; Leleyter et al. 2012 ; Hamdoun 

2015 ; Albert 2019).  

Dans le cadre de ce travail, le choix est donc porté sur l’extraction séquentielle de Leleyter et 

Probst (1999). Les paragraphes suivants serviront à présenter ces fractions, ainsi que les réactifs 

employés principalement par Leleyter et Probst (1999). Les réactifs employés par d’autres 

auteurs seront également rapportés. 

 

  -  la fraction hydrosoluble : par définition la plus mobile. Elle est indispensable dans le cas 

de l’étude des sols afin d’éviter de surestimer la fraction suivante, mais souvent négligée dans 

d’autres protocoles d’extractions séquentielles (Tessier et al.1979; Ure et al. 1993). Elle 

représente néanmoins souvent la première étape d’une procédure d’extractions séquentielles 

afin de définir la fraction hautement mobile ou adsorbée de façon non spécifique (Dutheil 

2000). 

- la fraction échangeable : cible les cations échangeables. Les métaux liés à cette fraction sont 

liés avec des interactions électrostatiques faibles retenues en surface du sol. Les extractants 

employés sont généralement des électrolytes en solution, comme des sels (Gleyzes et al.2002). 

Le sel utilisé pour extraire les métaux est le Mg(NO3)2. Le magnésium sous forme de cation 

divalent Mg2+ (qui est plus stable que le cation monovalent dans l’espace inter-foliaire des 

minéraux argileux) va substituer les cations à l’intérieur des espaces inter-foliaires. D’autres 

sels sont utilisés pour cette fraction par d’autres auteurs comme le MgCl2 (Tessier et al. 1979), 

le BaCl2 (Clark et al. 2000), ou encore le CH3COONH4 (Kersten et Forstner 1986). Cependant 

l’usage de solutions de chlorure peut conduire à la solubilisation des cations non échangeables. 

- la fraction acido-soluble : cible les carbonates connus pour être sensibles aux variations du 

pH, mais aussi certains phosphates (Leleyter et Baraud 2006). Le mécanisme impliqué est la 

dissolution de la fraction solide à des pH aux alentours de 5. Pour cela, les réactifs utilisés dans 

le protocole de Leleyter et Probst (1999) pour cette étape sont un mélange d’acétate de sodium 

et d’acide acétique avec un pH de 4,5 qui permet de solubiliser totalement la calcite et 

partiellement la dolomite et les phosphates (Leleyter et Baraud, 2006) sans avoir un effet sur 

les oxydes et minéraux argileux. Cette fraction est donc connue pour être sensible aux variations 

de pH (Leleyter 1999 ; Qasim 2015 ; Albert 2019). 
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- la fraction réductible : concerne 3 sous fractions (F4a, F4b et F4c) formées de différents 

oxydes (de manganèse, de fer amorphes et cristallins) liés par des réactions de précipitation et 

de co-précipitation (Leleyter 1999). Cette fraction est basée sur une seule extraction dans le 

protocole de (Tessier et al. 1979) qui utilise comme réactif un mélange de NH2OH,HCl et 

HOAc à un pH de 4,5.  Pour extraire les oxydes de manganèse (F4a), le réactif le plus souvent 

utilisé est le chlorure d’hydroxylammonium qui est un réducteur puissant et spécifique des 

oxydes de manganèse. Concernant les oxydes de fer amorphes (F4b), ils sont extraits par l’acide 

oxalique et l’oxalate d’ammonium dans le protocole de Leleyter et Probst (1999). Les protons 

de l’acide oxalique s’adsorbent à la surface de l’oxyde selon l’équation : Fe -OH + H+  Fe–

OH2
+ (2).  

Tandis que l’oxalate d’ammonium agit comme un ligand chélatant selon l’équation :                    

Fe -OH + HL  Fe-L +H2O (3).  

Les oxydes de fer cristallins (F4c) sont solubilisés avec de l’acide oxalique, de l’oxalate 

d’ammonium et l’acide ascorbique qui agit comme réducteur pour solubiliser au maximum les 

oxydes de fer (Leleyter-Reinert 2017). 

- la fraction oxydable ou liée aux sulfures et à la matière organique pour laquelle les métaux 

ont une grande affinité et par conséquent peut accumuler et stocker les métaux. Il est nécessaire 

de se mettre en conditions oxydantes et/ou acides pour faciliter la solubilisation de la matière 

organique et des sulfures. Le peroxyde d’hydrogène (H2O2) dilué dans l’acide nitrique est 

généralement utilisé en réalisant un chauffage (Gleyzes et al. 2002). Il possède un fort pouvoir 

oxydant et permet de solubiliser jusqu’à 75% de la matière organique, sans altérer les allumino-

silicates (Leleyter 1999). 

Dans le protocole de Leleyter et Probst (1999), cette dernière fraction se base sur l’utilisation 

du peroxyde d’hydrogène, également utilisé pour l’extraction de la fraction oxydable dans les 

protocoles de Tessier et al. (1979) et Ure et al. (1993).  

IV. Description des métaux étudiés 
 

Cette partie présente la description des ETM les plus communément retrouvés dans les sols 

urbains, leurs caractéristiques chimiques, leurs spéciations dans le sol, l’effet des paramètres 

physico-chimiques du milieu sur leur mobilité, ainsi que leur toxicité. Ces métaux (Cd, Cr, Cu, 

Ni, Pb et Zn) feront l’objet de ce travail de thèse. 



29 

 

IV.1) Le chrome  

 

Le chrome est un métal de couleur grise argenté brillant, peu présent dans la croûte terrestre (de 

l’ordre de 0,1 g.kg-1) (tableau 1). Les teneurs retrouvées en Cr dans les sols français varient 

entre 10 et 90 mg.kg-1 (Baize, 2000) (tableau 2). 

 Il est généralement extrait sous sa forme FeCr2O4 (chromite) comme un produit primaire (Chen 

et al. 2016). Selon le pH et le potentiel redox, le chrome est présent principalement sous les 

degrés d’oxydation (VI) et (III).   

Dans le sol, le chrome est retrouvé au degré d’oxydation (III) (degré d’oxydation de FeCr2O4) 

lorsqu’il est d’origine naturelle (fond géochimique), tandis que Cr (VI) est généralement 

d’origine anthropique (Fernandez-Cornudet 2006). 

La mobilité du Cr (III) dépend fortement de la solubilité de la matière organique qui est 

conditionnée par le pH, mais également par le potentiel d’oxydoréduction. Il est retrouvé sous 

les formes Cr3+, Cr(OH)2
+, Cr(OH)3 et Cr(OH)4 dans les conditions environnementales 

normales (Desjardin 2002). 

Le Cr (VI) plus mobile que le Cr (III), est majoritairement présent sous les formes CrO4
2- et 

Cr2O7
2- et a donc une faible affinité pour les colloïdes du sol (chargés le plus souvent 

négativement aussi). Les hydroxydes de fer et d’aluminium possèdent une affinité pour le 

chrome (VI) à une plage de pH entre 2 et 7. Le Cr (VI) peut être réduit en Cr (III) en présence 

de matière organique (acides fulviques et humiques), d’ions fer ferreux (II) et de sulfites (sous 

forme H2S, liés au fer (II) ou à d’autres métaux dans les minéraux), mais également dans le cas 

d’une baisse de potentiel (Fendorf 1995; Desjardin 2002). 

Le Cr (III) a un rôle majeur dans le métabolisme des protéines, des lipides et des glucides 

contrairement au Cr (VI) qui présente plusieurs risques pour la santé humaine (asthme, cancers 

du poumon ou des cavités nasales, inflammation du tube digestif et ulcères gastroduodénaux en 

cas d’ingestion) (Jean 2007). 

 

IV.2) Le plomb  

 

Le plomb est un métal de couleur blanche bleuâtre, argenté ou gris doux et malléable. Il est 

présent dans la croûte terrestre à hauteur de 0,01 g.kg-1 (tableau 1). Les teneurs issues du fond 

géochimique sont estimées entre 9 et 50 mg.kg-1 en France (tableau 2) (Baize, 2000). 
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Le principal minérai du plomb est la galène (PbS). Il est moins retrouvé sous les formes : 

cérusite (PbCO3), anglésite (PbSO4) et crocoïte (PbCrO4) (Chen et al. 2016). 

Le plomb est retrouvé sous deux degrés d’oxydation dans la nature (Fernandez-Cornudet 

2006) :  

- (II) forme sous laquelle existe la majorité des espèces inorganiques (Pb2+, PbS) 

- (V) état d’oxydation des composés organiques. 

Le plomb dans les gisements et roches naturelles est généralement très stable dans des 

conditions environnementales normales, mais des conditions acides pourraient augmenter sa 

solubilité. Dans des conditions oxydantes, le plomb est lié et immobilisé par des minéraux 

d’oxydes de fer, en effet Pb présente une forte affinité avec les oxydes de fer et de manganèse, 

mais aussi avec la matière organique (John et Leventhal 1995). 

La toxicité du plomb impacte les organismes du sol. Par ailleurs, le plomb a un impact plus 

important sur les micro-organismes (plus sensibles) que sur les plantes, mais peut néanmoins 

inhiber leur croissance (Fernandez-Cornudet 2006).  

Pour l’être humain, le Pb est très toxique, il attaque le système cardio-vasculaire, le système 

nerveux et les reins et cause des troubles cognitifs (Tremel-Schaub et Feix 2005). Il peut 

également être responsable d'anomalies au niveau de la reproduction notamment chez la femme, 

en causant une altération du développement fœtal au cours de la grossesse et chez l'homme en 

inhibant la production des spermatozoïdes. Le saturnisme est défini comme l’intoxication aigüe 

ou chronique par le plomb, avec une plombémie (taux de plomb dans le sang) supérieure à 100 

µg.L-1, il correspond en effet à une imprégnation excessive des individus, en particulier des 

enfants, au plomb. Par ailleurs, le ministère de la transition écologique souhaite améliorer la 

démarche de gestion des sites et sols pollués au plomb en particulier par l’augmentation du 

nombre d’analyses de plomb réalisées sur les sols français. L’objectif est de mettre en place une 

base de données permettant de créer un référentiel géographique (Ministère de la transition 

écologique). 

IV.3) Le cadmium  

 

Le cadmium est un métal ductile blanc bleuâtre qui n’est pas retrouvé pur dans l’environnement, 

mais généralement sous forme de CdS et CdCO3. Le Cd est extrait des minerais sulfurés de 

plomb, de zinc et de cuivre (Chen et al. 2016). 
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Le cadmium est retrouvé à l’état d’oxydation (II) dans le sol et prend les formes suivantes : 

Cd2+, CdCO3, CdSO4, CdO (Gérard 2000). Dans les sols français, les teneurs en Cd varient 

entre 0,05 et 0,45 mg.kg -1 et dans des sols pollués, ces teneurs sont estimées à 150 mg.kg -1 

(Baize 2000) (Tableau 2).  

Le Cd possède une grande affinité avec la matière organique, il est donc retrouvé dans les 

horizons supérieurs, connus pour être plus chargés en matière organique. Il a également une 

grande affinité avec les oxydes métalliques du sol (Tremel-Schaub et al. 2005). Le pH joue un 

rôle important dans la mobilisation du Cd. En effet, la solubilité du Cd augmente en conditions 

acides, mais à des pH supérieurs à 6, le cadmium subit des réactions d’adsorption sur la phase 

solide ou de précipitation, diminuant ainsi sa concentration dans la solution du sol. Il forme 

alors des liaisons avec les carbonates. Certains ions, dont Cd entrent en compétition avec des 

oligo-éléments pour utiliser les mêmes transporteurs membranaires et accéder aux racines des 

plantes en raison de leur similitude au niveau des états d’oxydation avec les oligo-éléments (Ali 

et al. 2013). De plus, certaines espèces végétales possèdent des transporteurs spécifiques de Cd, 

ce qui les rend capables d’absorber fortement le Cd en réduisant la compétition avec le Zn 

(Schwartz et al. 2003). 

Le cadmium est toxique pour la faune, la flore et l’être humain. Il induit chez les plantes une 

inhibition de la croissance, une chlorose voire même une nécrose des feuilles (Fernandez-

Cornudet 2006). Il est considéré comme une substance cancérigène (classé dans le groupe 1 

depuis 1993 par le CIRC) pour l’être humain et un toxique cumulatif, c’est-à-dire que la dose 

de Cd excrétée est très faible par rapport à la dose de Cd ingérée. L’ingestion et l’inhalation 

représentent les principales voies d’absorption du cadmium. Le cadmium est accumulé dans le 

rein et provoque des insuffisances rénales (Andujar et al. 2010). 

En France, l’inquiétude autour des risques sanitaires liés aux métaux a conduit Santé Publique 

France à mobiliser plusieurs organismes comme l’INRA18 et l’ANSES19 à réaliser des études 

concernant l’élévation des concentrations en Cd dans la population française. 

 

IV.4) Le zinc 

 

Le zinc est un métal dont la teneur moyenne dans la croûte terrestre est de 70 mg.kg-1 (Tableau 

1). Il est généralement retrouvé à l’état d’oxydation +II.   

                                                 
18 INRA : Institut national de la recherche agronomique. 
19 ANSES : Agence nationale de sécurité sanitaire de l'alimentation 
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Le Zn est principalement extrait des minéraux sulfurés sous forme de ZnS (sphalérite), mais 

aussi de minéraux carbonatés ZnCO3 (smithsonite) et de silicates (Zn2SiO4) (Bur 2008; Qasim 

2015). Dans les sols français, les teneurs en Zn dans les sols naturels varient entre 10 et 100 mg 

kg-1 (Baize 2000). 

Le Zn est connu pour être peu soluble par rapport aux autres ETM dans le sol, essentiellement 

sous les formes d’oxydes, de sulfures ou de carbonates. La disponibilité du Zn dépend fortement 

du pH du sol ; dans des sols acides, le Zn voit sa mobilité et sa disponibilité augmenter (Baize 

1997). 

Bien que le Zn soit un oligo-élément, il peut devenir toxique à certaines doses pour la faune et 

la flore, ou l’homme. Il peut conduire ainsi à l’inhibition des activités métaboliques des micro-

organismes et de la nécrose des tissus des plantes (Bur 2008). Chez l’Homme, l’absorption 

intestinale du Zn se traduit par une accumulation dans les muscles squelettiques (environ 60 %) 

et dans les os (30%), mais aussi dans les organes tels que les reins, les poumons, le cœur et le 

foie (INRS20 2020).  

 

IV.5) Le nickel 

 

Le nickel est un métal blanc argenté, également considéré comme un oligo-élément (Bur 2008), 

il est présent dans la croûte terrestre à hauteur de 0,08 g.kg-1 (tableau 1). 

Les teneurs issues du fond géochimique sont estimées entre 2 et 60 mg.kg-1 en France (Baize, 

2000). Il est essentiellement retrouvé sous son état d’oxydation +II, mais est également trouvé 

sous les états d’oxydation : +III et +IV. Les principaux minerais de nickel sont les oxydes, les 

silicates et les sulfures. Les formes de nickel les plus solubles sont associées aux chlorures, aux 

nitrates et aux sulfates, contrairement aux carbonates et aux hydroxyles qui sont moins solubles. 

Les sulfures quant à eux sont insolubles (WHO 2007). Le nickel d’origine naturelle aurait une 

grande affinité aux oxydes de fer et de manganèse, tandis que le nickel d’origine anthropique 

serait préférentiellement lié aux carbonates et à la matière organique (Baize, 1997). La mobilité 

du nickel dans le sol est plus importante que celle des autres ETM (cadmium, zinc et plomb) 

(Kashelm et al. 2007; Robidas 2011).  

Le nickel est toxique pour les plantes et les micro-organismes du sol, il peut induire une 

inhibition de la croissance et de l’activité métabolique.  

                                                 
20 INRS : Institut National de Recherche et de Sécurité 
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Cet élément cancérogène peut causer chez l’homme des cancers des poumons, du larynx et des 

fosses nasales (Eshghi Malayeri 1995). 

IV.6) Le cuivre 

 

Le cuivre est un métal ductile d’une couleur métallique rouge, présent dans la croûte terrestre à 

des teneurs de l’ordre de 0,06 g.kg -1 (tableau 1). Dans les sols français, les teneurs en Cu varient 

entre 2 et 20 mg.kg -1 (Baize 2000). 

Il est retrouvé à l’état natif, mais peut également être extrait à partir de minéraux de sulfures 

(zinc, plomb et cadmium). Les formes que prend le Cu sont principalement la chalcopyrite 

(CuFeS2), la chalcocite (Cu2S) et la bornite (Cu5FeS4), mais il peut être retrouvé sous forme de 

malachite et d’azurite (Robidas 2011). Le Cu est présent dans 4 états de valence : Cu (0), Cu 

(I), Cu (II) et Cu (III). Cependant, Cu (II) est la forme la plus communément retrouvée ainsi 

que la plus stable (Chen et al. 2016). 

La mobilité du cuivre est très liée à la matière organique du sol et cela en raison de sa forte 

affinité avec cette dernière (Pernet-Coudrier 2008). Le cuivre forme des complexes solubles 

avec les acides fulviques par exemple ou insolubles avec les acides humiques. Le pH influence 

sa solubilité, tel qu’à des pH inférieurs à 6, il est principalement sous forme Cu2+, tandis qu’à 

des pH supérieurs à 8, il a tendance à se complexer avec la matière organique (Tremel-Schaub 

et Faux, 2005). 

Le cuivre est un oligo-élément et un cofacteur indispensable dans la synthèse de protéines 

(Eshghi Malayeri 1995). D'ailleurs des carences en cuivre peuvent être observées notamment 

chez les animaux, les végétaux et l’être humain (Bur 2008). Du fait de sa toxicité à forte dose, 

le cuivre est employé en viticulture comme fongicide en bouillie bordelaise (Eshghi Malayeri 

1995; Bur 2008). Par ailleurs, les quantités de cuivre imprégnées dans les sols viticoles français 

sont évaluées à 36000t par an sur les 1 200 000 ha de sols viticoles (Tessier 2002). 

 

IV.7) Le cobalt 

 

Le cobalt est un métal gris et dur. C’est un composant principal de la vitamine B12 

indispensable à plusieurs réactions enzymatiques, il est donc considéré comme oligo-élément, 

comme Zn ou Cu. Il est retrouvé dans la croûte terrestre à une teneur de 0,03 g.kg-1. Dans les 

sols français, les teneurs en Co varient entre 2 et 23 mg.kg -1 (Baize 2000). 

Le cobalt peut se retrouver sous les formes Co2+ et Co3+ au cours de l’altération des minéraux 

dans des conditions acides et oxydantes.  

https://tel.archives-ouvertes.fr/search/index/q/*/authFullName_s/Beno%C3%AEt+Pernet-Coudrier
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Le cobalt a une grande affinité pour les oxydes de Fe et de Mn, pour les argiles, mais également 

pour la matière organique sur lesquels il peut s’adsorber (Pelfrêne 2008). 

Le cobalt est peu toxique par rapport à d’autres ETM. Il peut être inhalé par des professionnels 

lors d’exposition à des teneurs élevées et peut induire des cancers de poumons (INRS 2015). 

 

V. Analyse des métaux dans les sols  

V.1) Techniques d’analyses des métaux 

 

Il existe plusieurs techniques permettant d’analyser les éléments métalliques, dont certaines 

sont illustrées dans la figure 6. 

 

 

Figure 6. Techniques d’analyses des métaux. 

 

La méthode employée pour ce travail de thèse est la spectrométrie d’émission atomique par 

plasma à couplage inductif qui est une technique très sensible. Cette technique permet l’étude 

de la quasi-totalité des éléments du tableau périodique, avec des limites de détections très basses 

(Pansu et Gautheyrou 2003). Elle a l’avantage de réaliser des analyses multi-élémentaires ce 

qui représente un gain de temps, contrairement à d’autres techniques qui permettent de réaliser 

des analyses mono-élémentaires et nécessitent donc un temps d’analyse plus long (Brown et 

Milton 2005). Cependant, la température d’atomisation au niveau du plasma d’argon peut 

atteindre jusqu’à 8000K, ce qui rend le coût de cette technique assez élevé (plus élevé que celui 

de la spectrométrie d’absorption atomique par exemple). Cette technique peut présenter un 

problème d’interférences surtout à des concentrations basses (Brown et Milton 2005). 
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V.2) Minéralisation totale des sols 

 

Par ailleurs, l’analyse de la composition élémentaire totale d’un sol (ou dans des matrices 

environnementales en général) est généralement réalisée par des minéralisations à l’acide qui 

permettent de solubiliser l’échantillon solide. La digestion acide (ou minéralisation) est donc 

une méthode qui permet de convertir des échantillons solides en des matrices liquides, pour 

quantifier les concentrations totales ou pseudo-totales en métaux  (da Silva et al. 2014 ; 

Leleyter-Reinert 2017). 

La minéralisation totale d’un sol peut être réalisée selon les normes françaises présentées en 

figure 7. 

 

Figure 7. Méthodes de minéralisation totale normées. 

Une autre méthode de minéralisation dite pseudo-totale est basée sur l'utilisation de l’eau régale 

qui représente un mélange de : 2/3 HCl, 1/3 HNO3 (v/v). C’est une méthode très commune pour 

réaliser des minéralisations, rapide et simple à mettre en œuvre, qui permet d’éviter de 

manipuler de l’acide fluorhydrique (HF). Elle est considérée comme une digestion pseudo-

totale, car seul HF est capable d’attaquer les matrices alumino-silicatées. Dans leur étude, Baize 

et al. (2006) expliquent que la méthode de mise en solution employant HF donne accès aux 

teneurs véritablement totales, alors que celle employant l’eau régale donne accès aux teneurs 

dites « pseudo-totales ». Néanmoins, pour tous les éléments (à l'exception de Si et Al), il a été 

montré (Baize et al. 2006 ; Leleyter-Reinert 2017) que les concentrations obtenues après 

minéralisation totale ou pseudo totale sont égales. Le terme de concentration totale sera donc 

employé pour toutes les concentrations des éléments (sauf Al et Si) obtenues après 

minéralisation acide assistée par micro-ondes.  
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V.3) Digestion assistée avec micro-ondes 

 

La digestion assistée avec des micro-ondes, réalisée en système fermé avec haute température 

et haute pression est une méthode rapide  (da Silva et al. 2014) et plus adaptée pour l’étude de 

matrices complexes. Elle permet de minimiser les pertes en éléments volatiles en réduisant le 

risque de contamination (Chand et Prasad 2013; dos Santos et al. 2013). Les digestions en 

milieu fermé sont très efficaces pour le dosage des éléments volatils en trace et ultra traces 

comme le Pb, Cd, As, Sc, B, Hg, Sb, Se, Sn. Cette technique possède plusieurs avantages (Pansu 

et Gautheyrou 2003) :  

- un temps d’attaque plus court, car l’augmentation de la température et la pression 

permettent d’augmenter les points d’ébullition des acides.  

- un volume de réactifs plus réduit (10mL), car risque limité d’évaporation. 

- un risque de contamination moins élevé vu le faible volume de réaction et l’absence de 

contact avec les particules d’air. 

- la réduction des fumées d’acides (corrosives et toxiques). 

 

VI. La remédiation des sols pollués 
 

Pour pallier les problèmes liés à la contamination des sols et ainsi réduire les risques 

environnementaux liés aux contaminants, des techniques de remédiation ont été élaborées (Ali 

et al. 2017).    

Les types de remédiation peuvent être classés en : méthodes physiques, chimiques ou 

biologiques, leur application pouvant se faire in ou ex situ (Hanfi et al. 2019 ; Souza et al. 2020). 

Le potentiel de décontamination du sol dépend de plusieurs facteurs, en premier lieu la 

concentration des contaminants, mais également des propriétés chimiques du sol et de 

l’ancienneté de la contamination.  

 

VI.1) Traitements in situ, ex situ et sur site 

 

Les traitements peuvent être mis en œuvre (Bispo et al. 2016): 

 ex situ : entraînant une excavation des terres polluées qui sont conduites à des centres 

de traitements spécialisés ou traités sur site. L’excavation signifie donc l’évacuation du 

sol et son possible acheminement vers un site de traitement (Azubuike et al. 2016). 
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 in situ : ne nécessitant pas d’excavation, le traitement de la pollution est dans ce cas 

réalisé sur site sur le sol en place. 

 sur site : qui nécessite des travaux d’excavations sur site et un traitement sur site, sans 

déplacer les terres excavées vers un autre site de traitement. 

Les coûts des traitements ex situ (hors site), où le sol a besoin d’être déplacé, sont cependant 

élevés prenant en compte les coûts d’excavation, du transport et la consommation de l’énergie 

employée (Bispo et al. 2016).  

VI.2) Traitements chimiques et physiques 

VI.2.1) Traitements chimiques  
 

Les traitements employant des substances chimiques offrent l’avantage d’être efficaces pour le 

traitement d’un large panel de polluants (organiques et inorganiques) et peuvent être réalisés 

sur de courtes durées. Cependant, ces méthodes sont coûteuses et perturbent l’écosystème. En 

effet, les produits chimiques peuvent interagir avec les micro-organismes du sol en affectant 

leurs activités, mais également avec les plantes en inhibant leur croissance (Chibuike 2013; Ali 

et al. 2017).  

Le lavage des sols consiste à utiliser des réactifs liquides pour traiter des contaminants via deux 

mécanismes : séparation physique et extraction chimique ou la combinaison des deux 

mécanismes dans le but de concentrer les contaminants dans un faible volume (Dermont et al. 

2008; Gitipour et al. 2016). Cette technique est largement utilisée pour la décontamination des 

sols pollués en métaux mais aussi en HAP21 en employant différents extractants comme les 

acides, les bases, les agents chélatants et les électrolytes. Cette technique est agressive, les 

réactifs injectés affectent la structure du sol et peuvent conduire à une perte des minéraux du 

sol qui peut atteindre jusqu’à 50% (Dermont et al. 2008). Elle génère également de grands 

volumes de liquides à traiter (Lo et Yang 1999). 

L’EDTA est particulièrement utilisé pour l’extraction de métaux comme le Cd, Cu, Ni et Zn 

(Scheckel et Sparks 2001; Asal Gzar et Gatea 2015; Sun et al. 2001; Lo et Yang 1999; 

Khalkhaliani et al. 2006; Delil et Köleli 2018) car il forme des complexes très stables avec les 

métaux (partie II.4.1.1) (Tuin et Tels 1990; Lévesque Michaud 2016; Gitipour et al. 2016). 

L’inconvénient de son usage est sa non biodégradabilité, néanmoins, certains industriels ont 

trouvé des solutions de récupération après son utilisation (Lévesque Michaud 2016; Gitipour et 

al. 2016).   

                                                 
21 HAP : Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques 
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VI.2.2) Traitements physiques 
 

Parmi les méthodes de traitements physiques on retrouve : la vitrification. Une technique 

électrochimique : la remédiation électrocinétique sera également présentée. 

La vitrification peut être réalisée in situ et ex-situ, elle consiste à immobiliser le contaminant 

en appliquant un courant électrique grâce à des électrodes qui va servir à chauffer à la 

profondeur voulue (où se trouvent les contaminants) à une température pouvant aller jusqu’à 

2000°C. Le but est donc d’immobiliser le contaminant en réalisant une fusion et ensuite un 

refroidissement qui seraient à l’origine de la formation d’une phase stable et inerte 

chimiquement, il fait référence à un bloc solide de matériau vitreux. Cette technique est le plus 

souvent utilisée pour les sols contaminés en As et en Se (Lallemand-Barres 1993; Siveris et al. 

2019). La vitrification offre l’avantage d’être réalisée in et ex situ, mais présente certaines 

limites comme la limite de la profondeur où se trouvent les contaminants, mais aussi son cout 

élevé et le dégagement de gaz toxiques (Siveris et al. 2019). 

Le principe de la remédiation électrocinétique est d’exercer un courant électrique de faible 

intensité par le biais d’électrodes insérées dans le sol et ainsi faire migrer par électromigration 

et/ou électroosmose les composés solubilisés dans la phase liquide, vers les électrodes. Elle est 

moins onéreuse que la vitrification, et peut être utilisée en combinaison avec d’autres 

techniques, néanmoins elle peut conduire à la formation d’acides et de bases qui changeraient 

la structure minérale initiale du sol.  

Par ailleurs, il a été reporté que les techniques de remédiation physicochimiques ne sont pas 

adaptées à des zones contaminées étendues sur de grandes surfaces, ce qui est le cas des sites 

miniers, des sites industriels ou des parcelles agricoles contaminées (Archana et Jaitly 2014). 

Toutefois, la sélection d’une technique de remédiation est régie par plusieurs facteurs, en 

particulier les caractéristiques du site, le type de contamination. Le choix dépend également du 

projet : du budget, de la rentabilité, du temps attribué et de l’acceptabilité du grand public. Ces 

paramètres doivent faire l’objet d’une étude au préalable avant d’entamer des travaux à l’échelle 

du terrain (Liu et al. 2018). 

VI.3) La bioremédiation  

 

La bioremédiation consiste à employer des organismes vivants ou morts pour réduire, éliminer, 

contenir ou transformer les contaminants présents dans les sols, les sédiments, l'eau et l'air 

(Shanahan, 2004). Elle permet la dégradation (parfois totale) ou la transformation des 

contaminants en des formes moins toxiques et/ou moins mobiles (Dzionek et al. 2016).  
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La bioremédiation est apparue aux cours des trois dernières décennies comme une alternative 

économique et plus respectueuse de l’environnement (Touceda-González et al. 2017 ; Radojčić 

Redovniković et al. 2017). Cette technologie verte est mieux acceptée par le public du fait de 

l’emploi d’organismes vivants pour dépolluer les sols par voie biologique au lieu d’introduire 

des substances chimiques ou « artificielles » dans l’environnement (Chibuike 2013 ; Radojčić 

Redovniković et al. 2017 ; Touceda González et al. 2017). Les principaux organismes utilisés 

sont les plantes, les champignons et les bactéries (Vidali 2001).  

Le processus de bioremédiation de sols contaminés implique la croissance d’organismes 

résistants pouvant accumuler les polluants (Ahmad et al. 2006). La bioremédiation se base 

également sur la stabilisation du métal, comme le cas de la phytoremédiation. En effet, la 

phytostabilisation a pour but de faire passer le métal d’une phase très mobile à une phase moins 

mobile (Bolan et al. 2014). D’une manière générale, la stabilisation vise à réduire la solubilité, 

la mobilité et la toxicité du polluant métallique (Hakeem et al. 2014).  

Selon le type de polluant, d’organisme, les conditions environnementales et les mécanismes de 

bioremédiation envisagés, il est possible de soit mobiliser/ immobiliser le polluant, voire le 

transformer (c’est-à-dire changer sa spéciation chimique). Si le mécanisme de bioremédiation 

employé est la dégradation ou la volatilisation, il n’est pas question dans ce cas, d’accumulation. 

D’autre part, l’atténuation naturelle (ou bio-atténuation) est une autre approche étudiée en 

bioremédiation. Son principe est de surveiller et d’étudier le comportement des espèces 

autochtones vis-à-vis d’une contamination d’un sol, en laissant se dérouler les processus 

biologiques et les réactions abiotiques sans faire intervenir d’autres organismes vivants 

allochtones, ni d’apports de nutriments (Roudier 2004 ; Bosco et Mollea 2019). 

Au niveau mondial, les traitements de bioremédiation les plus utilisés pour traiter les sols 

contaminés en ETM sont la phytoremédiation (utilisation de plantes) et la mycoremédiation 

(utilisation de champignons) (Kumar et al. 2018).   

La phytoremédiation est basée sur l’emploi des plantes qui possèdent plusieurs propriétés leur 

permettant d’absorber les polluants du sol (Ali et al. 2013). Cette technique présente cependant 

plusieurs limites, car la croissance de la plante est conditionnée par sa tolérance aux 

contaminants ainsi qu’aux conditions climatiques (selon la zone de croissance). La plante doit 

pouvoir tolérer des concentrations élevées en polluants et pousser sur des sols secs, peu fertiles 

et acides qui sont les majeures caractéristiques des sols contaminés (ex : sols miniers) (Fahr 

2014). 
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La mycoremédiation est quant à elle basée sur l’usage des champignons afin de décontaminer 

un site (Ali et al. 2017 ; Albert 2019). En particulier, grâce au phénomène de biosorption, les 

micro-organismes du sol, tels que les champignons ont la capacité de séquestrer les métaux 

toxiques présents dans la solution du sol (Kumar et al. 2018). 

 

VI.3.1) Bioaugmentation et biostimulation 

 

La biostimulation consiste à introduire des nutriments et/ou de l’oxygène dans un sol 

contaminé pour stimuler l’activité des espèces autochtones. En effet, dans certains cas, malgré 

la présence d’espèces tolérantes, leur nombre n’est parfois pas suffisant pour réaliser un essai 

de bioremédiation, une stimulation est donc nécessaire (Vidali 2001). 

A l’échelle du laboratoire, les nutriments sont sous forme de sels inorganiques, tandis qu’à 

l’échelle du terrain, les nutriments peuvent être apportés par des sous-produits provenant des 

activités agricoles ou des fertilisants (Bosco et Mollea 2019). La biostimulation peut également 

consister en l’introduction d’oxygène (Fulekar et al. 2012). Cette technique reste une solution 

simple et peu coûteuse, car elle engage des espèces autochtones adaptées au milieu où elles se 

sont développées. Le principe est de stimuler la croissance des espèces présentes et d’améliorer 

leur activité (Bosco et Mollea, 2019; Sales da Silva et al. 2020). 

La bioaugmentation consiste à introduire des espèces allochtones qui ont la capacité 

d’interagir avec les contaminants dans le sol (Bosco et Mollea, 2019).  

Elle est conseillée dans le cas où le nombre de micro-organismes autochtones capables 

d’interagir avec les contaminants est faible ou lorsque les micro-organismes présents sont 

inefficaces dans le traitement de la pollution (El Fantroussi et Agathos 2005). 

Le choix des micro-organismes utilisés en bioaugmentation doit satisfaire les conditions 

suivantes :  

(i) une croissance rapide 

(ii) une absence de toxicité 

(iii) une tolérance élevée aux contaminants 

(iv) une grande capacité d’adaptation à différents environnements.  

Néanmoins, ces contraintes liées à la réalisation de l’essai de bioaugmentation peuvent 

constituer un frein aux essais à l’échelle du terrain par rapport aux essais en laboratoire. 
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Une limite peut se présenter dans le cas d’un site incluant une co-contamination (organique et 

métallique) : les micro-organismes introduits pour dégrader les polluants organiques peuvent 

être inhibés par la présence des polluants métalliques (Tyagi et al. 2011).  

L’inoculation d’organismes en bioaugmentation peut être de deux types : allochtone et 

génétique.  

- l’inoculation allochtone propose d’isoler un micro-organisme à partir d’un autre site ou 

d’une autre matrice et de l’introduire dans le sol à décontaminer. 

- l’inoculation génétique a pour principe d’introduire des micro-organismes génétiquement 

modifiés (OGM) dans un site pollué (Cycoń et al. 2017).  

L'efficacité de la bioaugmentation dépend fortement de la capacité d'adaptation du micro-

organisme au nouvel environnement (facteurs biotiques et abiotiques). Le déclin de la 

population microbienne est l'une des principales difficultés rencontrées dans les processus de 

bioaugmentation, en particulier dans la matrice sol qui est complexe.  

 

 

VI.3.2) Biosorption et bioaccumulation 
 

Les principaux mécanismes de bioremédiation des métaux sont la bioaccumulation qui est un 

processus actif et la biosorption qui représente un phénomène passif.  

La biosorption est l’absorption passive de contaminants par des matériaux biologiques. Elle a 

la particularité de pouvoir être réalisée par des organismes vivants, mais aussi morts ou inactifs, 

du fait de l’emploi de mécanismes non métaboliques. La biosorption réalisée par des 

organismes morts peut être égale à celle d’organismes vivants et présente l’avantage d’être 

moins coûteuse (la biomasse issue d’organismes morts peut être fournie par des industries : 

valorisation des déchets de fermentation par exemple ou par des déchets de l’agriculture) 

(Hlihor et al. 2017) et n’a nullement besoin d’être entretenue dans un milieu de culture (Abbas 

et al. 2017). Aussi, la biomasse « morte » n’est pas affectée par les concentrations des toxiques 

et les paramètres physicochimiques (comme le pH, la température), mais également par le 

besoin en nutriments (Kulshreshtha et al. 2014).  

Plusieurs auteurs (Fourest et al. 1994; Martins et al. 2006; Brito et al. 2021) se sont intéressés 

à la biosorption de métaux en milieu liquide par de la biomasse morte. Martins et al. (2006) ont 

étudié la biosorption du Pb en milieu liquide par une algue brune Sargassum sp. Fourest et al. 

(1994) ont étudié la biosorption du Cd, Cr, Ni, Pb avec la biomasse morte de la souche fongique 

Rhizopus arrhizus.  
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Hlihor et al. (2015) ont étudié la biosorption de Cd par la biomasse vivante et morte de la souche 

fongique Trichoderma viride. Leurs résultats suggèrent que la capacité d’absorption du Cd de 

la souche vivante et morte est équivalente. 

Les mécanismes liés à la biosorption sont la complexation de surface, l'échange d'ions, 

l'attraction électrostatique et la précipitation. Les biosorbants les plus étudiés sont les 

champignons, les algues et les bactéries (Hlihor et al. 2017). La biosorption permettrait 

d’éliminer des quantités plus élevées de métaux que la bioaccumulation (Castro et al. 2019).                                   

La bioaccumulation est un phénomène actif, dépendant du métabolisme. Après une première 

étape de biosorption, le polluant est transporté à l’intérieur des cellules pour y être stocké via 

des systèmes de transport actif consommant de l’énergie (Hlihor et al. 2017). 

La bioaccumulation est finalement définie par l’accumulation nette du métal dans les tissus 

d’un organisme ou dans l’organisme en intégralité après son exposition au métal. La 

bioaccumulation peut donc se faire via l’adsorption en surface ou l’absorption par l’organisme 

(ou par un tissu de l’organisme). 

La capacité de bioaccumulation d’un organisme peut être évaluée par : 

- le facteur de bioconcentration (BCF) (McGeer 2004) qui représente le rapport entre la 

concentration de métal dans un organisme et la concentration de métal dans l'eau 

interstitielle, à l'état d'équilibre. Le BCF est donc exprimé selon l’équation suivante (4) : 

𝐵𝐶𝐹 =
𝑐𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑑𝑒 𝑚é𝑡𝑎𝑙 𝑑𝑎𝑛𝑠 𝑙′𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑠𝑚𝑒 𝑣𝑖𝑣𝑎𝑛𝑡 

𝑐𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑑𝑒 𝑚é𝑡𝑎𝑙 𝑑𝑎𝑛𝑠 𝑙′𝑒𝑎𝑢
  (4) 

 

- le facteur de bioaccumulation (BAF) (Damodaran et al. 2014) quant à lui représente le 

rapport de la concentration de métal dans l'organisme bioaccumulateur sur la 

concentration de métal dans son environnement. Le BAF est donc exprimé selon 

l’équation suivante (5) :  

𝐵𝐴𝐹 =
𝑐𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑑𝑒 𝑚é𝑡𝑎𝑙 𝑑𝑎𝑛𝑠 𝑙′𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑠𝑚𝑒 𝑣𝑖𝑣𝑎𝑛𝑡 𝑒𝑛 𝑚𝑔.𝑘𝑔−1

𝑐𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑑𝑒 𝑚é𝑡𝑎𝑙 𝑑𝑎𝑛𝑠 𝑙𝑒 𝑠𝑜𝑙 𝑒𝑛 𝑚𝑔.𝑘𝑔−1
  (5) 

Si le BAF est supérieur à 1, cela veut dire que l’organisme vivant est capable d’accumuler le 

métal à des teneurs élevées (Damodaran et al. 2014). 
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VI.4) Etude des processus de bioremédiation des métaux 

 

VI.4.1) Etude de bioremédiation en milieu liquide 

 
Les études de biosorption des métaux par des souches fongiques en milieu liquide sont multiples 

(Mohsenzadeh et Shahrokhi 2014 ; Mohammadian et al. 2017 ; Albert et al. 2019). Elles sont 

simples à mettre en œuvre et ne nécessitent pas de conditions particulières (elles peuvent être 

réalisées à température ambiante sur une courte durée) (Tastan et al. 2010). Elles sont menées 

en majorité sans utilisation de sol. Joshi et al. (2013) ont étudié la biosorption de métaux (Cd, 

Ni, Pb) par Aspergillus awamori et Phanerochaete chrysosporium dans du dextrose de pomme 

de terre et du bouillon nutritif. Les souches A.awamori et P.chrysosporium ont accumulé 3,00 

mg.g-1 et 2,73 mg.g-1 de Cd, 3,02 mg.g-1 et 2,87 mg.g-1de Ni et 5,12 mg.g-1 et 8,30 mg.g-1 de Pb 

respectivement dans des milieux liquides contaminés à 60 mg.L-1 de chaque métal. 

Zotti et al. (2014) ont comparé la capacité d'accumulation de Cu par 3 souches fongiques : 

Clonostachys rosea, Trichoderma harzianum et Aspergillus alliaceus dans une suspension de 

Tween 80. Elles ont montré une tolérance jusqu’à 100 mg.L-1 et les souches C. rosea et T. 

harzianum ont respectivement accumulé 22222 et 19628 mg.kg-1 de Cu. 

Farhan et Khadom (2015) ont évalué la biosorption de métaux (Cd, Co, Cu, Cr, Pb et Zn) en 

solution (à pH 5-6) par la levure Saccharomyces. Leurs résultats montrent que la biosorption 

est un phénomène rapide et que les métaux sont accumulés selon l’ordre suivant : Pb>Zn>Cr 

>Co>Cd>Cu. Cependant, les études en milieu liquide ne fournissent pas suffisamment 

d'informations et ne montrent pas de conditions réalistes.  

VI.4.2) Etude de bioremédiation en milieu solide 
 

Les expériences de biosorption en milieu solide sont menées dans des conditions plus réelles 

que les expériences en milieu liquide (Barra Caracciolo et al. 2013). Ces études sont le plus 

souvent menés en microcosmes, ce qui permet d’étudier le comportement et le fonctionnement 

des écosystèmes en intégralité (Kampichler et al. 2001) et plus particulièrement l'activité des 

micro-organismes autochtones. Ils représentent un dispositif efficace d'évaluation des risques 

(Santos et al. 2018). 

Un microcosme du sol se définit comme une unité expérimentale reproductible contenant du 

sol mesurant la réponse d'une ou plusieurs espèces biotiques (Burrows et Edwards 2004).  

Les microcosmes produits en laboratoire sont des modèles d'écosystèmes réduits, représentant 

une partie de l'environnement. 
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Les espèces constituant le microcosme sont maintenues dans des conditions contrôlées (telles 

que la température, l'humidité ou la luminosité), représentatives de l'environnement naturel. 

Les études en microcosmes constituent une bonne approche pour étudier à petite échelle les 

interactions entre les organismes vivants et les polluants dans les sols et sont nécessaires avant 

tout essai sur le terrain. L’emploi des microcosmes permet de déterminer la procédure de 

bioremédiation la plus adéquate (Bosco et Mollea, 2019).  

Les essais en microcosme sont d’un coût modéré, nécessitent peu de place (en général les tailles 

des microcosmes varient de 0,02 à 32 L) et peuvent être de courte durée (Kampichler et al. 

2001).        

Malgré les principaux avantages que présentent les microcosmes à l’échelle du laboratoire 

comme la facilité de réaliser un grand nombre de réplicats et un contrôle précis et efficace des 

conditions appliquées, ils ont été cependant critiqués pour la « non-représentabilité » de 

l’écosystème entier, surtout pour l’étude de processus microbiologiques (Eller et al. 2005). 

Peu de tests en laboratoire ont été standardisés et soumis à des normes. Néanmoins à l’échelle 

Européenne, un test permettant l’étude de la toxicité sur des vers de terre a été standardisé et 

adapté à plusieurs espèces, comme les isopodes et les acariens (Bogomolov et al. 1996).  

Les prototypes de microcosmes de sol qui ont été largement étudiés et qui ont témoigné de bons 

résultats sont de deux types (Edwards 2002) : 

(i) un petit microcosme de sol intégré (ISM : integrated soil microcosm) contenant du sol 

tamisé et des espèces invertébrées sélectionnées, ces tests ont été réalisés avec plusieurs 

réplicats sous des conditions hautement contrôlées. Les dimensions de ce microcosme 

sont 7,5 cm de diamètre et 15 cm de hauteur. 

(ii) un microcosme plus grand (TME : terrestrial model ecosystem) avec un sol intact non 

tamisé, des espèces d’invertébrés autochtones et un mélange de flore et donc une plus 

grande biodiversité. Ces tests ont été réalisés avec un faible nombre de réplicats, ce 

type de test est destiné à l’étude à l’échelle du terrain. Les dimensions de ce microcosme 

sont 17,5 cm de diamètre et 40 cm de hauteur.  

Les microcosmes de sol ont été largement employés pour des études d’écotoxicité, notamment 

avec l’utilisation de nématodes, en particulier les vers de terre (Bogomolov et al. 1996). 

De nombreuses expériences ont été menées dans plusieurs tailles et conceptions ces dernières 

années pour étudier l'effet des micro-organismes sur les polluants. Certaines études en 

microcosme traitent de la pollution organique (Hollender et al. 2003).  
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La majorité de ces composés ont pour origine la pollution agricole, comme la mésotrione 

(Crouzet et al. 2010), le carbendazime (Burrows et Edwards 2004), l'atrazine (McGregor et al. 

2008) et le pentachlorophénol (Bosso et al. 2015). D’autres études se sont intéressées à la 

capacité des micro-organismes à dégrader les HAP (Sarma et al. 2019; Prasad 2019; Košnář et 

al. 2019).  

Cependant, l’utilisation de microcosmes du sol pour l’étude de l'efficacité des bactéries 

(Gremion et al. 2004) et des champignons (Srivastava et Thakur 2006; Albert et al. 2019; 

Hassan et al. 2020) pour faire face à une contamination métallique est peu rapportée. 

Des études en microcosme de sol ont été réalisées en appliquant en bioaugmentation des 

souches fongiques comme Aspergillus niger (Srivastava et Thakur, 2006), ou encore : 

Phanerochaete chrysosporium, Coriolus versicolor et Pleurotus ostreatus (Yateem et al. 1998). 

Certains auteurs ont réalisé des études comparatives entre des essais en microcosmes et des 

essais à l’échelle du terrain. Eller et al. (2004) ont comparé la structure de bactéries méthano et 

méthylo trophiques connues pour la réduction du méthane dans les champs de riz. Les résultats 

de leur étude ont montré que malgré le nombre de bactéries plus faible retenu à l’échelle du 

terrain par rapport à l’étude en microcosmes, la diversité bactérienne reste comparable.  

Ranjard et al. (2006) ont réalisé une étude sur 2 mois en microcosme de sol pour la comparer à 

une étude en terrain d’une durée d’un an. Le but de l’étude a été de comparer l’effet du 

traitement en Cu (sous forme de bouillie bordelaise souvent utilisée en amendement) sur la 

communauté microbienne du sol. Les auteurs revendiquent une étude plus poussée et plus 

précise en microcosmes, qui a permis de détecter des modifications au niveau de la communauté 

microbienne par rapport à l’étude en terrain, qui du fait des variations pédoclimatiques, n’ont 

pas pu être détectées.  

VII. Les champignons en bioremédiation 
 

VII.1)  Particularités des champignons 

 

Les champignons représentent le second groupe d’organismes le plus grand (diversifié) au 

monde. Le nombre des espèces connues est estimé à 70 000, mais leur nombre réel pourrait 

s’élever à près de 5 millions d’espèces (Ghormade et al. 2017). Ce sont des Eucaryotes non 

mobiles, hétérotrophes qui représentent une grande diversité. Selon leur taille, ils peuvent être 

soit macroscopiques (« macromycètes »), soit microscopiques (« micromycètes ») et leur mode 

de reproduction peut être sexué et asexué (Zaragoza 2017). 
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Les champignons se répartissent en plusieurs divisions taxonomiques, en particulier : les 

Mucoromycètes (Mucoromycota, anciennement inclus dans un groupe nommé Zygomycètes 

ou Zygomycota), les Ascomycètes (Ascomycota) et les Basidiomycètes (Basidiomycota). 

 

Les 2 phylums étudiés au cours de nos travaux sont : les Basidiomycètes et les Mucoromycètes.  

- les Basidiomycètes sont des champignons qui produisent des spores à l’extrémité d’un 

diverticule (stérigmate) produit par la cellule mère (baside). 

Les Basidiomycètes ont été largement étudiés dans le domaine médical et dans le 

domaine de la nutrition (Takao 1965) et plus récemment dans les études de 

bioremédiation en particulier pour leur capacité à produire des acides (Sasaki et Takao 

1967; Jarosz-Wilkołazka et Graz 2006; Ribeiro et al. 2007 ; Liaud et al. 2014; Bosco et 

Mollea 2019; Krull et al. 2020; Hassan et al. 2020). 

- les Mucoromycètes sont des champignons filamenteux caractérisés par deux types de 

reproduction. Elle peut être asexuée en formant des sporocystes (vésicules contenant 

des spores) et sexuée par la formation de zygospores. Les Zygomycètes sont connus 

pour être employées dans le domaine de la fermentation (Hesseltine 1991). 

Les souches étudiées au cours des travaux sont : Absidia cylindrospora et Perenniporia 

fraxinea : 

- La souche fongique Absidia cylindrospora (Hagem, 1908) appartient à la division des 

Mucoromycota, de l’ordre des Mucorales et de la famille des Cunninghamellaceae. 

Cette souche modèle au laboratoire a été étudiée pour la biodégradation du fluorène 

(molécule faisant partie des 16 HAP classés prioritaires par l'US EPA) (Garon et al. 

2004). Elle a ensuite été étudiée dans le cadre de la thèse d’Albert (2019) pour sa 

capacité à biosorber les métaux à partir de milieux de culture artificiellement contaminés 

en Cd, Cu et Pb. Cette souche est considérée comme la plus tolérante au Cd (jusqu’à 

1000 mg.L-1) parmi les 28 souches testées dans cette étude. Cette espèce filamenteuse 

se caractérise de plus par une croissance rapide en laboratoire. 

- La souche fongique Perenniporia fraxinea (Bull.Ryvarden, 1976) appartient à la 

division des Basidiomycota, de l’ordre des Polyporales et de la famille des 

Polyporaceae. Cette souche a été isolée à partir d’un sol industriel contaminé en Cu 

(100 mg.kg-1) et en Pb (140 mg.kg-1). Cet isolat est capable de tolérer 10 mg.L-1 de Cd, 

100 mg.L-1 de Cu et 1000 mg.L-1 de Pb (Albert et al. 2019). 
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 L’étude de Sturini et al. (2017) a montré l’efficacité de cette souche à bioaccumuler des 

quantités importantes en métaux (Cd, Hg, Pb, Ni, Cr, Cu, Fe, Mn, Zn). En effet, elle a 

accumulé des teneurs allant jusqu’à 35 mg.kg-1 de Cu et 57 mg.kg-1 de Zn. 

Dans le sol, les champignons forment le groupe de micro-organismes le plus diversifié suivis 

par les bactéries et sont considérés comme les principaux décomposeurs des polymères 

végétaux tels que la cellulose, l’hémicellulose et la lignine. 

Les champignons possèdent une grande capacité d’adaptation, du point de vue de leur structure 

et de leur métabolisme. Ils peuvent subsister dans des conditions environnementales extrêmes, 

comme de faibles valeurs de pH, des températures extrêmes et des conditions de stress 

osmotique. Ils peuvent être retrouvés dans des sols arctiques et antarctiques, dans des déserts 

chauds et froids et même dans des sols et lacs hypersalés (Clipson et Gleeson 2012 ; Hamba et 

Melkamu 2016; Kapahi et Sachdeva 2017).  

Les champignons ont la capacité de se développer sur une grande variété de roches et jouent un 

rôle majeur dans l’altération des roches et des minéraux. Ils possèdent la propriété de 

minéraliser, de libérer et de stocker des éléments et des ions ainsi que d'accumuler des matières 

toxiques. 

L’altération peut être de deux types (Clipson et Gleeson 2012) : 

- une altération physique : grâce à la croissance des hyphes, ils peuvent pénétrer dans les 

roches et créer des fissures, ou encore grâce à leurs sécrétions extracellulaires qui 

conduisent à une contraction et appliquent une pression physique qui perturbe la 

structure minérale. 

- une altération chimique : grâce au métabolisme fongique, les champignons peuvent être 

la cause de la dissolution des minéraux. 

Les champignons possèdent un mycélium (ensemble de filaments) qui représente un système 

très étendu, sa surface pouvant atteindre parfois 100 m2. Le mycélium est majoritairement 

formé de polymères naturels tels que la chitine et de protéines dont leur matière sèche représente 

environ 30% de protéines brutes (Rathore et al. 2019).  

Il est formé d’une multitude d'hyphes (composées de cellules allongées) et de nombreuses 

ramifications capables de sécréter des exo-enzymes. Celles-ci permettent de subvenir aux 

besoins énergétiques de leur croissance (de Lima et al. 2018) et sont capables d’absorber les 

nutriments (principalement les oligo-élements) (Gómez Ariza et al. 2000). Le mycélium issu 

des champignons peut être considéré comme un filtre biologique, il possède également des 

« propriétés sorbantes », grâce à ses structures qui ont une grande affinité avec les métaux 

(Damodaran et al. 2014). 
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Le mycélium fongique a un comportement similaire aux racines de la plante (Ali et al. 2017 ; 

Uddin et al. 2020), il se répand en effet de la même façon, absorbe et accumule des métaux dans 

son cytosol. Cependant, plusieurs études (Demirbaş 2002; Ali et al. 2017) ont montré que les 

champignons peuvent accumuler des concentrations supérieures en métaux (comme Pb, Cd et 

Hg) par rapport aux plantes. En effet, les champignons possèdent des mécanismes d’absorption 

plus efficaces que les plantes (Damodaran et al. 2014). Il est à noter que l’âge du mycélium est 

un paramètre important conditionnant l’accumulation des métaux, en effet plus le mycélium est 

âgé, plus sa capacité à accumuler les métaux est importante ( Kalač et Svoboda 2000 ; Ali et al. 

2017). 

Concernant la relation champignon-métal, les métaux sont directement et/ou indirectement 

impliqués dans la croissance des champignons, dans leur métabolisme et dans leur reproduction 

(Gadd 1994). Les métaux (comme : Cu, Mn, Mo, Zn et Ni) font partie des métaux essentiels à 

la croissance des champignons, ainsi qu’à des réactions enzymatiques, mais à certaines doses, 

ces métaux peuvent aussi être toxiques (Baldrian 2002; Vaishaly et al. 2015 ; Kertesz et 

Frossard 2015). Comme expliqué dans le chapitre 1- partie I.3, les oligo-éléments sont 

indispensables à la survie des espèces (Fomina et Gadd 2018). 

En effet, tous les métaux peuvent interagir avec les champignons, mais présentent des seuils de 

toxicité différents selon l’espèce, le métal et les paramètres environnementaux. Les 

champignons ont donc la capacité d’absorber et d’accumuler les polluants (dont les ETM) tout 

comme les nutriments (Fomina et Gadd 2018).  

Plusieurs études (Kalač et Svoboda 2000; Isildak et al. 2004) reportent que des doses 

importantes de métaux ont été retrouvées dans des champignons comestibles. 

Chez les macromycètes, les métaux peuvent être transportés et stockés au niveau des organes 

de fructification (sporophores) des champignons (Ali et al. 2015).  

Les organes de fructification des champignons peuvent contenir 57% de glucides, 25% de 

protéines, 5,7% de matières grasses et 12,5% de cendres en poids sec (Demirbaş 2002). 

Boamponsem et al. (2013) ont montré que des teneurs élevées en métaux ont été retrouvées 

dans les organes de fructification de champignons ayant poussé à proximité de sites pollués 

(fonderies, boues d’épuration). Les métaux les plus communément accumulés dans ces organes 

sont le Cd, Cu, Pb et Hg (Kalač et Svoboda 2000; Boamponsem et al. 2013). 

Dans les sites contaminés, on retrouve plusieurs espèces fongiques métallo-résistantes, qui 

peuvent non seulement subsister dans des milieux fortement contaminés (Oladipo et al. 2018), 

mais aussi bioaccumuler les métaux vis-à-vis desquels elles ont développé une résistance 

(Castro et al. 2019).   
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Par ailleurs, les genres fongiques le plus souvent retrouvées dans les sols pollués sont : 

Trichoderma, Aspergillus, Penicillium, Alternaria, Rhizopus et Fusarium (Zafar et al. 2007; 

Zotti et al. 2014; Oladipo et al. 2018; Liaquat et al. 2020). 

Cependant, la pollution métallique a plusieurs effets négatifs sur la biomasse fongique dans les 

sols dont la diminution de la biodiversité fongique, ce qui engendre l’augmentation du nombre 

d’espèces les plus tolérantes qui deviennent dominantes dans le milieu. Cette propriété est 

appelée « évolution adaptative » : elle se traduit par l’augmentation de la tolérance des espèces 

fongiques se trouvant dans le sol et subissant un stress métallique (Bellion 2006).  

Le phénomène de « tolérance » correspond à la capacité d’un micro-organisme à survivre à une 

toxicité métallique grâce à des mécanismes intrinsèques, tandis que la « résistance » correspond 

à la capacité à survivre aux effets toxiques en étant exposé à une contamination métallique et 

cela en employant des mécanismes de détoxification en réponse directe à la pollution métallique 

(Sinha et al. 2011; Archana et Jaitly 2014). La toxicité des métaux peut également se manifester 

par l’inhibition de la croissance chez les Basidiomycètes par exemple, mais aussi par des 

altérations morphologiques (changement de couleur, élongation cellulaire) et physiologiques et 

peut affecter la reproduction (Vaishaly et al. 2015 ; Kumar et Dwivedi 2021). 

VII.2) Mécanismes de séquestration des métaux par les champignons  

 

Le mycélium au contact des métaux peut subir des dommages physiologiques et peut même 

être détruit. Les champignons ont alors adopté un mécanisme de survie qui est l’évolution de 

leur paroi cellulaire avec une capacité de liaison aux métaux (Siegel et al. 1990). Les moyens 

de défense déployés par les champignons leur permettent ainsi de réduire la toxicité des métaux, 

en sécrétant des composés pouvant se lier aux métaux et les immobiliser (Baldrian 2002), mais 

également par des réactions de précipitation et de transport actif (Ahmad et al. 2011). La 

solubilisation des métaux par les champignons se manifeste par deux phénomènes qui sont la 

séquestration des métaux et l’acidification du micro-environnement selon Gadd (2003). 

On retrouve dans le sol, différents acides organiques d’un faible poids moléculaire comme 

l’acide oxalique, formique, citrique, malique et acétique issus de la décomposition de la matière 

organique, des exsudats racinaires, mais également de la production de métabolites par les 

champignons et les bactéries (Gadd 1999). 

La concentration en acides organiques dans les sols en général varie de 0 à 50 µmol.L-1 pour 

les acides di/tricarboxyliques (acide oxalique, malonique, malique, succinique, tartrique et 

citrique) et de 0 à 1 mmol.L-1 pour les acides monocarboxyliques (acide formique, acide 

acétique, propionique, butyrique, valérique et lactique) (Adeleke et al. 2017).  
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Dans les sols forestiers, les concentrations en acide oxalique peuvent varier de 25 à 1000 

µmol.L-1  dans la solution du sol (Gadd 1999).  

Ces acides ont la capacité de modifier la spéciation minéralogique et la mobilité des métaux en 

influençant leur solubilité et à plus grande échelle, peuvent avoir des conséquences sur les 

cycles biogéochimiques (Gadd 2003). Ils jouent également plusieurs rôles dans les mécanismes 

qui se produisent dans le sol, comme la mobilisation et l’absorption des nutriments par les 

plantes ou micro-organismes, ou la dissolution des minéraux du sol (Jones 1998) via trois 

mécanismes (Adeleke et al. 2017) : 

(i) l’acidification : où la majorité des métaux liés à la fraction acido-soluble, sensible aux 

variations de pH, se transforment en espèces solubles et sont libérés dans la solution 

du sol. 

(ii) la chélation : où les acides organiques forment des complexes avec les métaux. Les 

acides organiques, comme l’acide citrique, oxalique et malique sont des chélateurs 

potentiels de métaux. Les éléments suivants peuvent former des oxalates métalliques 

: Ca, Cd, Co, Cu, Mn, Sr et Zn (Baldrian 2002). 

Les acides organiques possèdent en effet, un ou plusieurs groupes carboxyliques, ce 

qui leur confère des charges négatives, leur permettant de se lier aux cations 

métalliques et de former ainsi des complexes avec ces derniers. Néanmoins, le degré 

de complexation dépend de plusieurs facteurs, tout d’abord quel acide organique 

entre en jeu (nombre et proximité des groupes carboxyles), le type de métal et sa 

concentration ainsi que le pH de la solution du sol (Jones 1998).  

(iii) l’échange : les métaux ont une grande affinité aux groupements fonctionnels retrouvés 

à la surface des cellules. 

Les mécanismes de séquestration des contaminants métalliques déployés par les champignons 

sont de deux types (Kapahi et Sachdeva 2017) :  

- extracellulaire (via l’adsorption sur la paroi cellulaire, cette séquestration est la plus décrite 

dans la littérature). 

 - intracellulaire (au sein des vacuoles des champignons). 

VII.2.1) Séquestration extracellulaire des métaux par les champignons  
 

La séquestration peut être extracellulaire dans le cas où les métaux sont préférentiellement 

chélatés par les composés sécrétés par les champignons et liés à la paroi cellulaire (Farhan et 

Khadom 2015; Castro et al. 2019).  
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La paroi cellulaire des champignons est majoritairement composée de chitine, de chitosane, de 

β-glucane et de mannane. Les parois des Zygomycètes sont essentiellement formées de chitine 

et de chitosane, quant aux Basidiomycètes, elles sont formées de chitine et β-glucane. La chitine 

peut représenter de 22 à 44% de la paroi cellulaire selon l’espèce de champignons. Ces 

différents mucopolysaccharides peuvent lier et chélater les métaux (Ghormade et al. 2017). 

La chitine en particulier est le polymère le plus abondant dans la nature après la cellulose. Les 

composés contenant de la chitine ont été largement étudiés dans le domaine de la 

bioremédiation des métaux (Chen et al. 2016).  

La chélation peut être réalisée également par le glutathion (GSH), les phytochélatines (Farhan 

et Khadom 2015; Gube 2016; Vaseem et al. 2017), les métallothionéines (Castro et al. 2019) et 

les sidérophores (Machuca et al. 2007). 

- Les phytochélatines sont des protéines majoritairement associées aux processus de 

tolérance et d’accumulation des métaux chez les plantes et les champignons. Elles sont 

formées d’unités de (-glutamyl-cystéinyl) n-glycine (n = 2-11), dont les précurseurs 

sont les glutathions. Elles sont synthétisées par une enzyme appelée la phytochélatine 

synthase, qui est activée par les métaux. Les phytochélatines sont riches en groupes 

cystéine sulfhydryle qui ont la capacité à se lier aux métaux et de les séquestrer au sein 

de complexes très stables (Ali et al. 2013). 

- Les métallothionéines sont de petits peptides cytoplasmatiques riches en cystéine et                       

présents chez les eucaryotes ainsi que chez les procaryotes (Simes et al. 2003). Ils sont 

retrouvés chez les plantes, les micro-organismes, les vertébrés et aussi chez les 

invertébrés comme Eisenia andrei, une espèce de verre de terre capable de synthétiser 

une protéine de liaison au Cd, la métallothionéine (Cd-MT) (Rorat et al. 2017). 

Les métallothionéines, le glutathion et les polyphosphates sont considérés comme des 

complexants pour le Pb, le Cd et le Hg et sont les protéines primordiales impliquées 

dans les processus de tolérance des métaux (Castro et al. 2019). La surface cellulaire 

des champignons étant chargée négativement (par la présence de différents composés 

anioniques : le glucane et la chitine) permet aux champignons de lier les cations 

métalliques (Anahid et al. 2011). 

- Les sidérophores sont des composés organiques produits par les champignons, mais 

également par les plantes (phytosidérophores) en situation de stress métallique. Ce sont 

des composés de faible masse moléculaire, qui ont généralement une grande affinité 

pour le fer.  
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Ils peuvent également solubiliser plusieurs métaux comme le Cd, Cu, Ni, Pb, Zn d’où 

leur intérêt dans les processus de bioremédiation (Ahmed et Holmström 2014). 

Du fait de leur non-spécificité, les enzymes (lignine peroxidase, laccases, …) sécrétés par les 

champignons offrent l’avantage d’interagir avec une multitude de contaminants dans le sol pour 

leur alimentation et leur source d’énergie (Ali et al. 2017).  

VII.2.2) Séquestration intracellulaire des métaux par les champignons  
 

Le phénomène de chélation intracellulaire se caractérise par la séquestration des métaux au sein 

des vacuoles (Castro et al. 2019). Les vacuoles sont des organites retrouvés dans le cytoplasme 

des champignons, elles sont composées d’eau, d'ions, de glucides et de pigments. 

Le rôle principal des vacuoles des champignons est un rôle protecteur, mais elles agissent 

également sur le mécanisme de défense en détectant et isolant des molécules toxiques. 

Elles permettent de réguler les concentrations en ions métalliques au niveau du cytosol et la 

détoxification d’ions métalliques potentiellement toxiques comme le Mn2+, Fe2+, Zn2+, Co2+ et 

Ni2+, séquestrés préférentiellement au sein des vacuoles (Ahmad et al. 2011). 

VII.3) La mycoremédiation 

 

La mycoremédiation, employant des souches fongiques, peut être mise en œuvre in situ ou ex 

situ (Ali et al. 2017). L’utilisation des champignons en bioremédiation est très avantageuse, du 

fait de leur biomasse supérieure par rapport aux bactéries, leur tolérance à de faibles valeurs de 

pH, leurs besoins nutritionnels peu complexes, leur rapport surface/volume élevé mais 

également leur particularité à dégrader plusieurs substrats (tels que : la cellulose, 

l’hémicellulose) (Dave et al. 1994; Akhtar et Mannan 2020). 

La mycoremédiation implique la mise au contact de champignons avec des ETM, ce qui a 

semblé au départ mettre en péril leur bien-être, mais les champignons ont su développer une 

stratégie de survie qui est l’évolution de la paroi cellulaire avec une capacité de liaison aux 

métaux comme expliqué précédemment (Siegel et al. 1990).  

Le traitement biologique avec des champignons est peu coûteux du fait d’une utilisation 

minimale de substances chimiques. Il est également assez efficace et sélectif, il permet en effet 

de cibler les ETM qu’on souhaite traiter, en sélectionnant une souche appropriée à un polluant 

spécifique (Hamba et Tamiru 2016). Les champignons de pourriture blanche en particulier sont 

très étudiés dans des essais de bioremédiation pour leur efficacité à interagir avec les ETM 

(Yateem et al. 1998). 

https://sante.journaldesfemmes.fr/fiches-sante-du-quotidien/2662241-glucides-bienfaits-sante-simples-complexes-combien-par-jour-sucre/
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L’intérêt pour les champignons filamenteux comme bioadsorbants a commencé dans les années 

80. Jusqu’alors leur utilisation était exclusivement orientée vers la production d’acides, 

d’enzymes et d’antibiotiques. L’étude des champignons filamenteux pour l’adsorption des 

ETM (à partir de sols ou d’eaux contaminés) constitue donc un nouveau volet de 

biotechnologie, considéré comme la première application non comestible de biomasse 

fongique.  

L’utilisation de champignons filamenteux est plus appréciée pour des essais de bioremédiation 

par rapport aux bactéries et aux levures, car ils sont caractérisés par une grande capacité à 

former un vaste réseau mycélien ainsi qu’à produire des composés extracellulaires (Bosco et 

Mollea 2019). De plus, ils possèdent des capacités de liaison des métaux aux parois cellulaires 

supérieures à celles des autres micro-organismes (Ahmad et al. 2011). 

Le succès d’un essai de mycoremédiation est fonction de la survie du champignon et des 

conditions environnementales lui permettant de se développer (Ali et al. 2017). Il est impératif 

d’étudier la faisabilité d’un essai de mycoremédiation afin d’en définir les conditions optimales. 

Les éléments à prendre en compte pour un site contaminé donné sont la distribution spatiale du 

polluant, son comportement ainsi que le type de sol et ses propriétés. Il est également 

souhaitable d’étudier la physiologie et l’écologie des espèces utilisées afin de définir le 

protocole optimal de mycoremédiation (Kulshreshtha et al. 2014). 

Srivastava et Thakur (2006) ont réalisé une étude de bioaugmentation en microcosme de sol 

avec la souche fongique Aspergillus niger, isolée à partir d’effluents de tannage de cuir. Leur 

étude s’est basée sur deux volets : (i) l’essai de tolérance au Cr et l’estimation du potentiel de 

biosorption du métal par le champignon en milieu liquide ; (ii) l’introduction du champignon 

au sein d’un microcosme de sol artificiellement contaminé en Cr à différentes concentrations 

(de 250 à 2000 mg.kg-1). Le microcosme est réalisé en couches avec une souche fongique 

inoculée à la surface du sol dans de grands containers de 2 L. Les résultats montrent que plus 

la teneur en chrome est élevée dans le sol, plus la croissance de la souche est inhibée. 

Néanmoins, 70% du chrome a pu être retiré des sols contenant 250 et 500 mg.kg-1 de Cr par sa 

biosorption par le mycélium fongique. 

Sierra et Cáliz (2012) réalisent une étude en microcosme de sol (avec une durée d’incubation 

de 28 jours) basée sur l’atténuation naturelle (ou bio-atténuation). Leur but est d’évaluer 

l’activité des micro-organismes autochtones au sein d’un sol de forêt acide artificiellement 

contaminé en Cd, Cr et Pb à des teneurs allant de 0,1 à 5000 mg.kg-1 et d’identifier les souches 

fongiques résistantes qui peuvent tolérer des teneurs élevées en métaux et donc peuvent 

potentiellement être candidates à des essais de bioremédiation. 
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A l’issue de l’étude, des champignons appartenant au groupe taxonomique des Ascomycètes et 

des bactéries des genres Actinobacteria et Firmicutes ont été isolés. 

Le tableau 3 montre la grande diversité des champignons employés en bioremédiation de sols 

pollués en métaux. Ce tableau regroupe des Basidiomycètes, des Ascomycètes et des 

Mucoromycètes qui représentent les divisions taxonomiques des champignons les plus 

représentés dans l’environnement. Par ailleurs, les espèces Aspergillus (A. alliaceus, A. 

awamori, A. flavus, A. foetidus, A. niger), ainsi que les espèces Trichoderma (T. harzianum, T. 

viride) sont très étudiées dans des essais de bioremédiation.  

La majorité des études de mycoremédiation se base sur la biosorption des métaux en milieu 

liquide enrichi en métaux. Sur les études présentées en tableau 3, une seule étude emploie un 

sol artificiellement contaminé en métaux pour étudier la biosorption de la souche fongique 

Galerina vittiformis (Damodaran et al. 2014). Ceci montre qu’il existe un nombre restreint 

d’études de mycoremédiation en milieu réel (employant des sols) comparé aux études réalisées 

en milieu (de culture) liquide offrant souvent toutes les conditions favorables au développement 

de la souche fongique, ce qui n’est pas forcément le cas en milieu réel (en terrain). Ces essais 

présentent effectivement moins de contraintes liées à la manipulation et l’analyse. Il suffit de 

prélever le mycélium (souvent en pelote) de son milieu de culture pour l’analyser, contrairement 

aux essais avec des sols où une méthode de séparation du mycélium et du sol doit être 

développée pour pouvoir analyser la concentration en métaux accumulés dans le mycélium et 

dans le sol séparément. 

Ce tableau montre également qu’une large sélection de métaux est étudiée dans le cadre des 

essais de mycoremédiation, cependant les métaux les plus étudiés sont : Cd, Cr, Co, Cu, Ni, Pb 

et Zn. Ceci permet de dire que les champignons appartenant aux espèces Aspergillus et 

Trichoderma, ainsi que les Basidiomycètes et Ascomycètes d’une manière générale ont une 

grande affinité pour des métaux souvent décrits dans la littérature comme potentiellement 

toxiques. Possédant la particularité de tolérer et d’accumuler ces métaux, leur application en 

mycoremédiation est envisageable. Ceci montre non seulement le grand intérêt porté à la 

mycoremédiation, mais également son vaste champ d’application (diversité des souches 

fongiques et des métaux étudiés).   
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Tableau 3. Liste non exhaustive des études de mycoremédiation de métaux. 

 
 

 
 
 PDB:  Potato Dextrose Broth; PD: Potato Dextrose; MEA: Malt Extract Agar 
 
 

 Souche fongique Milieu métaux référence 

A
sp

er
g

ill
u

s 

Aspergillus alliaceus Suspension semi-solide de 

Tween 80 

Cu Zotti et al. (2014) 

Aspergillus awamori   Dextrose de pomme de terre 

et bouillon nutritif   

Cd, Ni, Pb Joshi et al. (2013)  

Aspergillus flavus Milieu de culture liquide PDB Hg Kurniawan et Ekowati 

(2016) 

Aspergillus foetidus Milieu de culture standard Cr, Co, Cu, Ni, Zn, 

Mg, Mn, Fe, Al 

Ge et al. (2011) 

Aspergillus niger Milieu de culture liquide MEA  Cu, Cr, Pb Dursun et al. (2003) 

 Absidia cylindrospora Milieu de culture liquide MEA Cd, Cu, Pb Albert et al. (2018) 

Phanerochaete 
chrysoporium 

Milieu de culture en 

fermenteur 

Pb Zhao et al. (2020) 

Dextrose de pomme de terre 

et du bouillon nutritif 

Cd, Ni, Pb Joshi et al. (2013)  

Galerina vittiformis Sol enrichi en métaux Cd, Cu, Cr, Pb, Zn Damodaran et al. 

(2014) 

Mucor rouxii 3 milieux de culture  
-milieu extrait de levure 
-bouillon de levure bacto-
malt 
-milieu PD 

Cd, Ni, Pb, Zn  Yan et Viraraghavan 

(2003) 

Clonostachys rosea Suspension semi-solide de 

Tween 80 

Cu Zotti et al. (2014) 

Tr
ic

h
o

d
er

m
a

 

Trichoderma 

harzianum  

Suspension semi-solide de 

Tween 80 

Cu Zotti et al. (2014) 

 

Trichoderma  

viride 

Milieu PD  Cd et Pb Joshi et al. (2011) 

Milieu PDB  Cd et Pb Sahu et al. (2012) 

Milieu minimal Czapek 

modifié 

Cu Anand et al. (2006) 
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VIII. Acides organiques et champignons 

VIII.1) Sécrétions des acides par les champignons 

 

Bien que plusieurs acides soient produits par les champignons comme l’acide citrique, 

gluconique et malique (Javaid et al. 2019), l’acide oxalique est l’acide organique 

majoritairement cité dans la littérature (Lapeyrie et al. 1987; Cunningham et Kuiack 1992; 

Jordan et al.1996; Dutton et Evans 1996; Gadd 1999; Machuca et al. 2001; Mäkelä et al. 2002; 

Clausen et Green 2003; Fomina et al. 2005; Jarosz-Wilkołazka et Graz 2006; Trujillo-Vargas 

et al. 2020). Il est essentiellement produit par les Basidiomycètes. Ce taxon de champignons a 

été d’ailleurs largement étudié pour sa capacité à le produire (Jarosz-Wilkołazka et Graz 2006; 

Ribeiro et al. 2007; Liaud et al. 2014; Javaid et al. 2019). 

Par ailleurs l’acide oxalique est produit par les champignons de pourriture brune (« brown-rot 

fungi ») en quantités très élevées, car il est secrété durant tout leur cycle de vie, contrairement 

aux champignons de pourriture blanche (« white-rot fungi ») qui en produisent généralement 

lors de leur métabolisme secondaire (Mäkelä et al. 2002).  

Le tableau 4 présente une liste non exhaustive des études réalisées pour identifier les souches 

fongiques capables de produire des acides et d’évaluer les quantités d’acides produites en toutes 

conditions (sans stress métallique). 

Les acides organiques de faible poids moléculaire ont particulièrement été employés pour la 

remédiation des sols contaminés avec des métaux (Onireti et Lin 2016). En effet, les acides 

organiques ont la particularité d’avoir un pouvoir chélatant et complexant qui leur permet de se 

lier aux métaux (Arwidsson et al. 2010).  

Les groupes taxonomiques les plus étudiés (tableau 4) sont les Ascomycètes et les 

Basidiomycètes. Ce vaste champ confirme le grand potentiel des champignons à produire des 

acides. Néanmoins, une grande disparité est observée. Les durées d’incubation de ces souches 

sont hétérogènes (elles varient de 5 jours à 4 semaines) : en conséquence les quantités secrétées 

sont différentes et les résultats ne sont pas comparables. 
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Tableau 4. Liste non exhaustive des types et quantités d’acides produites par certaines souches 
fongiques.  

Taxon Champignon 
Acide 

produit 
Quantité 

Durée de 
croissance 

Référence 

A
sc

o
m

yc
èt

es
 

Aspergillus flavus 

malique 
50 moles/ moles de glucose 
consommé 

8 jours 
Battat el al. 

(1991) 
succinique 

17 moles/ moles de glucose 
consommé 

fumarique 
1 mole/ moles de glucose 
consommé 

Beauveria 
caledonica 

 

oxalique 0,6 à 2mM 20 jours 
 
 

Fomina et al. 
(2005) 

citrique 7 à 13mM 

malique 0,1mM 

Aspergillus oryzae malique 33g/L 7 jours 
Dörsam et al. 

(2017) 

Aspergillus terreus itaconique 25g/L 5 jours 
Yang et al. 

(2020) 

B
a

si
d

io
m

yc
èt

es
 

Abortiporus biennis 

oxalique 

0,19 mM 21 jours 

Galkin et al. 
(1998) 

Cerrena unicolor 0,16 mM 22 jours 

Phanerochaete 
chryosporium F1767 

0,48 mM 24 jours 

Phlebia tremellosa 0,77 mM 21 jours 

Trametes trogii 0,31mM 23 jours 

Trametes versicolor 1,34mM 31 jours 

Gloeophyllum trabeum 12 µmol/mg poids sec 

14 jours 
Green et al. 

(1995) Serpula incrassata 48 µmol/mg poids sec 

Postia 
placenta 

39 µmol/mg poids sec 

61mg/mL 25 jours 
Jordan et al. 

(1996) 

Trametes ochracea 2,4 mM 17 jours 
Mäkelä et al. 

(2002) 

Fomitopsis 
pinicola 

aux alentours de 2mM 

4 semaines 
Schilling et 

Jellison (2004) Meruliporia incrassata 
(Poria Incrassata) 

aux alentours de 1mM 

 



58 

 

VIII.2) Identification et dosage des acides organiques produits pas les 

champignons 

 

L’identification des acides organiques produits grâce au métabolisme des champignons a donc 

suscité l’attention depuis les années 1960 (Takao 1965; Sasaki et Takao 1967; Battat et al. 

1991).  

Dans la littérature, différentes méthodes d’analyses qualitatives et quantitatives sont employées 

pour l’identification ainsi que le dosage des acides organiques produits pas les champignons. 

D’un point de vue qualitatif, plusieurs études (Cunningham et Kuiack 1992; Jarosz-Wilkołazka 

et Graz 2006; Scervino et al. 2010 ; Dezam et al. 2017) se sont basées sur la formation d’un 

halo autour du mycélium comme indicateur de la production d’acides. Certains auteurs ont 

employé un indicateur coloré. En effet le changement de couleur du milieu où pousse le 

champignon correspond à une baisse de pH : cette dernière est assimilée à la production 

d’acides par la souche fongique (Dezam et al. 2017).  

D’un point de vue quantitatif, le dosage des acides est réalisé par titrage volumétrique acide-

base ou par analyse chromatographique. Il est cependant à noter que les analyses 

chromatographiques servent aussi à identifier les acides organiques. 

Par ailleurs, les acides organiques étant identifiés dans différentes matrices telles que les 

matrices alimentaires, les fluides biologiques (Pérez-Vásquez 2015) ou les milieux de culture 

plusieurs méthodes ont été publiées pour la détermination des acides organiques dans des 

matrices alimentaires tels que le fromage (Mullin et Emmons, 1997 ; Zeppa et al. 2001), le café 

moulu (Rogers et al. 1999), les légumes (Vazquez Oderiz et al. 1994 ; Velterop et Vos, 2001), 

les fruits (Walton et De Jong, 1990 ; Romero Rodriguez et al. 1992 ; Bartolozzi et al. 1997 ; El 

Kossori et al. 1998), les jus de fruits (Hong et Wrolstad, 1986; Saccani et al. 1995), les moûts 

et les vins (Castellari et al. 2000 ; Kotani et al. 2004).  

La plupart des études citées sont basées sur la séparation par GC22 ou HPLC23 (Molnár-Perl, 

1999). Pour les fruits et les jus de fruits, il existe des méthodes basées sur l'analyse par GC 

(Molnár-Perl et Morvai, 1992) qui, malgré une séparation et une sensibilité excellentes, 

nécessitent des étapes de purifications fastidieuses utilisant des agents purifiants toxiques. De 

plus, les températures élevées requises pour ces analyses peuvent conduire à la décomposition 

des échantillons.  

                                                 
22 GC : Chromatographie Gazeuse 
23 HPLC : Chromatographie Liquide Haute Performance  
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Le tableau 5 présente les principales études qui emploient une méthode basée sur la HPLC pour 

étudier la capacité des champignons à produire les acides organiques. Les conditions d’analyse 

(type de colonne, débit, température de colonne, détection et éluant) y sont détaillées.  

Cunningham et Kuiack (1992) identifient l’acide oxalique et citrique produits par la souche 

fongique Penicillium bilaii par HPLC (détecteur UV à 210 nm) en utilisant une colonne 

Polypore à échange d’ions avec H2SO4 0,01 N comme éluant à un débit de 0,25 mL.min-1. Quant 

à Scervino et al. (2010) et Liaud et al. (2014), ils emploient une colonne Aminex UV (à 210nm) 

pour déterminer les acides produits (oxalique, citrique, gluconique et valérique) par les souches 

fongiques de leurs études et cela en employant l’acide sulfurique comme éluant à : 2,5 mM 

H2SO4 à 35°C (Liaud et al. 2014) ou à 5 mM H2SO4 à 50°C (Scervino et al. 2010). Leurs études 

ont permis d’identifier l’acide butyrique, citrique, gluconique, fumarique, lactique, succinique 

et formique. 

D’autres techniques sont plus rarement utilisées : l'électrophorèse de zone capillaire pour 

déterminer l’acide oxalique, formique, malonique et tartrique (Galkin et al. 1998; Mäkelä et al. 

2002) ; la chromatographie électrocinétique micellaire sur système d'électrophorèse thermo-

capillaire employée par Jarosz-Wilkołazka et Graz (2006) pour tester la capacité de 28 souches 

de champignons de pourriture blanche à pousser sur des milieux de culture solides 

supplémentés d’oxydes (ZnO, CaO, Cu2O). Cette étude a permis d’identifier l’acide oxalique, 

malique et formique. 

La diversité des souches et des techniques utilisées ne permet pas de faire des corrélations ou 

des comparaisons de résultats. Elle montre cependant la grande diversité des acides produits 

par les champignons. 

Ainsi, il apparaît que les acides majoritairement étudiés et secrétés  sont en premier lieu l’acide 

oxalique (Lapeyrie et al. 1987; Cunningham et Kuiack 1992; Jordan et al.  1996; Whitelaw et 

al. 1999; Rashid et al. 2004; Schilling et Jellison 2004; Li et al. 2016; Dezam et al. 2017; 

Trujillo-Vargas et al. 2020; Krull et al. 2020), suivi de l’acide citrique (Cunningham et Kuiack 

1992; Jordan et al. 1996; Whitelaw et al. 1999; Rashid et al. 2004; Ribeiro et al. 2007; Dezam 

et al. 2017; Trujillo-Vargas et al. 2020). L’acide gluconique ou encore l’acide malique sont 

également étudiés (Jordan et al. 1996; Whitelaw et al.1999; Ribeiro et al. 2007; Rashid et al. 

2004; Li et al. 2016 ; Dezam et al. 2017; Dörsam et al. 2017). L’acide itaconique est moins 

étudié (Krull et al. 2020; Yang et al. 2020). 

Il est constaté que la colonne la plus employée pour le dosage des acides organiques est la 

colonne « Aminex-Biorad » par HPLC (tableau 5), avec de l’acide sulfurique comme éluant à 

des débits variants entre 0,25 et 0,6 mL.min-1. 
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Tableau 5. Liste non exhaustive des conditions chromatographiques pour le dosage des acides 
organiques par HPLC. 

Technique Colonne Débit 
ml.min-1 

Détection Elution Composés Référence 

 HPLC Aminex 
HPX87H  
(300 x7,6mm)  
à 55°C 

0,6 
mL.min-1 

UV 210 nm H2SO4 
 0,025 N   

Acide oxalique 
 

Lapeyrie et al. 
(1987) 

HPLC Colonne à 
échange 
d’ions 

0,25 
mL.min-1 

210 nm H2SO4  
0,01 N 
 

Acides : oxalique et 
citrique 

Cunningham et 
Kuiack (1992) 

Beckman 
Systems 
Gold HPLC  

Bio-Rad 
Aminex 
HPX-87, H+  
(9μm, 300 × 
7,8mm I. D.) 
(Bio-Rad Labs, 
Richmond, CA) 

non 
fourni 

210 nm 
35°C 

H2SO4 
 0,008 N 
 

Acides oxalique, citrique, 
tartrique, malique, 

succinique, formique et 
acétique à des 
concentrations 

différentes 

Jordan et al. 
(1996) 

HPLC 
Varian 
9050 

Colonne à 
exclusion 
d'ions 
 (7x 250 mm)  

0,5  
mL.min-1 

UV 210 nm H2SO4  

(1 mM) et 
acétonitrile 
(4%, v/v) 
avec un pH 
de 2,7 
  
 

Acides : acétique, 
citrique, formique, 

fumarique, 
galacturonique, 

gluconique, 
glucuronique, 

glutaconique, glycolique, 
ketogluconique 

lactique,maleique, 
malique, malonique, 

mesaconique, oxalique, 
phthalique,propionique,  
pyruvique,  salicylique,  
succinique et tartrique 

Whitelaw et al. 
(1999) 

HPLC unit 
(Gilson) 

Colonne à 
exclusion 
d'ions 
chauffée à 
30°C 
(Nucleogel_ 
Ion 300 OA 
(300x7,7 mm). 

0,2 
mL.min-1 

UV 214 nm En mode 
isocratique 
avec H2SO4 

0,01 N 
 

Acides : oxalique, 
aconitique, citrique, 

malique, ascorbique et 
fumarique. 

Ribeiro et al. 
(2007) 

HPLC 
 

Bio-rad 
colonne à 
échange 
d’ions Aminex 
87-H 
(25*4,6mm) à 
25°C. 

0,6 
mL.min-1 

Détection  
réfractomé
trie 

En mode 
isocratique 
avec H2SO4 
0,001 N 

  

Acides : oxalique, 
acétique, citrique, 

malique, gluconique et 
fumarique. 

Rashid et al. 
(2004) 
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Technique Colonne Débit 
ml.min-1 

Détection Elution Composés Référence 

HPLC 
Hitachi 
system 
 

Aminex HPX-
87H (Bio-Rad  
(9 mm, 
300=7,8 mm 
I.D., 
pH: 1–3), à 
30°C  

0,6 
mL.min-1 

DAD 
210 nm 

20 mM 
H2SO4 

 (pH 1,40) 
 

Oxalate Schilling et 
Jellison (2005) 

HPLC  
(Hewlett 
Packard, 
Avandale, 
PA) 

 Aminex HPX-
87H+ (Bio-
Rad, Hercules, 
CA) chauffée à 
65°C  

0,5 
mL.min-1 

205 nm H2SO4  
5 mM 

Acide oxalique  Micales (2005) 

 HPLC 
Waters 

Colonne à 
exclusion 
d’ions 
 Aminex HPX-
87H  

Non 
fourni 

Non fourni H2SO4 

 (8 mM) 
Acide oxalique Fomina et al. 

(2005) 
 

HPLC 
(Agilent 
1200) 
 

Colonne 
chauffée à 
30°C 

0,5 
mL.min-1 

Non fourni ammonium 
et 
méthanol 
avec un 
ratio de  
99: 1 

Acides : oxalique, 
tartrique, formique, 
acétique, lactique, 

malique, citrique, indole 
3-acétique 

 

Li et al. (2016) 

HPLC 
(Waters Co 
system 

 Aminex HPX-
87H (Bio-Rad) 
à 65°C 

0,6 
mL.min-1 

210 nm En mode 
isocratique 
5 mM 
H2SO4 
 

Acides : gluconique, 
oxalique et citrique 

Dezam et al. 
(2017) 

HPLC 
 (Agilent 
1100 
Series, 
Agilent) 
 

 Rezex ROA 
organic acid 
H+ (8%) 
column (300x 
7,8 mm) 
à 50°C 

0,5 
mL.min-1 

réfractomé
trie 

En mode 
isocratique 
5 mM 
H2SO4 
 

Acide malique Dörsam et al. 
(2017) 

HPLC 
Prominenc
e 
(Shimadzu 
Corporatio
n, USA)   

Colonne à 
exclusion 
d’ions 
IC-Pak 7µm 
(7,8 x 300mm)  
(Waters, USA) 
à 40°C 

0,6 
mL.min-1 

UV/VIS  
DAD at 210 
nm 

H2SO4  
testé à des 
concentrati
ons entre 
0,001 et 
0,1N en 
mode 
isocratique 
 

Acides : oxalique et 
citrique 

Trujillo-Vargas et 
al. (2019) 

HPLC 
(Shimadzu) 

Aminex HPX-
87H (Bio-Rad) 
chauffée à 
40°C 

0,6 
mL.min-1 

Détecteur 
UV 
210 nm 

H2SO4  
5 mM 

Acide itaconique Krull et al. (2020)  
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Technique Colonne Débit 
ml.min-1 

Détection Elution Composés Référence 

HPLC Aminex HPX-
87H à 55°C 

0,6 
mL.min-1 

Non fourni H2SO4 

5mmol.L-1 
Acide itaconique Yang et al. (2020) 

HPLC Aminex HPX-
87H (300 mm 
x 7,8 mm, Bio-
Rad) à 55°C 

0,6 
mL.min-1 

Non fourni H2SO4 

5mmol.L-1 
Acides : oxalique, citrique 

et itaconique 
Fardelone et al. 

(2021) 

 

Par ailleurs, la complexité de la matrice (milieu de culture) peut causer l’adsorption de 

l’échantillon sur les parois de la colonne, ce qui peut réduire son efficacité et sa performance 

(Chen 1996). Aussi, des interférences lors de l’analyse des acides organiques produits par les 

champignons peuvent gêner l’analyse. 

Les méthodes d’analyse par HPLC présentent certains inconvénients : une résolution faible et 

des limites de détection élevées. Néanmoins, en raison de sa simplicité et des conditions 

chromatographiques plus faciles à mettre en œuvre, la séparation par HPLC semble plus 

intéressante pour avoir une séparation rapide et quantitative de la plupart des acides organiques.  

VIIII. Conclusion 
 

Cette synthèse bibliographique a mis en lumière le potentiel des champignons au sein de 

l’écosystème sol et leur intérêt dans le domaine de la bioremédiation des sols contaminés par 

des métaux. Ils possèdent en effet plusieurs caractéristiques particulières, notamment leur 

grande surface de contact (mycélium) avec les xénobiotiques, leur capacité d’adaptation à de 

nombreux stress, leur tolérance aux polluants, leurs propriétés de biosorption et leur possibilité 

de produire de nombreux composés extracellulaires. Les champignons jouent également un rôle 

important dans la modification de la spéciation et la mobilité des métaux en influençant leur 

solubilité (via les sécrétions de composés extracellulaires) et à plus grande échelle, peuvent 

avoir des conséquences sur les cycles biogéochimiques. De plus, les essais de mycoremédiation 

présentés semblent prometteurs, il serait intéressant de réaliser des essais en microsome de sol 

pour évaluer le potentiel des champignons à traiter la pollution métallique en milieu solide au 

contact de sols pollués. Par ailleurs, la capacité des champignons à produire des acides a été 

soulignée par plusieurs auteurs et l’HPLC est la méthode d’analyse la plus préconisée pour 

l’analyse de ces acides sécrétés. Il serait envisageable de tester la capacité de ces champignons 

à produire des acides. 
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Chapitre 2 : Matériel et méthodes 
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Ce chapitre se compose de trois parties. La première partie concerne les techniques de 

caractérisation des sols (paramètres physicochimiques et méthodes d’analyse des métaux) et la 

seconde présente les techniques de caractérisation et d’identification des isolats fongiques. La 

troisième partie est consacrée à l’étude de la production d’acides organiques par les 

champignons en présence d’ETM. 

I. Techniques de caractérisation des sols   
 

I.1) pH  

 

La mesure du pH est réalisée selon la norme ISO 10390. Pour cela, un ratio de 1/5 est utilisé 

(5g de sol mis au contact de 25 mL d’eau ultra pure). Les échantillons sont déposés sur une 

table d’agitation (IKA KS 501 DIGITAL) à 250 tr.min-1 pendant 1 heure et laissés au repos 

pour une durée de 30 minutes. La mesure du pH est ensuite réalisée avec un pH mètre (Hanna 

instruments HI 2211) préalablement étalonné avec des solutions tampons à pH 4 et pH 7. Les 

valeurs retenues sont exprimées à partir de la moyenne de 3 réplicats pour chaque mesure. 

 

I.2) Dosage des carbonates 

 

Le dosage des carbonates adapté de la norme NF ISO 10693 est réalisé à l’aide d’un calcimètre 

de Bernard. La teneur en carbonates (CO3
2-) est déterminée par la mesure du gaz (CO2) dégagé 

lors de l'acidification de l'échantillon selon la réaction (6) : CO3
2- + 2H3O

+  CO2 + 3H2O (6). 

Pour cela, une masse connue de l’échantillon est introduite dans un erlenmeyer et un volume 

de 10 mL de HCl 6M (qualité analytique, Carlo Erba®) y est ajouté. Le volume de CO2 dégagé 

suite à la réaction est donc mesuré. Les teneurs en carbonates sont obtenues après étalonnage 

externe (CaCO3 pur). 

I.3)  Dosage du carbone organique total 

 

Le protocole est adapté de la norme ISO 14235 modifiée. 

Le carbone de la matière organique du sol (Corg) est oxydé à chaud par un excès de dichromate 

en milieu acide (H2SO4) selon la réaction (7) :  3C + 2Cr2O7
2- + 16H+  4Cr3+ + 8H2O + 3CO2  

La quantité de Cr (III) formée est déterminée par mesure au spectromètre à de 585 nm 

(absorbance UV spectromètre Pharmacia Biotech Novaspec II). L'étalonnage est réalisé à partir 

de glucose (C6H12O6) pur et permet de déduire directement la teneur en Corg. 
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I.4) Analyse des teneurs totales en éléments métalliques  

 

Les sols, après échantillonnage sont séchés à l’air libre (en évitant toute exposition au soleil 

pour ne pas excéder une température de 40°C) afin d’éviter la perte des éléments facilement 

volatiles selon la norme NF ISO 11464 (2006).  

Une minéralisation acide (eau régale) assistée par micro-ondes (Speedwave MWS-2 

BERGHOF®) permet de solubiliser les matrices étudiées avant leur analyse élémentaire par 

spectrométrie d’émission atomique. Le protocole est adapté de la norme NF EN 13656. 

Cette technique de minéralisation appliquée sur les sols donne accès aux teneurs pseudo-totales 

qui sont, pour tous les éléments sauf Al et Si, égales aux concentrations totales (Baize et al. 

2006) comme expliqué précédemment dans le chapitre 1 (partie IV). 

Une masse de 0,2 g d’échantillon de sol sec est déposée dans une bombe en Teflon® étanche et 

mise au contact de 10 mL d’eau régale : 6,66 mL de HCl 37% et 3,33 mL de HNO3 68% (Carlo 

Erba Reagents for Analysis-ISO). La minéralisation est réalisée suivant le programme de 

température (tableau 6). 

Après un cycle de minéralisation de 50 minutes, les bombes sont laissées à température 

ambiante pour refroidir. Le contenu de chaque bombe est récupéré et complété à 50 mL avec 

de l’eau ultrapure dans des fioles jaugées. Les solutions récupérées sont ensuite filtrées à 

0,45µm (Merck Millex®) et stockées à +4°C dans des tubes en polypropylène avant analyse.  

Chaque minéralisation est effectuée en triplicat.  

Par ailleurs, la minéralisation est réalisée également sur : le mycélium, la sciure et la gélose. Le 

mycélium et la sciure sont séchés à l’étuve à 25°C avant minéralisation, tout comme le sol. La 

gélose ne subit pas de séchage, car elle est composée essentiellement d’eau. La composition du 

milieu de culture MEA qui compose la gélose est indiqué en annexe n°1. Elle est directement 

congelée après récupération pour éviter le développement de micro-organismes et est 

décongelée au moment de la minéralisation. 3 réplicats sont réalisés lorsque les quantités le 

permettent (en particulier pour le mycélium). 

Tableau 6. Programme pour la minéralisation acide assistée par micro-ondes. 

 

Etape 1 2 3 4 5 

Rampe (min) 10 10 5 2 2 

Temps (min) 10 10 5 15 15 

Température (°C) 175 100 80 180 180 
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I.5) Analyse de la fraction potentiellement disponible en éléments métalliques  

I.5.1) Extractions simples 
 

Les quantités de métaux potentiellement disponibles sont estimés par 2 réactifs différents : un 

acide fort : l’acide chlorhydrique (HCl 1M) (CARLO ERBA), mais aussi un agent complexant : 

l’EDTA (ACROS ORGANICS) (0,02M). Le choix de ces réactifs a été argumenté en chapitre 

I, partie (III.4.2.1 et III.4.2.3).  

Les extractions sont réalisées avec un ratio liquide solide (L/S) de 1/10 (ratio préconisé par le 

Bureau Communautaire de Référence (BCR)) dans des flacons en PEHD en triplicats. Pour 

cela, une prise d’essai de 1g est mise au contact de 10mL d’une solution extractante. Le mélange 

est agité 1 heure, à 250 tr.min-1 sur une table d’agitation IKA KS501 digital. Les extraits sont 

filtrés à 0,45 µm (Millex®) et les filtrats stockés à +4°C avant analyse. 

I.5.2) Extractions séquentielles 
 

Le protocole d’extractions séquentielles sélectionné pour notre étude est le protocole de 

Leleyter et Probst (1999). Comme détaillé en chapitre I (partie III.4.3), ce type d’extraction 

présente l’avantage de cibler 7 fractions. Ce protocole a la particularité d’inclure des réactifs 

caractérisés par leurs sélectivités et leurs efficacités. Il a également été prouvé (Cuvier et al. 

2021) que ce protocole est plus efficace que le BCR pour minéraliser les fractions : 

échangeable, acido-soluble et réductible. 

Le protocole consiste à mettre au contact d’une prise d’essai de 1g des réactifs successifs d’une 

agressivité croissante. Les fractions prises en compte sont décrites ci-dessous. Leur somme 

représente la fraction potentiellement disponible.  

La figure 8 détaille les conditions opératoires : volumes des réactifs utilisés ; temps d’agitation ; 

température). 

A l’issue de chaque étape, les lessivats sont filtrés (filtre HVLP, 0,45 μm) et rincés avec deux 

fois 10mL d’eau ultra pure (EUP), puis conservés à +4°C avant analyse. Entre chaque étape, 

les filtres sont récupérés et séchés dans une étuve à 40°C avant l’étape suivante. Trois réplicats 

sont réalisés par sol testé. 
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Figure 8. Protocole de l’extraction séquentielle selon Leleyter et Probst (1999). 
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I.6) Analyse élémentaire par ICP-AES  

I.6.1) Appareillage 
 

L’analyse chimique élémentaire de l'ensemble des minéralisats et des extraits est réalisée par 

ICP-AES (Inductively Coupled Plasma - Atomic Emission Spectroscopy) (Agilent 

Technologies®
 5100). 

Le logiciel (ICP Expert) permet d’afficher des concentrations en métaux en mg.L-1 aux 

différentes longueurs d’ondes sélectionnées pour chaque élément étudié. La longueur d’onde 

finalement retenue pour chaque élément présente le meilleur compromis entre la meilleure 

allure de pic (fin et non étalé) avec une intensité importante et avec le minium d’interférences 

spectrales. Les critères de choix de la longueur d’onde sont détaillés en annexe n°2.  

Des solutions standards PlasmaCal sont utilisées pour réaliser des étalonnages externes avec 

des gammes de concentrations variant 0 à 1000 mg.L-1. Pour chaque échantillon injecté, 5 

mesures sont réalisées. 

 

I.6.2) Limites de détection (LD) et de quantification (LQ) 
 

Selon le Recueil International des Méthodes d’analyses – OIV, la limite de détection est la plus 

petite concentration ou teneur de l’analyte pouvant être détectée, avec une incertitude 

acceptable, mais non quantifiée dans les conditions expérimentales décrites de la méthode. 

Tandis que la limite de quantification est la plus petite concentration ou teneur de l’analyte 

pouvant être quantifiée, avec une incertitude acceptable, dans les conditions expérimentales 

décrites de la méthode. 

Les méthodes d’estimation de la limite de détection ont été encadrées par plusieurs 

réglementations, lignes directrices ou normes (NF ISO 12828-1).  

Les méthodes les plus proposées pour déterminer les limites de détection sont : le modèle 

d’étalonnage et la méthode des blancs. Ces méthodes ont cependant toutes les deux étés 

critiquées (Mermet, 2008). 

Pour la méthode des blancs, le bruit de fond du blanc est difficilement négligeable et le choix 

du « blanc » a également été critiqué. Ce dernier peut correspondre au blanc matrice ou au blanc 

réactif ou à l’analyte non-cible (ne contient pas l’analyte cible, ce qui fait que la réponse 

attendue est négative).  
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Pour ce qui est de déterminer les limites de détection en se basant sur le modèle d’étalonnage, 

il a été observé que plus la gamme d’étalonnage est élargie, plus les limites de détection sont 

élevées. Il est donc préférable de travailler avec de faibles concentrations pour obtenir des 

limites plus faibles. 

La limite de cette méthode réside dans le fait que la limite de détection obtenue par cette 

méthode dépend fortement de la gamme d’étalonnage sélectionnée, mais également du nombre 

de points choisis et de la position des étalons dans la gamme d’étalonnage (Rivier et Crozet 

2014). 

Dans notre étude, le calcul des limites de détection (LD) et de quantification (LQ) des métaux 

étudiés est réalisé suivant les deux méthodes (la méthode d'étalonnage avec régression linéaire 

et la méthode d’analyse des blancs). 

Pour ce qui est de la méthode de régression linéaire, les LD et LQ sont déterminées selon les 

formules suivantes : 

𝐿𝐷 =
3 σ

pente
 (8) 

𝐿𝑄 =
10 σ

𝑝𝑒𝑛𝑡𝑒
 (9) 

σ est calculé comme suit:    σ=
𝑆𝐸

√n
 (10).  

SE représente l'erreur standard calculée par le module « Analys tool pack » et n représente le 

nombre d'étalons utilisés pour tracer la droite d'étalonnage. La méthode de calcul est détaillée 

en annexe n°3 pour l’élément Cr. Les LD et LQ des autres éléments de l’étude sont calculées 

suivant le même modèle. 

Le tableau 7 présente les limites de détection et de quantification pour les métaux dosés en ICP-

AES en mg.L-1 calculées par la méthode des blancs.  

Tableau 7. Valeurs de limites de détection et de quantification pour les métaux dosés en ICP-AES en 
mg.L-1 calculées par la méthode des blancs. 

mg.L-1 Cd  Cr Co Cu  Ni Pb  Zn 

LD  0,0001 0,0002 0,0007 0,0003 0,0005 0,0014 0,0002 

LQ  0,0004 0,0006 0,0022 0,0008 0,0016 0,0043 0,0007 

LD : limite de détection ; LQ : limite de quantification 

Afin de déterminer la LD et la LQ des métaux pour les composants du microcosme (sol, milieu 

MEA ou gélose et mycélium), la masse de la prise d’essai de chaque composant est prise en 

compte pour calculer la LD et la LQ en mg.kg-1 (tableau 8). 
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Les valeurs sélectionnées pour calculer les LD et LQ en mg.kg-1 (tableau 8) sont les valeurs 

calculées par la méthode des blancs. En effet, ces valeurs sont plus basses que celles calculées 

par la méthode de régression linéaire. Les limites de détection et de quantification calculées à 

partir de cette dernière sont présentés en annexe n°3. 

Tableau 8. Limites de détection (LD) et de quantification (LQ) des métaux étudiés en mg.kg-1. 

 
 matrice Cd Cr Co Cu Ni Pb Zn 

 LD en   
mg.kg-1 

sol 0,02 0,05 0,17 0,07 0,12 0,35 0,05 

mycélium 0,05 0,10 0,35 0,15 0,25 0,69 0,10 

milieu MEA 0,05 0,10 0,35 0,15 0,25 0,69 0,10 

LQ en    
mg.kg-1 

  

sol 0,10 0,15 0,55 0,20 0,40 1,07 0,17 

mycélium 0,20 0,30 1,09 0,40 0,79 2,13 0,35 

milieu MEA 0,20 0,30 1,09 0,40 0,79 2,13 0,35 

 

 

I.6.3) Qualité analytique 
 

La qualité des mesures est évaluée à l’aide d’un matériau de référence : un sédiment 

naturellement contaminé « TH2 lot 0618 » (Environment and Climate Change Canada). 

Le sédiment sec est minéralisé selon le protocole décrit (chapitre II partie I.4) et analysés à 

l’ICP-AES. Le tableau 9 présente les teneurs en métaux obtenues après dosage des éléments 

contenus dans le « TH2 » ainsi que les valeurs certifiées fournies. 

 
Tableau 9. Bilan sur la minéralisation du sol de référence « clean loam soil » et du sédiment de référence 
« TH2 ». 

  Concentration (µg.g-1) 

Métal 
Longueur 

d’onde (nm) 
certifiée TH2 dosée TH2 

Cd 226,502 5,47 ± 0,87 7,6 ± 0,2 

Cr 267,716 96,2 ± 20,9 104 ± 4 

Co 228,615 11,8 ± 2,6 13,9 ± 0,6 

Cu 327,395 116 ± 21 123,0 ± 0,4 

Pb 220 187 ± 25 189 ± 2 

Ni 231,604 39 ± 8 40± 1 

Zn 213,857 860 ± 181 947 ± 7 

 

 

Les résultats du tableau 9 montrent que les concentrations dosées en métaux sont conformes à 

celles certifiées par « Environment and Climate Change Canada », sauf pour le cas de Cd, où 

une légère surestimation analytique est notée. 
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II. Isolation et identification des souches fongiques  
 

La flore fongique (microfonge) des sols de notre étude a été étudiée selon deux approches. Une 

approche qualitative selon la méthode par incorporation directe (Warcup) et une approche 

quantitative selon la méthode des suspension-dilutions. 

 

II.1) Méthode par incorporation directe  

 

La méthode de Warcup (1950) ou méthode par incorporation directe consiste à incorporer 

quelques grains de sol dans un milieu nutritif. Elle a pour but de réaliser une étude qualitative 

permettant d’identifier la flore fongique d’un sol. 

Pour cela, une prise d’essai de 2 mg de sol est insérée dans une boîte de Petri stérile et 20 mL 

de milieu Malt Extract Agar (MEA) additionné de chloramphénicol (0,2 g.L-1) maintenu en 

surfusion est coulé sur les grains de sol. Les boîtes de Petri sont ensuite incubées dans une étuve 

à 25°C. Après 3 jours d’incubation, les boîtes sont observées quotidiennement pour une durée 

de 15 jours afin d’isoler et de purifier sur milieu MEA chaque isolat fongique. Les isolats 

fongiques sont ensuite identifiés. 

 

II.2) Méthode des suspensions-dilutions 

 

Cette méthode complémentaire permet de quantifier le nombre de colonies en CFU.g-1 qui 

poussent sur un sol. L’unité employée est « Colonie Formant Unité par gramme de sol » qui 

représente le nombre de colonies fongiques par gramme de sol.  

 Le principe est de mettre une quantité déterminée de sol en suspension dans de l’eau stérile et 

de réaliser diverses dilutions de la suspension dans le milieu d’isolement (Davet et Rouxel 

1997).  

Pour cela, 1g de sol est ajouté dans un tube contenant 9 mL d’eau stérile additionnée de 0,05% 

en volume de Tween 80 (Sigma ultra Aldrich), constituant ainsi la solution mère. La solution 

est ensuite agitée pendant 15 minutes à 300 rpm. Un aliquot de 1mL de cette solution est prélevé 

et ajouté à 9 mL d’eau stérile, ce qui correspond à une dilution au 10ème. Des dilutions 

successives au 100ème et au 1000ème sont ensuite réalisées. 

Un volume de 1 mL de la solution mère et de chaque dilution est alors prélevé et déposé dans 

une boîte de Petri dans laquelle 20 mL de milieu MEA en surfusion est coulé.  
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Les boîtes de Petri sont incubées à 25°C et surveillées quotidiennement afin de réaliser les 

comptages. Chaque colonie est isolée et purifiée sur milieu MEA additionné de 

chloramphénicol (0,2g.L-1) avant d’être identifiée.  

 

II.3) Identification des isolats  

 

II.3.1) Identification des isolats par approche culturale et microscopique 
 

L’identification des isolats est réalisée à partir des cultures pures des souches fongiques selon 

des méthodes : 

- macroscopiques : observation à l’œil nu de la couleur et de l’aspect de la colonie. 

- microscopiques : observation avec le microscope Olympus CX 31® avec un grossissement de 

100, 400 et 1000 des différentes structures fongiques. 

L’identification se fait en s’appuyant sur la mycothèque du laboratoire qui compte plus de 1700 

souches fongiques (isolées à partir de plusieurs environnements et représentatives des différents 

groupes taxonomiques) et sur des ouvrages de référence (Domsch,1980 ; Barnett and Hunter 

2006 …). 

 

II.3.2) Identification des isolats par approche moléculaire 
 

La biologie moléculaire est employée pour l’identification de certains isolats pour lesquels 

l’approche culturale s’est révélée insuffisante. L’ADN d’une culture pure de 15 jours sur milieu 

MEA est extrait avec un kit Nucleospin® Plant II (Macherey-Nagel). Une PCR (Polymerase 

Chain Reaction) est ensuite effectuée pour amplifier les régions ITS à l’aide d’une FastTaq 

Polymérase (Applied Biosystems). Les produits de PCR sont ensuite envoyés pour séquençage 

à Eurofins Genomics. Le résultat du séquençage est utilisé pour retrouver des homologies de 

séquence à l’aide du logiciel BLAST (NCBI). 

 

III. Mise en évidence de la production d’acides organiques par les 
champignons 
 

III.1) Essai préliminaire en milieu solide 
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Une étude préliminaire (proposée par Dezam et al. (2017)) est reproduite pour mettre en 

évidence la production d’acides par les souches fongiques de l’étude (Absidia cylindrospora et 

Perenniporia fraxinea).  

Pour cela, elles ont été séparément mises en culture sur un milieu MEA solide supplémenté 

avec un indicateur coloré (vert de bromocrésol- zone de virage : 3,8 (jaune) => 5,4 (bleu)) et 

exposées à un stress métallique.  

III.2) Essai en milieu liquide 

 

L’expérimentation en milieu liquide synthétique est réalisée avec le milieu de Galzy et 

Slonimski : milieu GS (dont la composition est détaillée en annexe n°1) dans 3 conditions 

différentes : milieu témoin (GS) sans métal, milieu (GS) supplémenté en Cd et milieu (GS) 

supplémenté en Pb (présentés dans le tableau 10). 

Tableau 10. Présentation des conditions testées en milieu de culture liquide. 

Milieux de culture Milieu GS Solution de métal Masse de sel pesée (g) 
pour préparer la solution 

de métal 
T1, T2, T3  25mL Pas d’ajout 0 

Cd1, Cd2, Cd3 25mL 125µL de solution de CdSO4 à 10g.L-1 1,8 g de CdSO4 dans 1L 

Pb1, Pb2, Pb3 25mL 125µL de solution de Pb(NO3)2  à 10g.L-1 1,6 g de Pb(NO3)2 dans 1L 

 

Le mode opératoire suivant est adapté des travaux de thèse de Quentin Albert (2019).    

Les milieux de culture sont artificiellement contaminés en Cd et en Pb avec l’emploi de 

solutions de chaque métal. Les sels de Cd (CdSO4) et de Pb (Pb (NO3)2) présentés en tableau 

10 sont de qualité analytique (Sigma Aldrich®). Les solutions mères (1g.L-1) sont préparées en 

ajoutant une masse de sels de métaux dans de l’eau ultra pure en conditions aseptiques, elles 

sont conservées à +4°C avant utilisation.      

La souche fongique Absidia cylindrospora est ensemencée et pousse sur milieu MEA durant 

10 jours à 25°C et la souche fongique Perenniporia fraxinea est ensemencée pendant 14 jours. 

Le mycélium (d’une boîte de Petri) est ensuite gratté avec un scalpel stérile (figure 9A) et 

introduit dans des Erlenmeyers contenant 25 mL de milieu GS (figure 9B). Les erlenmeyers 

sont incubés à 25°C avec une agitation de 180 rpm pour une durée de 3 jours (temps nécessaire 

au développement d’une pelote de mycélium) (figure 9C).  

Le mycélium est ensuite exposé au métal en réalisant un ajout de 125µL de solution de CdSO4 

ou Pb(NO3)2 à 10g.L-1 permettant d’atteindre une concentration de 50 mg.L-1 en métal. La durée 
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d’exposition totale est de 4 jours, avec des prélèvements journaliers réalisés à 24h, 48h, 72h et 

96h. 

 

A) Grattage du mycélium ayant poussé sur boîtes de Petri 
B) Introduction du mycélium gratté dans des erlenmeyers contenant du milieu GS 
C) Erlenmeyers déposés dans l’incubateur employé pour la manipulation 

 
Figure 9. Préparation des essais d’exposition d’Absidia cylindrospora aux métaux en milieu de culture 

liquide 

Après 4 jours d’exposition, le mycélium est récupéré et ensuite séché à 30°C jusqu’à obtention 

d’une masse constante pour déterminer les poids secs des mycéliums. Les milieux de culture 

sont filtrés avec un filtre seringue d’un diamètre de 25mm et d’une porosité de 0,2µm (VWR 

INTERNATIONAL) stockés à -20°C avant leur analyse par HPLC.  

 

III.3) Mise au point d’une méthode d’analyse des acides par HPLC 

 

Les analyses ont été menées par HPLC. La mise au point de la méthode est réalisée avec la 

colonne Aminex HPX-87H, en testant plusieurs éluants et différents débits pour la détection 

des acides et l’ordre d’élution de ces derniers. Les détails de cette mise au point feront l’objet 

du chapitre 6. Il sera aussi question de présenter dans le même chapitre les résultats de l’analyse 

des acides organiques dans les milieux de culture liquides des souches fongiques Absidia 

cylindrospora et Perenniporia fraxinea en appliquant la méthode d’analyse développée. 

 

IV. Analyses statistiques 
 

Des tests non paramétriques (Wilcoxon, Kruskall-Wallis) ont été réalisés pour comparer les 

concentrations de métaux. Seuls les résultats à p <0,05 ont été considérés comme 

statistiquement significatifs. Toutes les analyses statistiques ont été exécutées à l'aide du 

système SAS version 9.3 (SAS Institute Inc. Cary, NC, USA). 
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Chapitre 3 : Présentation et 
caractérisation des sols de l’étude 
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I. Présentation et caractérisation physico-chimique des sols de 
l’étude 

 

I.1) Présentation des sols 

 

Quatre sols différents (notés C, L, R et S) sont étudiés. Le sol noté C est un sol de forêt prélevé 

dans la forêt de Cerisy, située en Normandie (50680, Cerisy-la-Forêt, France, 49,2,-0,8907). 

Le sol nommé L est un sol contaminé en métaux provenant d’une ancienne mine de plomb et 

de zinc localisée dans la région Nord Pas de Calais (France) (Gérard et al. 2000). 

Les sols C et L ont été séchés à l’air libre, broyés et stockés à +4°C dans des sacs hermétiques 

en polyéthylène jusqu’à analyse.  

Un sol contaminé en métaux et en HAP a été collecté à Rouen quelques jours après l’incendie 

de 2019 de l’usine Lubrizol, dans un jardin à proximité (moins de 1 km du lieu de l’incendie). 

Ce sol a été séché à 30°C (5 jours) avant d’être broyé (mortier en agate) et incorporé au sol L 

(m/m : 2/3). Le mélange ainsi réalisé constitue le sol nommé R, stocké à +4°C dans des sacs 

hermétiques en polyéthylène. 

Le sol S- est un sol synthétique préparé en laboratoire selon la norme NF EN ISO 11268-2 en 

utilisant 10% de masse sèche de tourbe de sphaigne finement broyée et sans restes de plantes 

visibles acheté dans un magasin local, 69,5% de masse sèche de sable de Fontainebleau, 20% 

de kaolin blanc (VWR international) et 0,5% de carbonate de calcium (ACROS ORGANICS). 

Le tableau 11 présente la composition du sol synthétique. 

 
Tableau 11. Composition du sol synthétique (selon la norme NF EN ISO 11268-2). 

 

Composant   % (m/m) en masse sèche masse (g) 

Tourbe de sphaigne   10,0 30,0 

Kaolinite   20,0 60,0 

Sable fin de Fontainebleau   69,5 208,5 

Carbonate de calcium   0,5 1,5 

Total 100 300 

 

A partir des 300g de sol synthétique préparé, une masse de 100 g de ce sol appelée sol 

synthétique non contaminé (S-) est humidifiée avec un volume de 15 mL d'eau ultra-pure. Les 

200 g de sol restants, appelé sol synthétique contaminé (S+), sont artificiellement contaminés 

en Cd, Cu et Pb par addition de solutions concentrées de chaque élément.  
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Afin d'obtenir une teneur finale de 50 mg.kg-1 de chaque métal, des solutions mères sont 

préparées par dissolution dans de l'eau ultra-pure des sels de sulfate pour Cd et Cu (CdSO4, 

CuSO4,5H2O respectivement) et des sels de nitrate pour Pb (Pb(NO3)2) (tous les sels de qualité 

analytique Sigma Aldrich). Les solutions sont stockées à +4°C avant utilisation. Un volume de 

10 ml de chaque solution mère est ajouté à 200 g de sol synthétique S afin d’obtenir un sol 

synthétique contaminé en métaux noté S+. 

Les échantillons de sol (S- et S+) obtenus sont ensuite maintenus à température ambiante 

pendant 24h avant utilisation selon la norme (NF EN ISO 11268-2). 

Les caractéristiques physicochimiques des sols de l’étude (pH, teneurs en carbonates et carbone 

organique total (COT), selon les protocoles décrits en chapitre 2 (respectivement partie I.1 ; I.2 

et I.3) sont présentés dans le tableau 12.  

Tableau 12. Caractéristiques physicochimiques des principaux sols étudiés. 

Sol origine pH 
CaCO3(%) 

 
COT (%) 

C forêt 4,43 ± 0,20 0,4 ± 0,0 10,9 ± 0,1 

L industriel 6,92 ± 0,20 1,4 ± 0,0 2,2 ± 0,1 

R industriel-jardin (mélange) 7,57 ± 0,02 7,6 ± 1,3 5,5 ± 0,3 

S+ synthétique 4,85 ± 0,06 0,2 ± 0,0 10,3 ± 0,1 

S- synthétique 4,56 ± 0,04 0,3 ± 0,0 9,7 ± 0,1 

 

 

Le sol C est un sol forestier acide (pH entre 3,5 et 5,5), il fait partie des 22% des sols forestiers 

acides répertoriés en France par le réseau européen de surveillance de la santé des forêts dont 

la majorité (62%) ont des valeurs de pH comprises entre 7 et 9,5 (Ranger et al. 2000). Le sol L 

est un sol industriel avec un pH de 6,9, cependant la valeur mesurée en 2000 par Gérard et al. 

(2000) est de 7,8. Il s’agit forcément de zones différentes de prélèvements ou de variations dues 

au vieillissement du sol. Le sol R (contenant en partie (1/3) du sol L) a un pH de 7,6, ce qui est 

légèrement plus élevé que le sol L, mais reste comparable. 

Les sols synthétiques (S+ et S-) ont des pH de 4,8 et de 4,5 respectivement. Il est décrit dans la 

norme (ISO 11298-2) qu’environ 1% de carbonate de calcium est nécessaire pour obtenir un 

pH autour de 6,0 ± 0,5. Cette valeur de pH n’a pas été atteinte, même en ajoutant 1% de 

carbonate de calcium, ceci est sans doute dû à un problème d’homogénéisation du sol. 

Concernant les teneurs en COT, le sol C présente une teneur aux alentours de 10%.  Des teneurs 

similaires sont retrouvées pour les sols synthétiques (S+ et S-) avec des pourcentages de 10,3 % 

et 9,7% respectivement. Des pourcentages moins élevés sont retrouvés pour les sols industriels, 

avec des valeurs de 2 et de 5% respectivement pour L et R.  
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Les sols synthétiques sont préparés avec 0,5% de carbonate de calcium, des pourcentages 

similaires en CaCO3 ont été retrouvés pour les sols synthétiques avec 0,2 % et 0,3 % de CaCO3 

pour S+ et S-. Le sol C présente un pourcentage de carbonates similaire (0,4%). Le % de CaCO3 

estimé du sol L est de 1,4%, tandis que celui de R s’élève à 7,6%.  

I.2) Teneurs élémentaires totales dans les sols de l’étude 

Les sols (C, L, R, S+ et S-) sont caractérisés pour leurs teneurs élémentaires et potentiellement 

disponibles en métaux.  

Les concentrations totales en éléments métalliques des sols sont déterminées après 

minéralisation acide assistée par micro-ondes (selon le protocole décrit en chapitre 2, I-5). 

Le tableau 13 regroupe les teneurs totales élémentaires des sols étudiés et rappelle les teneurs 

en métaux dans le cas de la gamme courante, en cas d’anomalie et en cas de forte anomalie par 

Baize et al. (2000) présentés préalablement dans le tableau 2 (chapitre I). 
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Tableau 13. Teneurs totales en éléments métalliques dans les sols de l’étude et teneurs et valeurs d’analyse de la situation pour interpréter les concentrations 
en métaux dans les sols en France métropolitaine (Baize et al. 2000). 

 

 mg.kg-1 Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn 

So
ls

 d
e 

l'é
tu

d
e

 

C 1,1 ± 0,1  2,7 ± 0,5  14 ± 3  6 ± 1  6,1 ± 0,4  20 ± 1  21 ± 2  

L 20 ± 1  7,5 ± 0,4  30 ± 2  36 ± 1  13,9 ± 0,4  1029 ± 16  1455 ± 20  

R  8 ± 2  7,2 ± 0,4  27 ± 3  130 ± 10  18 ± 1  650 ± 54  795 ± 85  

S-  <LD  <LD  <LD 2,0 ± 0,2  0,3± 0,1  3,9 ± 0,3  6 ± 2  

S+  41 ± 3 <LD  <LD 46 ± 6 0,242± 0,004  49 ± 5 5 ± 1  

G
am

m
es

 d
es

 V
A

S 
se

lo
n

 B
ai

ze
 

2
0

0
0

 

courante 0,05 - 0,45 2-23  10-90 2 - 20 2-60 9 - 50 10 - 100 

anomalie 0,7 - 2,0 23-90 90 - 150 20 - 62 60 - 130 60- 90 100 - 250 

 forte 
anomalie 

2,0 - 46,3 105-148 150 - 3180 65- 160 130 - 2076 100 - 10180 250- 3800 

 
VAS : valeurs d’analyse de la situation 
Valeurs d’écart-types en italique 
Valeurs en cas d’anomalie en gras 
Valeurs en cas de forte anomalie en gras souligné 
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Les sols étudiés ont des teneurs en métaux différentes en fonction de leur nature et de leur 

origine. Le sol L (prélevé dans une zone contaminée) et le sol S+ (artificiellement contaminé en 

métaux) contiennent une charge importante en métaux.  

 

I.2.1) Cas des sols réels 
 

En prenant en compte les valeurs d’analyse de la situation (VAS) proposées par Baize (2000) 

(cités dans le tableau 2 (chapitre I), mais également rappelées dans le tableau 13), il est possible 

de détecter les anomalies sur les sols. 

Pour le sol de forêt C, la concentration est de 6 mg.kg-1 pour Cu, 20 mg.kg-1 pour Pb et 21 

mg.kg-1 pour Zn. Leleyter et al. (2012) ont retrouvé des concentrations du même ordre de 

grandeur pour un sol agricole se trouvant dans la même région (Normandie). Le sol de leur 

étude contient 10 mg.kg-1 de Cu, 20 mg.kg-1 de Pb et 50 mg.kg-1 de Zn. Ces concentrations 

rentrent dans la gamme courante. 

Les concentrations des autres métaux étudiés (Cr, Co et Ni) sont également attribuées à la 

gamme courante sauf pour le cas de Cd, dont la valeur (1,1 mg.kg-1) correspond à une anomalie.  

Ces teneurs en métaux sont cependant faibles comparées aux valeurs retrouvées pour les autres 

sols de l’étude. Ceci est cohérent avec la localisation du sol (milieu rural). 

Le sol L est particulièrement riche en Zn (1455 mg.kg-1), en Pb (1029 mg.kg-1) et en Cd (20 

mg.kg-1). Ces teneurs sont en accord avec les résultats de Gérard et al. (2000), qui ont travaillé 

sur le même sol, avec des concentrations en zinc de 1520 mg.kg-1, en plomb de 1196 mg.kg-1 et 

en cadmium de 25 mg.kg-1. Ces teneurs sont comprises dans la gamme de valeurs en cas de 

forte anomalie. Ceci correspond parfaitement à l’origine du sol, ainsi qu’au type d’activité 

exercée auparavant sur le site de l’étude. En revanche, les teneurs en Cr (30 mg.kg-1), Co (7,5 

mg.kg-1) et Ni (14 mg.kg-1) se situent dans la gamme des valeurs courantes et Cu (36 mg.kg-1) 

dans la gamme des anomalies. 

Le sol R (contenant du sol L) présente des concentrations assez élevées en Cd (8 mg.kg-1), Pb 

(650 mg.kg-1), Zn (795 mg.kg-1) et Cu (130 mg.kg-1). Ces valeurs appartiennent à la gamme des 

valeurs en cas de forte anomalie. Comme pour le sol L, les valeurs de Co (7,2 mg.kg-1), Cr (27 

mg.kg-1), Ni (14 mg.kg-1) rentrent dans la gamme courante selon Baize (2000). Par ailleurs, la 

composition élémentaire des sols de l’étude (C, L, R, S+ et S-) est présentée en annexe n°4. 
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I.2.2) Cas des sols artificiels 
 

Le sol artificiel contaminé S+ contient 41±3 mg.kg-1 de Cd, 46±6 mg.kg-1 de Cu et 49±5mg.kg-1 

de Pb. Les concentrations de métaux sont approximativement similaires pour les trois métaux 

dans le sol contaminé, proches de 50 mg.kg-1 qui est la concentration attendue. 

I.3) Teneurs potentiellement disponibles des métaux par extraction simple dans 

les sols de l’étude 

 

Les sols de l’étude (sols réels : R, L et C et sols artificiels : S+ et S-) sont soumis au protocole 

d’extraction simple HCl 1M (présenté en chapitre II-partie I.5.1) afin d’évaluer la fraction 

potentiellement disponible. La figure 10 présente les « pourcentages potentiellement 

disponibles » évalués par HCl pour les cinq sols. 

Ces pourcentages sont calculés par le rapport de la concentration extraite par HCl sur la 

concentration totale de métal (extraite par minéralisation totale) suivant la formule suivante 

(11) : 

𝑃𝑜𝑢𝑟𝑐𝑒𝑛𝑡𝑎𝑔𝑒 𝑚𝑜𝑏𝑖𝑙𝑒 (%) =
𝐶oncentration du métal extraite par HCl e𝑛 𝑚𝑔.𝑘𝑔−1 

Concentration totale de métal e𝑛 𝑚𝑔.𝑘𝑔−1
 x100. 

 

 

Figure 10. Mobilité des métaux (Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn) par extraction HCl sur les sols étudiés : 
pourcentage extrait. 
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D’une façon générale, il est observé que le sol synthétique S+ (dopé artificiellement en métaux) 

présente les pourcentages les plus élevés, notamment pour Cd (82%), Cu (83%) et Pb (84%) : 

éléments avec lesquels le sol est dopé, via l’ajout de sels métalliques (chapitre 3-partie I.1). Les 

sels de nitrate/sulfates de Cd, Cu, Pb sont des formes disponibles et le sol préparé (S+) n’a pas 

vieilli : il est logique d’obtenir des pourcentages élevés. Ceci explique les pourcentages aux 

alentours de 80% obtenus pour les trois métaux 

Les pourcentages des métaux dans le sol S- ne peuvent être calculés, car les teneurs 

potentiellement disponibles en métaux sont inférieures à la limite de détection, sauf pour le cas 

du Zn pour lequel les pourcentages sont du même ordre de grandeur que le sol S+ et sont aux 

alentours de 40%.  

Concernant les sols réels, les pourcentages potentiellement disponibles les plus élevés sont 

notés pour le sol L, suivi du sol R, ensuite du sol C pour tous les métaux. 

Le sol C présente les pourcentages les plus faibles, en raison de son origine (forestier) : les 

métaux dans le sol C sont présents naturellement dans le sol, car non apportés par des activités 

anthropiques. Les pourcentages potentiellement disponibles sont donc assez faibles (Cr (6%), 

Co (9%), Ni (12%) et Cu (25%)). Cependant, le pourcentage de Pb (78%) reste assez élevé pour 

un sol naturel, ceci peut être expliqué par l’emplacement où a été réalisé l’échantillonnage 

(proximité de l’agglomération, ou du plomb issu de la chasse). Une étude de disponibilité 

potentielle (HCl 0,05 M) réalisée par Leleyter el al. (2012) sur deux sols de la même région 

montrent des pourcentages de Pb de 50% et de 20% respectivement pour un sol de jardin privé 

et un sol agricole. Ces valeurs restent faibles comparées aux valeurs extraites dans le sol C 

(78%).  

Concernant les pourcentages des métaux dans les deux sols industriels de l’étude (R et L), il est 

observé que les pourcentages potentiellement disponibles de Cr (7%), Cu (64%) et Ni (20%) 

des deux sols sont similaires. Aussi, Cr et Ni présentent des teneurs totales similaires dans les 

sols [(Cr)L= 30 mg.kg-1 et (Cr)R= 27 mg.kg-1 ; (Ni)L= 14 mg.kg-1 et (Ni)R= 18 mg.kg-1]. 

Cependant, il n’est pas possible de faire une corrélation directe entre les teneurs totales et les 

pourcentages. En effet, des sols qui ont les mêmes teneurs en ETM n’ont pas forcément des 

pourcentages identiques.  

Pour ce qui est de Cu, la teneur totale dans le sol R est de 130 mg.kg-1 contre seulement 36 

mg.kg-1 dans le sol L. Concernant les pourcentages de Cu des deux sols L et R, ils sont 

identiques : 65% et de 67% respectivement. Ce constat permet de confirmer l’impossibilité de 

lier des teneurs totales identiques de deux sols à leurs pourcentages potentiellement disponibles.  
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Pour le cas du Co, les teneurs totales dans les sols L et R sont égales et sont de 7 mg.kg-1, 

cependant ils présentent des pourcentages différents extraits par HCl. Le Co est extrait à 24% 

dans le sol R et 34% dans le sol L. Les pourcentages de Pb et Zn sont plus élevés pour le sol L 

par rapport au sol R, ceci est également le cas pour les teneurs totales dans ces sols. Les 

pourcentages potentiellement disponibles dans les sols sont environ 20 % plus faibles dans le 

sol R et les teneurs totales dans les sols sont réduites de moitié entre le sol L et le sol R. 

I.4) Distribution des éléments dans les fractions géochimiques dans les sols réels 

R, L et C 

Les sols (C, L et R) sont soumis en plus au protocole d'extractions séquentielles dans le but de 

quantifier la répartition des métaux dans les fractions minéralogiques définies selon le protocole 

de Leleyter et Probst 1999 (chapitre 2, I-7). 

La figure 14 montre la répartition des métaux (Cd, Cr, Co, Cu, Ni, Pb et Zn) au sein des 

différentes fractions minéralogiques des sols C, L et R. Le détail de ces pourcentages est affiché 

en annexe n°5. 

Comme évoqué dans le chapitre I, la fraction F4 représente la somme des 3 fractions (F4a : 

fraction liée aux oxydes de manganèse, F4b : fraction liée aux oxydes de fer amorphes et F4c : 

fraction liée aux oxydes de fer cristallins) constituant la fraction réductible. Seule la fraction F4 

sera présentée dans nos résultats. 
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Figure 11. Répartition de Cd, Cr, Co, Cu, Ni, Pb et Zn au sein des différentes fractions potentiellement 
labiles du sol R, C et L et C. 

D’une manière générale, il est possible de visualiser que les sols L et R ont des répartitions à 

peu près similaires, cependant le sol C n’ayant pas la même origine, présente une répartition 

minéralogique différente, pour tous les éléments présentés quel que soit l’élément considéré. 

Une exception est faite pour la répartition minéralogique de Cr : il est observé pour tous les sols 

(R, L et C) que Cr est plus présent dans les fractions F4 et F5. En effet, les pourcentages des 

trois premières fractions sont nuls. Une étude sur la répartition minéralogique de Cr par 

extraction BCR réalisée par Elzinga et Cirmo (2010) montre que Cr est majoritairement lié à la 

fraction réductible et oxydable et très faiblement lié à la fraction échangeable (moins de 5%), 

ce qui correspond également à nos résultats.  De même, l’étude de Giancoli Barreto et al. (2004) 

montre que Cr est lié majoritairement à la fraction oxydable (62%). 

Il existe néanmoins des différences dans la répartition de certains métaux dans les deux sols 

industriels (R et L).  
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Cette différence est particulièrement marquée pour la fraction réductible, suivi de la fraction 

acido-soluble (Cd : (L)F3=45% et (R)F3=11% ; Pb : (L)F3=35% et (R) F3=5 % ; Zn: (L)F3=27% 

et (R) F3=13%) et la fraction oxydable (Cd: (L)F5=7% et (R) F5=15% ; Pb: (L)F5=21% et (R) 

F5=49 %). 

Concernant la fraction réductible, le pourcentage de la F4 du sol R représente environ le double 

du sol L pour Cr [(L)F4=15% et (R)F4=31%], Cu [(L)F4=57% et (R)F4=77%] et Ni [(L)F4=26% 

et (R)F4=58%], tandis que pour Pb, c’est plutôt l’inverse : (L)F4=15% et (R)F4=9%. 

Pour ce qui est des différences notées entre les deux sols « R et L » et le sol C, la fraction acido-

soluble est particulièrement présente dans la répartition minéralogique des métaux des sols R 

et L pour tous les éléments, contrairement au sol C, où cette fraction n’est présente que pour Pb 

((C)F3=13% et ® : (C)F3=3%. Ceci est expliqué par l’acidité du sol. En effet le sol C a un pH de 

4,4 ce qui veut dire que la fraction acido-soluble a déjà été solubilisée.  

La fraction échangeable est surtout présente dans le sol C [(Cd) F2= (Co) F2=3% ; (Ni) F2= (Zn) 

F2=10% et (Pb) F2= 6%]. Le pourcentage de cette fraction est nul pour tous les métaux des sols 

R et L (sauf pour Cd : (L)F2 =3%, (R)F2=1% et Cu (L)F2 =(R)F2=3%). Ces valeurs restent 

cependant négligeables. 

Navas et Lindhorfer (2005) retrouvent des pourcentages négligeables pour le Zn lié à la fraction 

échangeable pour les sols de leur étude. Ceci est également le cas pour le sol R et le sol L avec 

des pourcentages nuls retrouvés pour Zn. Cependant, des auteurs (Wang 2014 ; Bellarbi et al. 

2015) ont relevé des pourcentages considérables de Zn liés à la fraction échangeable en 

employant le protocole de Tessier pour des sols urbains pollués. D’une manière générale, pour 

les trois sols (L, R et C), la fraction majoritaire est la fraction réductible pour tous les métaux 

de l’étude, sauf pour Pb ((R)F4= 9%) où c’est plutôt la fraction oxydable qui est majoritaire 

((R)F5= 49%). Pour ce qui est de la fraction oxydable, les pourcentages liés aux métaux sont 

compris entre 6 et 49% avec des pourcentages assez similaires pour certains éléments pour les 

3 sols. 

Concernant la fraction totale mobile (F6), les pourcentages les plus élevés sont notés pour : Cu 

et Zn (sol L) et pour Cu et Ni (sol R). 

Ceci est en accord avec les résultats de Kouchou et al. (2020) qui indiquent une mobilité 

décroissante selon : Zn > Cu > Ni > Cr en employant le protocole proposé par Tessier et al. 

(1979). 

Pour le sol C, le pourcentage de la fraction hydrosoluble (la fraction la plus mobile) est 

 nul pour Cd, Cu, Co, Cr, Pb et Ni, ce qui veut dire que ces six éléments sont très peu lessivables 

à l’eau.  



86 

 

Les pourcentages des 3 premières fractions (F1 : hydrosoluble, F2 : échangeable, F3 : acido-

soluble) sont nuls pour Cu et Cr. Ces deux éléments sont majoritairement liés à la fraction 

réductible F4 avec 21% et 53% pour Cr et Cu respectivement. Le Cd est très peu présent dans 

les 5 fractions (avec 2% et 4% pour la fraction échangeable F2 et réductible F4 respectivement). 

Co et Ni présentent à peu près la même répartition et sont présents majoritairement au sein de 

la fraction réductible avec 43 et 47 % respectivement. 

Le Zn est réparti dans les 5 fractions, mais domine dans la fraction réductible (72%). Le Pb est 

également présent dans toutes les fractions, sauf pour F1. Son pourcentage dans les 5 fractions 

s’affiche à 120%. Son pourcentage extrait par HCl 1M est également très élevé (99%). 

Cependant, à l’inverse de nos résultats, Leleyter et al. (2012) montrent que le pourcentage de 

Pb extrait par HCl est souvent sous-estimé. Plusieurs pistes sont envisageables pour expliquer 

ces pourcentages très élevés en Pb : une mauvaise homogénéisation du sol ou une 

contamination. Aussi, la faible teneur totale en Pb dans le sol C (20 ± mg.kg-1) peut induire un 

pourcentage d’erreur élevé par rapport aux deux autres sols (R et L qui présentent des teneurs 

en Pb de 650 et 1029 mg.kg-1 respectivement).  

Les résultats des extractions séquentielles sur le sol C montrent par conséquent que la fraction 

totale mobile F6 la plus élevée est notée pour le Pb avec un pourcentage mobile de 135%, suivi 

du Zn avec 102% et du Ni avec 72%. Pour les autres métaux, le classement est comme suit :  

Pb (135%)>Zn (102%)> Ni (73%) >Cu (62%) > Co (60%)>Cr (32%)> Cd (6%). 

 

Pour le sol L, les pourcentages de la fraction hydrosoluble et échangeable sont nuls 

pour les sept métaux (Cd, Cu, Co, Cr, Pb, Ni et Zn). Les métaux Cd et Pb sont principalement 

retrouvés dans la fraction acido-soluble avec 46% pour Cd et 35% pour Pb dans F3.  

Les autres métaux de l’étude (Co, Cr, Cu, Ni et Zn) sont majoritairement présents dans la 

fraction réductible : (Co)F4= 62% ; (Cr)F4= 15% ; (Cu)F4= 56% ; (Ni)F4= 26% ; (Zn)F4= 52%. 

Certains métaux présentent les mêmes pourcentages au sein de mêmes fractions, c’est le cas 

de Co et Ni, présents à 3% dans la F3.Cd, Cr et Pb sont présents à 14% environ dans la F4 et 

Cd, Co, Cu et Zn sont présents à 7% dans la fraction oxydable (F5). 

Les pourcentages liés aux fractions définies par le protocole de Leleyter et Probst (1999) étant 

similaires pour certains éléments (Cd, Co, Cu et Pb), leur fraction totale F6 (somme des 

précédentes) est donc en conséquence équivalente. Un ordre décroissant est établi comme suit : 

Zn (87%) > Cu (76%)> Co (74%) >Pb (70%) > Cd (69%)>Ni (42%)> Cr (27%). 
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Concernant le sol R, d’une façon générale, la plus grande part de métal est retrouvée  

dans la fraction réductible : (Cu)F4= 77% ; (Co)F4= 70% ; (Ni)F4= 58% ; (Zn)F4= 51%. 

Pour Pb, le pourcentage le plus élevé est quant à lui lié à la fraction oxydable (49%). Des 

résultats similaires sont retrouvés par Baraud et Leleyter (2012), qui affirment que les métaux 

étudiés (Cd, Cr, Mn, Ni, Fe, Zn, Pb), sont principalement associés aux fractions réductible (F4) 

et oxydable (F5). 

Les pourcentages de métaux liés aux fractions hydrosoluble (la plus mobile) et échangeable 

sont nuls pour tous les métaux étudiés. Les pourcentages des deux premières fractions (F1 et 

F2) sont nuls pour Cu et Cr. Les mêmes résultats sont obtenus par Balasoiu et al. (2001) en 

employant le protocole de Tessier et al. (1979). En effet, ils affirment que Cu et Cr sont moins 

liés aux fractions solubles et échangeables (qui sont les plus mobiles et par conséquent les plus 

toxiques) et notent une distribution identique de ces deux métaux (Cu et Cr). Or pour notre sol, 

le pourcentage lié à la F4 est beaucoup plus élevé pour Cu (77%) que pour Cr (31%) tandis que 

le pourcentage lié à la F5 est plus élevé pour Cr (15%) que pour Cu (6%).  

Certains métaux présentent les mêmes pourcentages liés à la fraction oxydable : 15% pour Cd, 

Cr et Ni et 6% pour Cu et Zn. Cu et Zn présentent la même répartition ayant également les 

mêmes pourcentages liés à la fraction acido-soluble (13%) et la fraction réductible liée aux 

oxydes de fer cristallins (14%). 

La fraction totale F6 la plus élevée est notée pour Cu (97%), suivi du Co (81%) et Ni (73%), 

suivi de Pb, Cr et Cd selon : Cu (97%)>Co (81%) > Ni (73%) >Zn (70%) >Pb (63%)>Cr (47%)> 

Cd (44%). 

 

Conclusion : 

En comparant la répartition des métaux au sein des différentes fractions pour les trois sols, il ne 

semble pas y avoir de tendance générale observée mis à part le fait que la plupart des métaux 

(Cr, Co, Cu, Ni et Zn) sont majoritairement liés à la fraction réductible. Des résultats similaires 

ont été mis en évidence par Baraud et Leleyter en 2012. Toutefois, il est observé que Cd et Cr 

présentent les pourcentages de fractions totales (F6) les moins élevés comparés aux autres ETM 

de l’étude pour les trois sols. Cependant, ils ne présentent pas le même ordre de grandeur pour 

les trois sols (Cr : (C)F6=32% ; (L)F6=27% ; (R)F6=47% / Cd : (C)F6=6% ; (L)F6=69% ; 

(R)F6=44%). 
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I.5) Comparaison des résultats de l’extraction simple (HCl) et de l’extraction 

séquentielle 

 

La fraction totale potentiellement disponible F6 représente la somme des pourcentages des 

fractions F1, F2, F3, F4 et F5. Il est donc possible d’assimiler la fraction totale F6 à la fraction 

totale labile et ainsi de réaliser une comparaison entre le pourcentage labile F6 (extraction 

séquentielle) et le pourcentage de métaux lessivés par extraction simple (HCl) (Baraud et 

Leleyter 2012). Cette comparaison est présentée sur la figure 12. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



89 

 

 

 

Figure 12. Pourcentages de métaux lessivés par HCl et F6 (extraction séquentielle selon Leleyter et 
Probst 1999). 
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Une disparité entre les résultats des extractions est observée que ce soit par type d’élément ou 

par type de sol.  En effet, trois « groupes » peuvent être identifiés : des éléments qui présentent 

de légères variations entre les deux types d’extractions, des éléments pour lesquels la variation 

est très marquée et d’autres éléments pour lesquels la variation dépend du type de sol.  

Pour la plupart des éléments de l’étude (Cr, Co, Cu, Ni et Zn), l’extraction séquentielle semble 

être plus agressive que l’extraction simple HCl, comme relevé par l’étude de Baraud et Leleyter 

(2012). Les extractions simples à HCl même à la concentration de 1M laissent penser à une 

sous-estimation de la fraction mobile potentiellement disponible. Giancoli Barreto et al. (2004) 

retrouvent des résultats semblables en comparant une extraction simple à HCl 0,1M à des 

extractions séquentielles en employant la procédure de Tessier. En effet, leur étude montre que 

les pourcentages de Cr, Ni et Pb extraits à HCl sont beaucoup plus faibles que ceux extraits 

avec le protocole d’extractions séquentielles, tandis que pour Cu, les pourcentages extraits sont 

équivalents. 

Pour Cu et Zn, les variations entre les pourcentages extraits par HCl et par l’extraction 

séquentielle sont plus marquées pour le sol C, pour lequel on relève des écarts respectifs de 37 

et 84%, contre 11 et 12 % (sol L) et 29 et 12% (sol R). 

Pour Co et Ni, les écarts sont similaires et du même ordre pour le sol R (57 et 55% 

respectivement) et le sol C (50 et 60%), tandis que pour le sol L, les variations sont de 40% et 

21% respectivement pour Co et Ni. 

Concernant Cd, pour le sol C, le pourcentage extrait par HCl est de 32% contre 6% seulement 

pour F6. Pour les sols R et L, la variation est moins marquée avec 44% et 69% pour F6 et 55 et 

83% pour HCl respectivement. En effet, Cd est le seul élément de l’étude pour lequel 

l’extraction HCl est plus agressive que l’extraction séquentielle quel que soit le type de sol (non 

contaminé (C) ou contaminé (L et R)).  

Pour ce qui est du Pb, les variations observées entre les pourcentages extraits par l’extraction 

séquentielle et HCl 1M sont différentes selon la nature du sol. En effet pout les sols R et L, 

l’extraction simple HCl est plus agressive que l’extraction séquentielle et le contraire est noté 

pour le sol C. Les variations pour les sols R et L sont de 13% et 29 % respectivement. Pour ce 

qui est du sol C, la variation notée est de 57%. Il est à noter que des problèmes analytiques ont 

été notés pour l’extraction séquentielle concernant Pb (partie I.4-chapitre 3).   

Par ailleurs, Cr représente le métal avec le plus grand écart entre les pourcentages extraits par 

HCl et par l’extraction séquentielle indépendamment du type de sol. En effet, pour tous les sols, 

les pourcentages en Cr extraits par HCl est de 6%. Pour ce qui est de l’extraction séquentielle : 

(C)F6=32% ; (L)F6=27% ; (R)F6=47%.  



91 

 

I.6) Comparaison des résultats de l’extraction simple avec HCl et EDTA 

 

Une étude complémentaire par extraction simple EDTA présentée en annexe n°6 a été réalisée 

sur les sols C et L et comparée à l’extraction HCl.  

En accord avec plusieurs études (Madrid et al. 2007 ; Baraud et Leleyter 2012; Gzar et Gatea 

2015), les résultats montrent que pour tous les métaux, excepté Cd, HCl est plus agressif qu’ 

EDTA. D’autre part, une étude de Sahuquillo et al. (2003) montre que l’EDTA extrait Cu et Pb 

plus que l’acide acétique (CH3-COOH), selon ces mêmes auteurs cela signifie que ces deux 

éléments sont préférentiellement mobilisables par complexation plutôt que par acidification. En 

effet, les constantes de complexation sont de log K(Cu) =17,8 et log K(Pb)= 18,3. Il est aussi à 

noter que EDTA est un agent chélatant hexadentate, il a donc un effet complexant fort, tandis 

que HCl combine deux effets : l’effet acide du proton acide (H+) et l’effet complexant de l’ion 

Cl- (Leleyter 1998). 

Le classement de disponibilité potentielle évalué par EDTA est comme suit : Cr<Co< 

Zn<Ni<Cu-Cd<Pb.  

L’EDTA extrait 2% du Cr total pour le sol C, ces résultats sont en accord avec ceux de El Ass 

et al. (2003) qui ont obtenu un pourcentage de 1,5% avec l’extraction simple à l’EDTA. Cr est 

donc très peu extrait par EDTA. 

Les pourcentages extraits par EDTA de Cd et Pb sont plus élevés par rapport aux autres métaux 

de l’étude : Pb est extrait à 80% par EDTA pour le sol L. Sahuquillo et al. (2003) expliquent 

que l’EDTA tend à surestimer la disponibilité de Pb, cela est dû à la forte complexation entre 

Pb et EDTA (avec une constante de complexation de log K=18,3). Dans l’étude de Leleyter et 

al. (2012), les auteurs affirment que l’EDTA est l’extractant le plus adapté pour évaluer la 

disponibilité potentielle de Pb pour de nombreux sols et sédiments, comparé à l’extraction 

simple à HCl et à l’extraction séquentielle par Leleyter et Probst (1999). 

Abollino et al. (2002) extraient de même par l’EDTA (0,02M) entre 63 et 97% de Pb, ce qui 

représente le pourcentage le plus élevé par rapport aux autres métaux de leur étude. Le 

classement décroissant des pourcentages de leur étude est comme suit : Cr<Fe<Ni<Zn<Cd<Pb, 

ce qui correspond également à nos résultats.  Dans leur étude, les auteurs rapportent également 

que dans des sols non pollués, les pourcentages extraits de Cu et Zn par EDTA sont faibles. De 

même, l’étude de Kouchou el al. (2020) sur des sols agricoles montre que EDTA extrait 16% 

de Cu et 11% de Zn. Ceci est en accord avec les résultats obtenus par le sol de C (non pollué), 

qui présente des pourcentages faibles pour Cu et Zn (13 et 11% respectivement).  
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Yutong et al. (2016) ont étudié la disponibilité potentielle d’ETM déterminée par EDTA (0,05 

M) pour un sol urbain contaminé. Leurs résultats montrent que les pourcentages d’ETM extraits 

sont très variables et que Cu, Pb et Zn représentaient les métaux les plus disponibles, 

contrairement à Cr qui présentaient les plus faibles pourcentage extrait par EDTA. Ceci est 

également observé dans nos résultats, en effet Cr représente le métal le moins potentiellement 

disponible avec l’extraction avec EDTA.  

II. Etude des souches fongiques identifiées dans les sols 

II.1) Présentation des souches fongiques utilisées pour les essais de 

bioaugmentation 

Les souches fongiques étudiées au cours de la thèse sont : Absidia cylindrospora (AcS2000) et 

Perenniporia fraxinea (Pf2019). Il s’agit de souches fongiques appartenant à des taxons 

différents (tableau 14). Ces souches proviennent de la mycothèque du laboratoire Toxemac 

(ABTE) et ont été préalablement isolées à partir de différents sols pollués d’origine industrielle 

fortement contaminés en métaux et en HAP. Ceci veut dire que ces souches peuvent tolérer des 

teneurs élevées en métaux et représentent donc de bons candidats pour des essais de 

mycoremédiation (Albert 2019). Le genre Absidia, en particulier suscite beaucoup d’intérêt ces 

dernières années. En effet deux nouvelles espèces d’Absidia (A. saloaensis sp. nov. (URM 

8209) et A. multispora sp. nov. (URM 8210)) ont été récemment isolées à partir de sols 

brésiliens (Rafhaella et al. 2020). De plus, deux espèces d’Absidia (A. spinosa var. 

biappendiculata et A. cylindrospora var. nigra) ont été élevées à un rang spécifique et nommées 

: A. biappendiculata comb. nov. et A. nigra comb. nov. respectivement (Zong et al. 2021). La 

figure 13 présente les photographies des mycéliums de ces deux souches fongiques. Le 

tableau 14 présente la taxonomie des deux souches étudiées ainsi que leurs origines. 

Tableau 14. Taxonomie et origine des souches étudiées. 

Espèce Division Ordre Famille 
Origine des isolats et 

données de contamination 
des sols  

Absidia  
cylindrospora 

 

 
Mucoromycota 

 

 
 

Mucorales  
 

 
 

Cunninghamellaceae  
 

sol industriel  
HAP 2061 mg.kg-1  

Cd 12 mg.kg-1  
Cu 135 mg.kg-1  
Pb 999 mg.kg-1 

Perenniporia 
 fraxinea 

   
Basidiomycota  
 

 
 Polyporales  

 

 
Polyporaceae  

 

sol industriel  
Cd < LD  

Cu 100 mg.kg-1  
Pb 140 mg.kg-1
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Figure 13. Photographies des mycéliums sur milieu MEA des souches fongiques étudiées. (a) : 
Perenniporia fraxinea ; (b) : Absidia cylindrospora. 

 

II.2) Caractérisation fongique des sols étudiés 

 

La méthode d’incorporation directe (Warcup 1950) et la méthode des suspensions-dilutions 

ainsi que l’isolement des colonies sur milieu MEA et l’observation des isolats au microscope 

ont permis d’identifier les colonies fongiques qui se sont développées à partir des sols 

synthétiques S+ et S- et du sol réel R. 

 

                 II.2.1) Identification des souches fongiques dans les sols synthétiques 
 

Trois souches de champignons ont été identifiées dans le sol non contaminé (S-) : Trichoderma 

viride, Umbelopsis sp. et Phialophora sp. Seules les deux premières sont également retrouvées 

pour le sol contaminé (S+). 

La souche fongique Phialophora sp. n’a pas été identifiée dans le sol synthétique après l’avoir 

contaminé en métaux. 

La souche fongique Umbelopsis sp. est généralement retrouvée dans les sols. Des espèces du 

genre Umbelopsis (Mortierella) ont été isolées à partir de plusieurs sols de forêt en Nouvelle 

Zélande, en Pologne, en Australie et aux Pays-Bas (Mahoney et al. 2003 ; Meyer et Gams 2003). 

Umbelopsis sp. colonise généralement les feuilles jeunes et sensibles dans des conditions 

humides (Kowalik, 2013). On retrouve les mêmes conditions (humidité) dans la tourbe de 

sphaigne qui est l’un des composants utilisés dans la préparation du sol synthétique.  
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Cette espèce est également connue pour sa capacité à décomposer les débris végétaux, à 

dégrader les HAPs et à produire l’acide oxalique (Li et al. 2018). 

La souche fongique Phialophora sp. est un champignon filamenteux que l'on trouve dans le 

monde entier, principalement dans le sol, sur les plantes et les aliments en décomposition. Elle 

possède la particularité de dégrader la lignine (Daniel et al. 2019). Cette souche a été décrite 

dans la littérature comme pathogène pour les plantes (soja) (Malvick et Impullitti 2007) et pour 

l’être humain (Ajello et al. 1974). 

Des espèces de Phialophora ont été isolées à partir de racines de plantes ayant poussé sur un 

téril contaminé en Pb et Zn (Zhang et al. 2013).  Une espèce de Phialophora (P. malorum) est 

connue pour sa capacité à tolérer de fortes concentrations en Cu (Daniel et al. 2019). Bien que 

cette souche ait été isolée à partir de zones contaminées en métaux, elle n’a pas été identifiée 

dans le sol synthétique après l’avoir contaminé. 

 

               II.2.2) Identification des souches fongiques dans le sol réel R  
 

Dans le sol R, 8 espèces fongiques sont isolées et identifiées : un Mucoromycète et 7 

Ascomycètes dont 3 espèces appartenant au genre Aspergillus. Cette diversité fongique peut 

être visualisée sur la photographie de la figure 14 qui représente des colonies fongiques ayant 

poussé sur milieu MEA à partir de la méthode des suspensions dilutions. En effet, comme le 

montre la figure 14, plusieurs souches fongiques de différentes couleurs (gris, orange, jaune, 

marron et blanc) et de différentes morphologies sont observées. Le nombre d’UFC par gramme 

de sol est de 3.104 UFC.g-1 de sol dans le sol R. 

 

Figure 14. Photographie des colonies fongiques isolées du sol R. 
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La figure 15 présente les 8 espèces fongiques identifiées dans le sol R en précisant leurs 

appartenances taxonomiques. 

 

Figure 15. Taxonomie des souches fongiques isolées du sol R. 

La souche fongique Actinomucor elegans est un micromycète du même ordre (Mucorales) que 

la souche avec laquelle sera réalisée la bioaugmentation : Absidia cylindrospora (chapitre 3). 

Cette souche est souvent retrouvée dans les sols riches en matière organique, dans les 

excréments mais aussi dans certains aliments fermentés d’origine asiatique, sur d'autres 

champignons et sur des matières végétales (Benjamin et Hesseltine 1957 ; Jong et Yuan, 1985). 

Elle a par exemple été isolée par à partir des racines de la plante Abutilon theophrasti Medi 

(Schulz et al. 2017). 

La souche fongique Aspergillus fumigatus a été isolée dans de nombreuses études à partir de 

sols contaminés en Cd (Talukdar et al. 2020) en Pb, Cr et Zn (Gupta et al. 2018) et à partir d’air. 

Aspergillus fumigatus est ubiquitaire dans l’environnement, mais aussi un pathogène 

opportuniste pouvant être la cause de plusieurs infections chez les patients immunodéprimés 

(Garcia-Rubio et Alcazar-Fuoli 2018). 

La souche fongique Aspergillus niger a été isolée à partir de sols pollués en métaux et étudiée 

pour ses propriétés biosorbantes par plusieurs auteurs. Khan et al. (2019) ont isolé Aspergillus 

niger et Aspergillus fumigatus à partir de sols riches en Pb et en Hg provenant d’une zone 

industrielle. Ahmad et al. (2006) ont isolé Aspergillus niger à partir d’un sol recevant les 

déchets municipaux (avec des effluents industriels) riches en Cd, Cr et Ni. Srivastava et Thakur 

(2006) ont isolé la même souche à partir de sol contaminé en Cr provenant d’effluents de 

tannage de cuir. 
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Aspergillus ustus est un champignon filamenteux retrouvé dans les aliments, le sol et l’air 

intérieur. Cette souche peut être la cause de maladies infectieuses (Varga et al. 2008). 

Gliocladium virens est un champignon saprophyte commun mycoparasitique sur une grande 

variété de champignons (van Tilburg et Thomas 1993). Les genres fongiques Gliocladium et 

Trichoderma sont connus pour leur utilisation en tant qu’agents de lutte biologique (= 

biofongicide en agriculture ou pour la protection de bois) (Dumroese et al.1996 ; Verma et al. 

2007). 

Les espèces du genre Monodictys présentent une croissance assez rapide et forment des colonies 

de couleur verte virant vers le gris. Ces espèces sont retrouvées dans l’air, le sol, le bois, les 

plantes mortes et en décomposition et les plumes. Elles ne présentent pas de danger pour la 

santé humaine. Ces espèces ont été isolées à partir de sols chinois (Liu & Zhang 2007 ; Wu et 

al. 2009) et à partir de plumes de volailles retrouvées dans le sol (Anglesea et Swift 1971). 

La souche fongique Paecilomyces lilacinus est largement utilisée pour son rôle d’agent de lutte 

biologique contre les nématodes qui parasitent les plantes (Mitchell et al. 1987 ; Khan et al. 

2006). 

La méthode PCR (Polymerase Chain Reaction) a été nécessaire pour identifier Cochliobolus 

geniculatus.  

La PCR a été réalisée d’abord en utilisant les amorces ITS 1-4 (Internal Transcribed Spacer). 

Ces amorces sont les plus utilisées en matière d’identification des champignons. Elles 

présentent généralement une grande efficacité pour l’identification de la plupart des espèces 

fongiques (Schoch et al. 2012). 

Sur le gel d’électrophorèse (figure 16), on visualise deux bandes. En effet, une impureté, une 

contamination ou encore une hybridation aspécifique des amorces pourrait produire dans le 

milieu réactionnel l'apparition d'une deuxième bande discrète. 

Ensuite, la PCR a été réalisée en utilisant des amorces différentes : β tubuline (βt2ab) et 

calmoduline (CaM). Les résultats obtenus sur gel d’agarose pour ces deux amorces sont 

présentés sur la figure 16). 
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B1 : migration du produit de PCR obtenu par amplification de la beta-tubuline  
B2 : migration du produit de PCR obtenu par amplification de la calmoduline   

 

Figure 16. Photographie des amplicons obtenus par PCR à partir de l’ADN de la souche Cochliobolus 
geniculatus avec les amorces ITS 1-4 (A) et les amorces βt2ab et CaM (B). 

 

Le séquençage de l’ADN a permis d’identifier cette souche en retrouvant des homologies de 

séquence comme étant Cochliobolus geniculatus. Il existe très peu de données dans la littérature 

traitant de cette souche. Manamgoda et al. (2011) ont isolé Cochliobolus geniculatus à partir 

des feuilles d’une plante appelée Gymnema sylvestre. C’est une plante médicinale utilisée en 

Asie comme traitement naturel du diabète (aidant à baisser la glycémie). Kang et al. (2018) ont 

isolé des espèces de Cochliobolus à partir de feuilles de maïs présentant une chlorose des 

feuilles. 
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II.3) Conclusion 

 

L’étude de la flore fongique des sols a permis d’identifier le nombre de souches présentes dans 

les sols de l’étude et de comparer la flore fongique de deux sols de nature différente (un sol réel 

(R) et un sol synthétique (S) préparé en laboratoire). Cette étude a également permis d’apprécier 

la diversité fongique d’un sol réel, avec 8 souches identifiées appartenant à des groupes 

taxonomiques différents : 5 ordres différents (Mucorales, Eurotiales, Pleosporales, Hypocreales 

et Dothideales) et 2 divisions différentes (Ascomycota et Mucoromycota). 

La mucorale (Actinomucor elegans) identifiée dans le sol R, fortement chargé en Cu, Pb et Zn, 

pourrait être éventuellement testée pour des essais de mycoremédiation, les mucorales étant 

souvent employées pour des essais de bioaugmentation (Albert et al. 2019). 

Concernant le sol synthétique, seulement 3 souches fongiques ont été identifiées et proviennent 

certainement de la tourbe employée dans la préparation du sol. 

De plus, ces deux sols (S et R) présentent la particularité de ne pas contenir les deux souches 

fongiques (Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea) prévues pour les essais de 

bioaugmentation. Les espèces introduites en bioaugmentation seront certainement plus 

dominantes par rapport aux souches initialement présentes dans le sol, car elles seront apportées 

en plus grande quantité.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

https://www.google.com/search?rlz=1C1GCEA_enFR831FR831&sxsrf=ALeKk033woYN0IQTvBQaJ74oXERKAQoOVw:1595003964499&q=Pleosporales&stick=H4sIAAAAAAAAAOPgE-LRT9c3NMwuzjCsyEpX4tLP1TcwTk7LLsvV0s0ot9JPzs_JSU0uyczP088vSk_MyyzOjU_OSSwuzkzLTE4EiRdb5RelpBYtYuUJyEnNLy7IL0rMSS3ewcoIAI95hq1dAAAA&sa=X&ved=2ahUKEwjtiODl3NTqAhVGQBoKHbTkBHYQmxMoATAYegQIDBAD
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Chapitre 4 : Mise au point du 
microcosme 
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Ce chapitre décrit les étapes mises en œuvre pour la mise au point du microcosme le plus adapté 

à notre problématique d’étude des interactions champignon-métal. Les objectifs de cette mise 

au point sont en premier lieu de pouvoir séparer les différents constituants du microcosme (sol 

dépourvu de mycélium et mycélium dépourvu de sol) et les analyser séparément en fin d’essai. 

De plus, il est important de pouvoir récupérer le mycélium à la fin de la période d’incubation 

du microcosme et de déterminer la quantité de métal réellement accumulée dans celui-ci.  

La mise au point du microcosme comporte donc deux volets majeurs : un volet pratique et un 

volet analyse, sur lesquels reposent la sélection du type de microcosme approprié pour l’étude. 

Le volet pratique concerne la conception du microcosme de départ et la méthode de séparation 

des couches du microcosme à la fin de la durée d’incubation. 

Le volet analyse concerne la possibilité d’analyser de façon efficace les teneurs en métaux dans 

chaque composant du microcosme, en particulier d’analyser les teneurs en métaux réellement 

accumulées dans le mycélium.  

Ces travaux font suite aux travaux de thèse réalisés par Albert (2019), qui a testé un premier 

microcosme dit « en mélange » pour étudier l’influence de la souche fongique Absidia 

cylindrospora sur la labilité des métaux. Or, la conception du microcosme ne permettait pas de 

séparer le mycélium du sol. Le champignon restait incorporé au sol et c’est donc le sol mélangé 

au mycélium qui était analysé. Par conséquent, les teneurs en métaux accumulées 

respectivement dans le mycélium et dans le sol n’étaient pas accessibles. 

L’objectif est donc d’améliorer la séparation/récupération du mycélium et du sol après la mise 

au contact du sol avec le champignon pour une meilleure analyse des teneurs en métaux dans 

ces deux matrices. 

Les premiers essais développés au laboratoire ont consisté à réaliser des microcosmes dit « en 

mélange » contenant le broyat fongique, un milieu de culture minimum, de la sciure de bois et 

du sol (Albert 2019). Dans l’objectif d’isoler le mycélium, des microcosmes dit « en couches » 

ont ensuite été développés dans le cadre de notre étude pour permettre une meilleure séparation 

et récupération des différentes parties du microcosme. Pour cela, des essais ont d’abord été 

conçus en cristallisoir, ensuite en boîte de Petri d’un diamètre de 90 mm et d’une hauteur de 20 

mm avec et sans l’usage de filtres. 

La mise au point du microcosme a débuté avec l’emploi du sol C, du fait de son abondance 

ainsi que sa facilité de manipulation : le sol n’étant pas contaminé, sa manipulation ne nécessite 

pas de précautions particulières. L’optimisation du microcosme s’est poursuivie avec le sol S+ 

pour mieux standardiser le système. 
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Les deux approches expérimentées au cours de la mise au point des microsomes sont la 

bioaugmentation et la biostimulation (détaillées en chapitre 1 -partie VI.3.1). Pour rappel 

(annexe n°7), les microcosmes biostimulés correspondent aux microcosmes où la flore 

endogène est stimulée en apportant des nutriments, tandis que les microcosmes bioaugmentés 

correspondent aux microcosmes dans lesquels une espèce allochtone est ajoutée (Absidia 

cylindrospora ou Perenniporia fraxinea).  

I. Microcosme en cristallisoir 
 

I.1) Réalisation du microcosme en cristallisoir 

 

Les microcosmes sont réalisés dans des cristallisoirs (d’un diamètre de 70 mm et d’une hauteur 

de 40 mm) préalablement stérilisés.  

Pour les microcosmes bioaugmentés (C Aac 60 et C Aac 30), la souche Absidia cylindrospora 

est mise en culture à 25°C sur milieu MEA dans des boîtes de Petri (figure 17A). Après 10 jours 

de culture, le mycélium est gratté avec un scalpel stérile, puis broyé à l’Ultraturrax en présence 

de 15 mL de milieu de Galzy et Slonimski (GS) (figure 17B). Le broyat est ensuite incorporé à 

3 g de sciure (copeaux de bois de hêtre) dans un cristallisoir stérile (figure 17C). L’ensemble 

est incubé 3 jours à 25°C (couvert avec du film stérile) jusqu’au développement d’une couche 

de mycélium à la surface de la sciure (figure 17D). Une masse de 60 g (série 1 : C Aac 60) ou 

30 g (série 2 : C Aac 30) de sol est alors ajoutée sur les deux couches (sciure + mycélium) et 

humidifiée par 30 mL (série 1) ou 15 mL (série 2) d’eau stérile. Le microcosme « en couches » 

est ainsi constitué (figure 17E). Les microcosmes biostimulés (CS 60 et CS 30) ne contiennent 

pas de souche fongique apportée, le sol est directement ajouté sur une sciure imbibée de milieu 

de culture GS, tandis que le microcosme témoin (CT) est constitué de sol et de sciure imbibée 

d’eau. 

 Les microcosmes sont incubés 20 jours à 25°C, puis subissent un séchage à 35°C pendant 2 

jours. Les microcosmes secs sont séparés selon leur type en 2 ou 3 couches (sciure, mycélium, 

sol) qui sont ensuite analysées pour leurs teneurs totales en éléments métalliques. 
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A) Boîte de Petri (milieu MEA) contenant le mycélium d’Absidia cylindrospora âgé de 10 jours.                                                                                                                                                                                                                     
B) Mycélium gratté et mis en suspension dans le milieu GS. 
C) Suspension fongique incorporée à la sciure. 
D) Formation d’une couche de mycélium à la surface de la sciure.  
E) Microcosme final en 3 couches : sciure, mycélium et sol. 

Figure 17. Protocole de réalisation du microcosme en cristallisoir. 

 

Le tableau 15 présente la description des microcosmes en cristallisoirs. 

Tableau 15. Tableau descriptif des microcosmes en cristallisoir. 

 

 

Nom 
Microcosme 

sol condition 
sciure 

(g) 
biomasse 
fraîche (g) 

milieu 
GS 

(mL) 

sol 
(g) 

eau 
(mL) 

sé
ri

e 
1 

C Aac 601 C 
bioAugmentation 

 

3 1,47 

15 
 

60 
 

30 
 

C Aac 602 C 3 0,92 

C Aac 603 C 3 1,63 

CS 60 C 
bioStimulation 

 
3 0 

sé
ri

e 
2 

CAac 301 C 
bioAugmentation 

3 0,83 

30 
 

15 
 

CAac 302 C 3 0,83 

CS 30 C bioStimulation 3 0 

C T C témoin 3 0 0 
 

Série 1 : 60g de sol C ; Série 2 : 30g de sol C  
Sol C : CAac 601, CA ac 602, CA ac 603 : sol C(60g) bioaugmenté avec Absidia cylindrospora ; CA ac 30 1, 
CA ac 30 2 : sol C(30g) bioaugmenté avec Absidia cylindrospora ;  
CS30 : sol C(30g) sans champignon (biostimulation) ;  
CS60 : sol C(60g) sans champignon (biostimulation) ;  
CT : sol C sans champignon. 

 

Cette partie présente les résultats de la séparation des composants des microcosmes en 

cristallisoir et de l’analyse des métaux dans ces composants. 

I.2) Séparation des composants du microcosme en cristallisoir 

 

Après les 20 jours d’incubation à 25°C, les microcosmes sont mis à sécher à une température 

de 35°C pendant 2 jours. Les différentes couches (sciure, mycélium, sol) ont pu être dissociées, 

mais pas de façon parfaitement distincte. 
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La figure 18 représente les photographies prises lors de la séparation des couches du 

microcosme. 

La figure 18-A montre que la couche de sol forme une sorte de disque qui, une fois le 

cristallisoir renversé, se détache du microcosme. Sur la figure 18-B, on peut observer que la 

couche de mycélium formée entre le la sciure (partie inférieure du microcosme) et le sol (partie 

supérieure du microcosme) n’est pas apparente. En effet, la couche est tellement fine qu’après 

les 20 jours d’incubation, elle n’est plus réellement distinguable. Le mycélium est gratté avec 

une spatule pour le dissocier des deux parties. La sciure restée au fond du cristallisoir (figure 

18-C) est également grattée avec une spatule pour être récupérée. 

 
 

A) Sciure au fond du cristallisoir en contact direct avec le mycélium d’Absidia cylindrospora   
B) Couche de sciure liée à la couche de sol 
C) 3 couches du microcosme : sciure, mycélium et sol 

Figure 18. Photographies des microcosmes en cristallisoir prises au moment de la séparation des 
couches. 

La figure 19 présente les photographies des mycéliums issus des trois essais de bioaugmentation 

(CAac (1,2,3)). Il est bien visible que les mycéliums sont emmêlés aux copeaux de sciure et 

quelques grains de sol y sont adsorbés. Il n’est donc pas possible d’isoler le mycélium du sol et 

de la sciure. Le mycélium d’Absidia cylindrospora obtenu reste en effet intimement mélangé à 

de la sciure et du sol. L’analyse des teneurs en éléments métalliques dans le mycélium n’est 

donc pas fiable, car c’est le mélange mycélium + sciure + grains de sol qui sera analysé, malgré 

le fait que les trois composants ont été dissociés du microcosme et récupérés séparément. 
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CAac 601, CA ac 602, CA ac 603 : microcosme bioaugmenté avec Absidia cylindrospora  

Figure 19. Photographies des mycéliums à la fin de l’essai issus des microcosmes en cristallisoir. 

I.3) Analyse des métaux dans les composants des microcosmes en cristallisoir 

 

Bien que la séparation des composants du microcosme (le sol, la sciure et le mycélium) ne soit 

pas efficace (adaptée), les trois couches sont tout de même analysées afin de pouvoir avancer 

sur d’autres paramètres (la taille du microcosme, la masse de sol à ajouter, la durée d’incubation 

du microsome). L’objectif est de voir s’il y a une variation des concentrations en métaux après 

les 20 jours d’incubation dans les différentes couches du microcosme entre les microcosmes 

biostimulés et bioaugmentés, bien que le sol C soit peu chargé en métaux (sol non contaminé). 

Les différents composants sont minéralisés et dosés pour leurs teneurs totales en éléments 

métalliques.  Les teneurs en métaux dans la sciure brute (sans aucun traitement) sont présentés 

dans le tableau 16. En rappel, les teneurs en métaux dans les deux sols C sans traitement sont 

également présentés dans ce même tableau. 

Tableau 16. Teneurs totales (Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn) dans les sols C et la sciure employée pour les 
microcosmes en cristallisoir. 
 

Teneur en mg.kg-1 Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn 

Sol C 1,1 ± 0,1 2,7 ± 0,5 14 ± 3 6± 1 6,1 ± 0,4 20 ± 1 21 ± 2 

Sciure non traitée <LD= 1,04 <LD= 1,65 <LD= 1,30 1,05±0,14 <LQ=1,90 <LD=2,88 <LD=0,52 

 

Sciure non traitée : sciure brute avant son introduction en microcosme de sol. 

Sol C : sol C sans traitement avant son introduction en microcosme de sol.  

 

Les éléments présentés sont Cd, Cr, Co, Cu, Ni, Pb et Zn. Les résultats des teneurs en métaux 

dans le sol et la sciure des microcosmes sont affichés dans le tableau 17. La dernière ligne de 

ce tableau présente les valeurs de limites de détection. 
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Tableau 17. Teneurs totales de Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn dans le sol et la sciure des microcosmes en cristallisoir. 

 
    Concentrations en mg.kg-1 

      Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn 

So
l C

 

   sol sciure sol sciure sol sciure sol sciure sol sciure sol sciure sol sciure 

 Sol Initial C 1±0 <LD 3±1 <LD 14 ± 3 <LD 6±1  6±1 <LD 20 ±1 <LD 21±2 <LD 

BS 
CS 30 1±0 <LD 2±1 1±0 19±4 10±2 10±5 4±0 8±2 4±1 20±1 10±1 24±1 15±1 

CS 60 1±0 <LD 3±1 1±0 15±2 6±1 8±4 2±0 6±2 1±0 20±1 3±1 26±4 14±1 

témoin C T 1±0 <LD 2±1 <LD 16±4 4±0 8±2 4±0 9±3 3±1 21±1 8±1 28±2 14±1 

BA ac 
CA ac 60*  1±0 <LD 2±1 <LD 19±1 2±1 9±2 2±1 7±1 <LD 20±1 <LD 24±1 10±1 

C A ac 30** 1±0 <LD 3±1 <LD 16±1  <LD 6±0  <LD 8±1 <LD 23±3 <LD 24±2 14±2 

 LD 0,02  0,17  0,05  0,07  0,12  0,35  0,05  

 
Sol C : CAac 601, CA ac 602, CA ac 603: sol C(60g) bioaugmenté avec Absidia cylindrospora ;  
CAac 30 1, CAac 30 2 : sol C (30g) bioaugmenté avec Absidia cylindrospora ; 
CS30 : sol C(30g) sans champignon (biostimulation) ;  
CS60 : sol C(60g) sans champignon (biostimulation) ;  
CT : sol C sans champignon. 
BA ac : bioaugmentation avec Absidia cylindrospora ; BS : biostimulation. 
LD= limite de détection 
*La moyenne de CA ac 60 est réalisée à partir de 3 exemplaires 
**La moyenne CAac 30 est réalisée à partir de 2 exemplaires 
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D’après les résultats affichés en tableau 17, les concentrations en ETM dans les sols ne semblent 

pas varier entre les sols biostimulés et les sols bioaugmentés c’est-à-dire au contact du 

champignon. Aussi en comparant ces valeurs aux concentrations dans le sol C (initial sans 

aucun traitement), il n’y a pas de variation notée. D’après ces données, il est possible de dire 

qu’il n’y a pas réellement d’impact des traitements (biostimulation et/ou bioaugmentation) en 

microcosmes de sol sur les teneurs totales en ETM dans les conditions de l’étude. 

Pour ce qui est de la sciure dans les microcosmes, il est visible qu’un léger transfert d’ETM a 

eu lieu à partir du sol. Pour Cr, Cu, Pb, Ni et Zn, les teneurs dans la sciure brute sont faibles ou 

inférieures à la LD, alors que dans les sciures des microcosmes, les teneurs sont plus élevées 

par rapport à la sciure brute. Les teneurs en ETM proviennent forcément d’un enrichissement 

via le sol au contact de la sciure durant la durée d’incubation du microcosme. 

Tandis que pour Cd et Co, il n’y a pas eu de transfert en ETM noté entre les composants du 

microcosme. Leurs teneurs sont inférieures à la LD dans la sciure brute, ainsi que dans les 

sciures des microcosmes. Ceci peut être expliqué par la faible charge du sol C en Cd ([Cd]C=1 

mg.kg-1) et en Co ([Co]C= 2,7 mg.kg-1). On remarque également que les teneurs en ETM dans 

les sciures des microcosmes bioaugmentés sont inférieures à celles des microcosmes 

biostimulés, il y a donc un transfert plus faible d’ETM pour les microcosmes dans lesquels le 

mycélium s’interpose entre le sol et la sciure. Ceci laisse penser que le mycélium agit comme 

un filtre biologique (Damodaran et al. 2014). 

Cette première étude montre par ailleurs que la bioaugmentation avec Absidia cylindrospora 

d’un sol de forêt sur une durée de 20 jours n’a pas été suffisante pour influencer les teneurs en 

métaux dans les sols.  

Le tableau 18 présente les masses en poids sec de mycéliums récupérés à partir des microcosmes 

bioaugmentés avec la souche fongique Absidia cylindrospora, à la fin de l’essai (20 jours 

d’incubation). 

Tableau 18. Masses (en poids sec) de mycéliums obtenus à partir des microcosmes en cristallisoirs à la 
fin de l’essai. 

 CA ac 1 CA ac 2 CA ac 3 Masse moyenne 

masse en mg 164 112 78 118± 43 

 

Les résultats du tableau 18 montrent que les masses de mycélium récupérés à la fin de l’essai 

sur des triplicats de microcosmes sont assez variables, d’autant plus que visuellement les 

mycéliums obtenus n’ont pas le même aspect (figure 19), ce qui est lié à difficulté de la 

récupération du mycélium à la fin de la durée d’incubation. 
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Malgré cette non-représentativité, les teneurs en métaux accumulés au sein des mycéliums de 

chaque microcosme de sol C bioaugmenté avec Absidia cylindrospora ont été tout de même 

analysées et les résultats d’analyse sont présentés dans le tableau 19.  

Tableau 19. Teneurs totales en ETM dans les mycéliums issus des microcosmes en cristallisoir. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

CA ac 601, CA ac 602, CA ac 603 : microcosmes avec 60g de sol C bioaugmentés avec Absidia 
cylindrospora  

 

Les quantités accumulées dans les mycéliums sont très faibles, elles sont de l’ordre de 10-4 mg. 

Ceci peut être lié à trois phénomènes :  

 le fait que le sol C soit initialement peu chargé en métaux (si le sol de départ est peu 

chargé en métaux, la biosorption de métaux sera moins importante),  

  la faible biomasse récupérée à la fin de chaque essai, 

  la durée d’incubation (20 jours) qui parait faible pour la biosorption de métaux à 

partir d’un sol. Toutefois, une étude de mycoremédiation en microsome de sol pour 

traiter Cr a duré au maximum 15 jours (avec des prélèvements à 3, 7 et 15 jours) et 

a donné des taux d’élimination du Cr de 50% à 80% environ entre le jour 3 et le jour 

15 (Srivastava et al. 2006). 

Les essais ne sont pas répétables au vu des quantités de métal analysées dans les réplicas des 

microcosmes CA ac 60 1, CA ac 60 2, CA ac 60 3 qui sont différentes. En effet, les mycéliums 

récupérés à la fin de l’essai sont soit mélangés à de la sciure ou à du sol. Les concentrations de 

métaux accumulés dans le mycélium ne sont donc pas représentatifs de la quantité réellement 

accumulée par le mycélium, d’où les écart types très élevés.  

  Mycélium Absidia cylindrospora 

Cd 
(mg.kg-1) 7 1 1 3 ± 3 

(mg) 1,1.10-3 1.10-4 5.10-5 4.10-4 ± 6.10-4 

Co 
 (mg.kg-1) 4 2 1 2,3 ± 1,5 

(mg) 7.10-4 2.10-4 10-4 3,3.10-4± 3.10-4 

Cr 
 (mg.kg-1) 25 12 9 15±8 

(mg) 4,1.10-3  1,3.10-3  7.10-4  2,03.10-3± 2.10-3 

Cu 
(mg.kg-1) 22 6 1 10±10 

(mg) 3,6.10-3  6,5.10-4  5.10-5  1,4.10-3 ± 2.10-3 

Ni 
 (mg.kg-1) 11 4 5,8 7± 3 

(mg) 1,85.10-3  4,5.10-4  4,5.10-4  9,1.10-4± 8.10-4 

Pb 
(mg.kg-1) 287 12 6 101 ±160 

(mg) 0,05  1.10-3  4,5.10-4  1,7.10-2± 2,8.10-2 

Zn 
 (mg.kg-1) 376 25 25 142 ±202 

(mg) 0,06  2,8.10-3  4,5.10-4  3,1.10-2 ± 4.10-2 
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Néanmoins, en termes de quantité, il est possible d’observer que les métaux s’accumulent dans 

le mycélium, en particulier Pb et Zn avec des teneurs de l’ordre de 10-2 mg avec respectivement 

1,7.10-2 mg et 3,1.10-2 mg. Le Cr et Cu présentent des teneurs de 2,0.10-3 mg et 1,4.10-

3 respectivement. Les métaux les moins accumulés sont Cd (4,2.10-4 mg), Co (3,3.10-4 mg) et 

Ni (9,1.10-4 mg).   

 

I.4) Limites du microcosme  

 

La séparation des trois couches (sciure, mycélium, sol) n'est pas réalisée avec succès, le 

mycélium obtenu restant intimement mélangé à la sciure et au sol (visible en figure 19). 

Les résultats (masses et concentrations) ne sont pas attribuables aux mycéliums seuls (mais à 

un mélange : mycélium + sol + sciure), ils ne sont donc pas fiables, ce qui se traduit par un 

manque de reproductibilité. 

Ceci est confirmé par la variabilité des masses de mycéliums récupérés entre chaque 

microcosme à la fin de la durée d’incubation, mais aussi par les teneurs en ETM accumulées 

montrant des valeurs d’écart types très élevées. Ce type de microcosme n’est donc pas adapté à 

nos objectifs : une mise au point de ce microcosme est nécessaire. 

 

II. Microcosme en boîte de Petri avec filtre 

II.1) Réalisation du microcosme en boîte de Petri avec filtre 

 

Ces microcosmes sont conçus dans les boîtes de Petri (hauteur : 20 mm, diamètre : 90 mm) en 

déposant directement sur gélose (milieu MEA) un filtre en microfibre de verre d’un diamètre 

de 70 mm (Whatman). A l’aide d’une micropipette, un volume de 500 µL de milieu ou de 

suspension fongique ou d’eau est ajouté sur le filtre selon les conditions présentées dans le 

tableau 20.  Deux types de microcosmes ont été réalisés : (i) des microcosmes ne contenant que 

le champignon, soit Absidia cylindrospora soit Perenniporia fraxinea sans ajout de sol ; (ii) des 

microcosmes contenant la souche fongique et le sol C. Chaque microsome est réalisé en 2 

réplicats.  

Les suspensions fongiques sont préparées selon la méthode suivante : 8 mL de milieu à l’extrait 

de malt liquide (15g.L-1) stérilisé est ajouté au contenu d'une boîte de Petri de chaque souche.  

Une boîte âgée de 14 jours pour Perenniporia fraxinea et une boîte âgée de 7 jours pour Absidia 

cylindrospora sont utilisées. Le mycélium gratté mis en suspension dans le milieu MEA liquide 
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a subi un broyage à l’Ultraturrax. Les boîtes de Petri sont incubées pour une durée de 20 jours 

dans une étuve à 25°C, avec du parafilm sur les bords des boîtes pour éviter les contaminations. 

Tableau 20. Conditions de préparation des microcosmes avec filtres. 

 

T : témoin sans sol ; C: ajout de sol C ; A : bioaugmentation ; S :biostimulation 
(+) : ajout de sol ; (-) : pas d’ajout de sol 

TAac: microcosme en boîte de Petri avec filtres bioaugmenté avec Absidia cylindrospora sans sol. 
CAac: microcosme en boîte de Petri avec filtres bioaugmenté avec Absidia cylindrospora avec sol C. 
 TApf microcosme en boîte de Petri avec filtres bioaugmenté avec Perenniporia fraxinea sans sol. 
 CApf microcosme en boîte de Petri avec filtres bioaugmenté avec Perenniporia fraxinea avec sol C. 
 CS : microcosme en boîte de Petri avec filtres biostimulé avec sol C. 
 TC : microcosme en boîte de Petri avec filtres témoin avec sol C. 
 Tm : microcosme en boîte de Petri avec filtres témoin sans sol. 

 

Les résultats de cette partie présentent : la méthode de séparation des couches du microcosme 

en boîte de Petri avec filtre, puis l’analyse des métaux dans les différents composants du 

microcosme. 

 

II.2) Séparation des composants du microcosme en boîte de Petri avec filtre 

 

Pour les microcosmes en boîte de Petri avec filtres (microcosmes préparés avec le sol C), les 

parties à séparer sont le sol et le filtre, puisque le mycélium pousse directement sur le filtre.  

Les photographies sur la figure 20 représentent les filtres sur lesquels ont poussé Absidia 

cylindrospora (figure 20-A) et Perenniporia fraxinea (figure 20-B) en l’absence de sol. 

Le sol déposé au-dessus du filtre est retiré à l’aide d’une spatule, le filtre est décollé de la gélose 

à l’aide d’une pince stérile à usage unique.  

Les filtres (sur lesquels des grains de sols restent étroitement liés au mycélium sur le filtre 

rendant difficile la séparation des matrices sol/mycélium) ainsi que les sols ont été séchés à 

Condition Désignation essai Substrat ajouté Sol C 

Bioaugmentation 

Absidia cylindrospora 

TAac 500µL de suspension Absidia cylindrospora - 

 CAac 500µL de suspension Absidia cylindrospora + 

Bioaugmentation 

Perenniporia fraxinea 

 Tpf 500µL de suspension Perenniporia fraxinea - 

 CApf 500µL de suspension Perenniporia fraxinea + 

 
Biostimulation 

 CS 500µL de milieu MEL liquide + 

 
Témoin 

 TC 500µL d’eau stérile + 

 Tm 500µL de milieu MEL liquide - 
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25°C séparément pendant 6 jours avant d’être minéralisés selon le protocole présenté en 

chapitre II partie I.4. La gélose restée au fond de la boîte de Petri est raclée et congelée avant 

minéralisation selon le même protocole. 

 

Figure 20. Photographies des filtres avec : Absidia cylindrospora (A) et Perenniporia fraxinea (B). 

 

II.3) Analyse des métaux dans les composants des microcosmes en boîte de Petri 

avec filtre 

 

Les composants du microcosme à analyser sont les filtres, les géloses et les sols. Les filtres 

minéralisés sont les filtres sur lesquels les suspensions fongiques sont déposées et donc sur 

lesquels les mycéliums ont poussé. Les teneurs en métaux dans des filtres et la gélose bruts non 

traités et dans le sol C sans traitement sont présentées dans le tableau 21. 

Tableau 21. Teneurs totales de Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn dans le sol C, le filtre et la gélose sans 
traitement. 

Teneurs en 
mg.kg-1 

Cd Co Cr Cu Ni Pb 
Zn 

Sol C 1,1± 0,1 2,7 ± 0,5 14 ± 3 6± 1 6,1 ± 0,4 20 ± 1 21 ± 2 

Filtre neutre <LQ 0,2 ± 0,0 5± 1 0,8 ± 0,2 <LQ <LQ 27151± 1997 

Gélose MEA 
non traitée 

<LQ <LQ <LQ 0,24± 0,02 <LQ <LQ 36±3 

 

Sol C : sol C sans traitement avant son introduction en microcosme de sol.  

Filtre neutre : filtre brut avant son introduction en microcosme de sol. 

Gélose MEA non traitée : gélose brute avant son introduction en microcosme de sol. 

 

Les teneurs en métaux (Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb) dans les composants du microcosme sont 

affichées sur le tableau 22. Les concentrations en Zn ne sont pas présentées pour cette partie.
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Tableau 22. Concentrations totales de Cd, Co, Cr, Cu, Ni et Pb dans les sols et les filtres des microcosmes avec filtres en mg.kg-1. 

  type microcosme Cd 
Co Cr 

 
Cu 

 
Ni 
 

Pb 
 

     sol filtre sol filtre sol filtre sol filtre sol filtre sol filtre 

  
Filtre neutre 

et sol C  

1± 0 

 

<LQ 3±1 

 

0,2 ± 0,0 14±3 

 

5± 1 6± 1 

 

0,8 ± 0,2 6,1 ± 0,4 

 

<LQ 20 ± 1 

 

<LQ 

Sa
n

s 
le

 s
o

l 

Témoin  Tm  
 

 
(-) 

 
 

 
<LQ 

 
 

 
(-) 

3±1  
 

 
(-) 

16±1  
 

 
(-) 

1±0  
 

 
(-) 

<LQ  
 

 
(-) 

 
 
 
 

<LQ 

A.c 
TAac 1 4±1 15±6 2±1 <LQ 

 TAac 2 3±0 18±4 2±0 <LQ 

P.f 
 TApf 1 <LQ 2±1 2±0 <LQ 

 TApf 2 <LQ 2±1 2±1 <LQ 

A
ve

c 
le

 s
o

l Témoin 
 CS 1±0 <LQ 2±1 3±0 15±1 18±1 5±0 2±1 7±1 4±1 16±1 4±2 

 T C 1±0 <LQ 2±1 3±0 14±1 18±2 5±0 2±1 6±1 3±1 16±1 3±1 

A.c 
 CA ac 1 1±0 3±0 3±1 2±0 17±6 9±2 5±1 4±0 6±1 4±1 21±1 18±1 

 CA ac 2 1±0 1±0 3±1 2±0 15±4 13±2 5±0 3±1 6±1 3±1 22±2 5±1 

P.f  CA pf 1±0 <LQ 3±1 2±0 15±1 15±2 6±0 2±1 7±1 3±1 19±0 <LQ 

 

Concentration de (Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb) gélose <LD => non affichée sur le tableau. 
T C : microcosme témoin avec sol+filtre imbibé d’eau sans bioaugmentation ni biostimulation 
TAac 1, PF TAac 2 : microcosme Absidia cylindrospora sans le sol ; 
TApf 1, PF TApf: microcosme Perenniporia fraxinea sans le sol 
Tm : microcosme sans champignon et sans sol 
CAac 1,

 
PF CAac 2: microcosme Absidia cylindrospora avec le sol ; 

CApf : microcosme Perenniporia fraxinea avec le sol 
CS : microcosme biostimulé avec le sol 
(-) : non présent 
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D’après les résultats du tableau 22, les teneurs en métaux (Cd, Co, Cr, Cu, Ni et Pb) ne semblent 

pas varier entre les sols des microcosmes bioaugmentés, biostimulés et le sol initial C.  Cela 

veut dire que la bioaugmentation n’a pas d’effet sur les teneurs totales en métaux dans les sols 

des microcosmes dans les conditions de l’étude. 

La teneur initiale dans les filtres est déterminée : on relève 0,2 ; 0,8 et 5 mg.kg-1 respectivement 

pour Co, Cu et Cr. Les teneurs des autres métaux (Cd, Ni et Pb) dans les filtres sont inférieures 

à la limite de détection. 

Dans les filtres des microcosmes sans ajout de sol, après essai, Co, Cu et Cr présentent toujours 

des teneurs supérieures à la limite de détection et confirment leur présence initiale. Cependant 

ces valeurs sont supérieures à celles retrouvées dans les filtres avant essai. Ceci suggère que les 

mycéliums ayant poussé sur les filtres ont biosorbé les métaux présents dans la gélose. 

Pour les microcosmes avec emploi de sols, on relève des teneurs similaires pour Cd, Co, Cu, 

Ni et Pb, c’est-à-dire entre 2 et 4 mg.kg-1, sauf pour Cr. En effet, les teneurs notées en Cr dans 

les filtres sont aux alentours de 15 mg.kg-1. Nos résultats montrent qu’il n’y a finalement pas 

de différence observée entre les teneurs en métal dans les filtres des microcosmes témoins et 

des microcosmes bioaugmentés. Ce type de microcosme ne donne finalement pas plus 

d’indication ni sur l’efficacité de chaque souche fongique (Absidia cylindrospora et 

Perenniporia fraxinea) à biosorber des métaux, ni sur la manière dont les souches fongiques 

accumulent les métaux. 

II.4) Limites du microcosme  

 
La limite de ce type de microcosme réside non seulement dans son élaboration, mais aussi dans 

la méthode de séparation. En effet, le mycélium n’est pas récupéré seul en fin d’essai, mais avec 

le filtre sur lequel il a poussé. Ce qui veut dire que les teneurs totales en métaux dans les filtres 

ne donnent pas accès à la concentration en métaux réellement absorbée par le champignon car 

c’est une partie du filtre qui est minéralisé et non le champignon directement, ce qui représente 

une première limite pour la technique et qui donne des valeurs très variables. Ceci peut être 

néanmoins résolu par la minéralisation d’un filtre neutre sans aucun traitement et soustraire les 

teneurs de métal contenues dans ce dernier. Cependant, les filtres récupérés à la fin de la période 

d’incubation contiennent en plus du mycélium des particules de sol adsorbées, ce dernier ayant 

été ajouté sur la surface du filtre contenant le mycélium. Ceci est en faveur d’un enrichissement 

en métaux des filtres à partir des métaux contenus dans les sols et suggère que la quantité de 

métal retrouvée dans la matrice « filtre + mycélium » peut potentiellement provenir des 
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particules de sol adsorbées sur le filtre. Cet essai nous confirme qu’il faut mettre au point un 

microcosme évitant l’usage de support du mycélium.  

L’idée est donc de supprimer l’usage de filtre et d’essayer de récupérer directement le 

mycélium. En effet, ce type de microcosme n’apporte finalement pas plus d’informations quant 

à la biosorption de métaux par Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea, car aucune 

variation n'a été observée entre les microsomes contenant des sols et les microsomes sans ajout 

de sol. 

III. Microcosme en boîte de Petri sans filtre  

III.1) Réalisation du microcosme 

 

Des microcosmes en boîte de Petri, mais cette fois-ci sans filtre, sont réalisés avec les sols S+ 

et S-. Réaliser ce type de microcosme avec un sol synthétique et artificiellement contaminé est 

une étape primordiale qui a permis de finaliser la mise au point du microcosme en réalisant un 

bilan de matière.  

L’emploi de la souche Absidia cylindrospora en bioaugmentation semble adapté à notre étude, 

car elle combine deux avantages majeurs. L’essai en microcosme en cristallisoir a montré que 

la souche A.c (champignon filamenteux) a tendance à pousser en surface en formant une sorte 

de couche sur la gélose. Sa pousse est donc particulièrement adaptée à cet essai. De plus, cette 

souche a montré son efficacité à tolérer et biosorber des teneurs en métal élevées (1000 mg.L-1 

de Cd , 50 mg.L-1 de Cu et 100 mg.L-1 de Pb) (Albert 2019). 

Les microcosmes sont réalisés en trois réplicats avec le sol artificiel contaminé (S+) et non 

contaminé (S-).  

Les microcosmes bioaugmentés correspondent aux microcosmes S+Aac et S-Aac et le 

microcosme biostimulé correspond au microcosme S+S.  

Les trois conditions testées se présentent comme suit :  

(i) biostimulation avec un sol contaminé (S+S)  

(ii)  bioaugmentation avec le sol non contaminé (S-Aac)  

(iii)  bioaugmentation avec un sol contaminé (S+Aac).  

La bioaugmentation est réalisée en mettant en culture Absidia cylindrospora sur milieu MEA. 

Les microcosmes sont préparés dans des boîtes de Petri de 90 mm de diamètre.    

La base du microcosme est remplie avec 20 ml de milieu MEA, puis la souche fongique Absidia 

cylindrospora est réactivée sur la gélose refroidie. Après 10 jours de croissance à +25°C, une 
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masse de 20 g de sol est ajoutée à la surface du mycélium qui forme un tapis. Les microcosmes 

sont incubés pendant 30 jours à +25°C. Le microcosme final est présenté en figure 21. 

 

 

Figure 21.Conception du microcosme en boîte de Petri sans filtres. 

III.2) Séparation des composants du microcosme en boîte de Petri avec le sol 

synthétique 

 

Après les 30 jours d’incubation à 25°C, les microcosmes n’ont pas subi d’étape de séchage et 

cela afin de pouvoir conserver la gélose majoritairement composée d’eau. Pour récupérer les 

différentes composantes du microcosme, des carottages sont réalisés à l’aide d’un emporte-

pièce. Le sol (en surface) est d’abord retiré à l’aide d’une spatule en plastique (figure 22-A). 

Les carottages sont réalisés avec l’emporte-pièce directement sur la gélose recouverte de 

mycélium (figure 22-B). Des cylindres constitués des deux couches du microcosme (gélose et 

mycélium) sont ainsi récupérés et centrifugés trois fois à 2357 rpm avec 20 mL d’eau pour 

dissocier le mycélium de la gélose (figure 22-C). Les grains de sol restants se retrouvent dans 

le culot.   

A la fin de la période d’incubation, les matrices récupérées sont les disques de gélose, le sol, le 

mycélium et les eaux de centrifugation. Chaque matrice (gélose, mycélium, sol) peut ensuite 

être analysée séparément pour ses teneurs en éléments métalliques.  

Les mycéliums et les sols sont séchés pour une durée de 4 jours à 30°C. Le sol est ensuite stocké 

à +4°C et le mycélium est congelé avant la minéralisation. Les eaux de centrifugation sont 

filtrées avec des filtres seringues à 0,45µm et acidifiées à 5% en volume avec HNO3 68%, elles 

sont conservées à +4°C avant analyse à l’ICP-AES. Les disques de géloses sont congelés 

jusqu’à leur minéralisation. Il a donc été possible de récupérer et d’isoler le mycélium des autres 

constituants du microcosme. L’analyse des métaux dans les différents composants du 

microcosme sera ainsi possible. Par ailleurs, les disques de gélose ont été minéralisés juste après 

leur décongélation. En effet, ils n’ont pas subi de séchage, car ils sont composés 

majoritairement d’eau. Les valeurs des teneurs en métal dans ces géloses ne sont donc 

qu’indicatives. 
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A) microcosme avec le sol retiré,  

B) carottages et obtention de disques contant gélose +mycélium,  
C) mycélium séparé des disques de gélose 

 
Figure 22. Photographies de la méthode de séparation des couches du microcosme bioaugmenté avec 

Absidia cylindrospora. 

III.3) Analyse des métaux dans les composants du microcosme en boîte de Petri 

sans filtre avec sol synthétique 

 

Les teneurs en métaux dans les composants du microcosme sont déterminées et un bilan de 

quantité de métal est établi.  

Les composants (sol, gélose et mycélium) du microcosme sont minéralisés et analysés pour 

leurs teneurs en métaux.  

Le tableau 23 présente les teneurs en mg.kg-1 en métaux : Cd, Cu, Pb (métaux avec lesquels le 

sol a été artificiellement contaminé) (S+A ac et S-A ac et S+S). Les teneurs en Co, Cr et Ni dans 

les composants du microcosme ne sont pas présentées dans le tableau 23, car elles sont toutes 

inférieures à la limite de détection. 

Tableau 23. Teneurs en métal dans les composants du microcosme avec le sol synthétique en mg.kg-1 
des microcosmes (sol synthétique). 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

np: non présent 

S+S : biostimulation (sol contaminé sans Absidia cylindrospora), S+A ac : bioaugmentation (sol contaminé 

avec Absidia cylindrospora), S-A ac : bioaugmentation (sol non contaminé avec Absidia cylindrospora). 

 

 

 mg.kg-1 Cd Cu Pb 

S+S 

sol 45 ± 11 51 ± 11  53 ± 14   

gélose <LQ 

mycélium np np np 

S+A ac 

sol 48 ± 8  53 ± 8 58 ± 12   

gélose <LQ 

mycélium 146 ± 27 171 ± 39 119 ± 22 

S-A ac 

sol <LD  2,5 ± 0,4 5 ± 1 

gélose <LQ 

mycélium <LD 7 ± 2 8 ±3 
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III.3.1) Teneurs totales des métaux dans les sols des microcosmes avec le sol 
synthétique 
 

Après l’incubation de 30 jours, les teneurs en métaux (Cd, Cu et Pb) les plus faibles sont 

obtenues pour le microcosme préparé avec le sol non contaminé S-Aac comme attendu. 

Les concentrations dans le sol du microcosme S-Aac sont de 2,5 mg.kg-1 pour Cu et 5 mg.kg-1 

pour Pb, Cd quant à lui est sous la limite de détection. Ces mêmes valeurs sont retrouvées pour 

le sol initial S-. Cela amène à penser que la bioaugmentation avec la souche Absidia 

cylindrospora n'influence pas la teneur en métal (Cd, Cu et Pb) pour le sol non contaminé.  

Pour les sols contaminés, les concentrations totales en Cd, Cu et Pb sont respectivement de 45 

mg.kg-1, 51 mg.kg-1 et 53 mg.kg- 1 pour le sol biostimulé S+S et de 48 mg.kg-1, 53 mg.kg-1 et 58 

mg.kg-1, pour le sol bioaugmenté S+Aac.  Les valeurs d’écart-type élevées sont expliquées par 

le grand nombre de mesures. En effet 3 mesures ont été réalisées par microcosme et la moyenne 

a été calculée à partir des mesures réalisées sur les 3 microcosmes pour chaque condition. 

Les concentrations ne sont pas significativement différentes pour les traitements de 

biostimulation (p = 0,1936) et de bioaugmentation (p = 0,2085). De plus, elles sont proches des 

teneurs initiales du sol contaminé S+(p=0,25). La variation des concentrations totales en métaux 

dans les sols après 30 jours est donc faible. 

 

III.3.2) Teneurs en métaux dans le mycélium des microcosmes avec le sol 
synthétique 
 

Pour le microcosme S+Aac, Cu est le métal le plus accumulé dans le mycélium (171 mg.kg-1), 

suivi de Cd (146 mg.kg-1) et de Pb (119 mg.kg-1).  

Ainsi Pb a la teneur la moins élevée (par rapport à Cd et Cu) dans le mycélium et en même 

temps la teneur la plus élevée (comparé à Cd et Cu) dans le sol en fin d’expérience. Ceci peut 

suggérer que moins la souche fongique accumule de métal à partir du sol, plus la teneur de celui 

reste élevée en fin d’expérience.  

Nos essais permettent de dire que le mycélium de la souche Absidia cylindrospora a biosorbé 

les métaux (Cd, Cu et Pb) à des niveaux similaires (p=0,1767) lorsqu'il est exposé au sol 

contaminé.   

Le facteur de bioaccumulation (BAF : bioaccumulation factor) selon la formule (5) présentée 

dans le chapitre I, partie (V.2.2.2) est calculé comme suit : 

BAF =
 concentration en métal dans le mycélium sec d′Absidia cylindrospora (mg.kg−1)

 concentration en métal dans le sol (mg.kg−1)
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La figure 23 présente les facteurs de bioaccumulation (BAF) des trois métaux étudiés : Cd, Cu 

et Pb, qui sont tous supérieurs à 1, ce qui suggère que le mycélium accumule ces métaux 

(Damodaran et al. 2014). Cu est le métal avec la valeur de BAF la plus élevée (3,3) dans le 

microcosme S+A ac, suivi de Cd (3,1) et Pb (2,0).  

Ceci confirme les résultats précédents (présentés dans le tableau 23) qui montrent que Cu est le 

métal le plus accumulé dans le mycélium d'Absidia cylindrospora et que plus le sol est 

concentré en métaux, plus le mycélium accumule des métaux. Ainsi, le microcosme développé 

nous permet d'estimer des valeurs de BAF, puisqu’il est possible d’analyser les teneurs en 

métaux contenues dans l’organisme employé en bioaugmentation. 

En effet, grâce à la conception du microcosme et à la méthode de séparation des composés du 

microcosme, il a été possible de parfaitement isoler le mycélium totalement dépourvu de sol et 

de gélose qui pourraient contaminer le mycélium et surestimer la concentration totale en métaux 

contenus dans le mycélium. 

 

S+A ac : bioaugmentation (sol contaminé S+ avec Absidia cylindrospora). 
 

Figure 23. Facteurs de bioaccumulation des microcosmes bioaugmentés. 

 

III.3.3) Bilan de matière (quantité de métal) 
 

Comme présenté en partie III.3.1 (Chapitre 3), les matrices (sol, mycélium et gélose) sont 

minéralisées pour déterminer les teneurs en métaux dans chacune d’elle. Les eaux de 

centrifugation sont également analysées pour leurs teneurs en métaux. Les résultats en quantités 

de métal (Cd, Cu et Pb) en mg et en pourcentages dans tous les composants de chaque 

microcosme (sol, mycélium, gélose et eaux) sont résumés dans le tableau 24. 
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Le pourcentage en métal correspond au pourcentage en métal dans le compartiment du 

microcosme par rapport à la quantité en métal dans le microcosme complet (en mg). 

Tableau 24. Quantité de métal (Cd, Cu et Pb) dans les composants du microcosme (sol synthétique) en 
mg. 

 
microcosme 

Sol 

(mg) 

Gélose 

(mg) 

Mycélium 

(mg) 

eau de rinçage 

(mg) 

Cd 
50mg.kg-1 

S+S 0,9 ± 0,2 0,033 ± 0,004 np 4.10-3 ± 3.10-4 

S+Aac 1,0 ± 0,2 0,037 ± 0,008 0,008 ±0,001 9.10-4 ± 4.10-4 

Cu 
50mg.kg-1 

S+S 1,0 ± 0,2 0,012 ± 0,003 np 10-3 ± 3.10-5 

S+Aac 1,1 ± 0,2 0,012 ± 0,007 0,006 ± 0,001 3.10-4 ± 5.10-5 

Pb 
50mg.kg-1 

S+S 1,1 ± 0,3 <LD np <LD 

S+Aac 1,2 ± 0,3 <LD 0,0062 ± 0,0009 <LD 

 

np : non présent 

S+S : biostimulation avec sol contaminé S+ 

S+A ac : bioaugmentation (sol contaminé S+ avec Absidia cylindrospora) 

S-A ac: bioaugmentation (sol non contaminé S- avec Absidia cylindrospora). 

 

Le tableau 24 montre que les quantités de métal dans l'eau de centrifugation sont très faibles, la 

quantité en Pb dans l’eau est inférieure à la limite de détection et des quantités négligeables 

sont retrouvées pour le Cd et le Cu. Cela signifie que l'étape de centrifugation, qui permet de 

dissocier le mycélium de la gélose et de nettoyer les disques de gélose ne lessive pas les métaux 

associés au mycélium. Le protocole employé pour séparer les composants du microcosme ne 

semble donc pas entraîner un transfert de métaux entre les couches du microcosme. Ceci 

confirme bien l’efficacité du protocole quant à la séparation des composants du microcosme à 

la fin de l’expérience et par conséquent l’efficacité de la détermination des concentrations en 

métaux réellement accumulées au sein du mycélium. 

D’une manière générale, les résultats montrent qu'après 30 jours d'expérimentation les niveaux 

de métaux accumulés au sein des différents compartiments sont différents après la 

biostimulation (p = 0,0045, p = 0,0045 et p = 0,0335, respectivement pour Cd, Cu et Pb) et 

après la bioaugmentation (p = 0,0021, p = 0,0020 et p = 0,0090, respectivement pour Cd, Cu et 

Pb). Les résultats montrent également que la plus grande partie des éléments reste dans le sol 

(97-99%). De faibles quantités de Cu et de Cd sont retrouvées dans la gélose et dans le 

mycélium.  
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Cependant, la quantité de métal accumulée dans le mycélium est faible et ne représente que 1% 

de la quantité totale en métal dans le microcosme, ce qui est cohérent avec la faible baisse des 

concentrations dans le sol en essais de bioaugmentation. 

Albert et al. (2018) ont évalué la biosorption du Cd, Cu et Pb par Absidia cylindrospora en 

milieu liquide MEA. Leurs résultats ont montré que le mycélium biosorbe 13.103 mg.kg-1 de 

Pb, 7.103 mg.kg-1 de Cd et 2.103 mg.kg-1 de Cu dans les 3 jours suivant l'exposition à 50 mg.L-

1 de chaque métal. Le Pb était le métal le plus accumulé au sein du mycélium, alors que dans 

notre étude, Pb apparaît comme le moins accumulé dans le mycélium. De plus, les 

concentrations accumulées étaient plus élevées en milieu liquide que dans le microcosme du 

sol. Néanmoins, les conditions liquides ne permettent pas d'étudier l'ensemble de l'écosystème 

et de simuler les conditions plus réalistes (conditions qu’on pourrait appliquer en terrain). 

 Le microcosme mis au point au cours de ce travail de thèse et validé par la réalisation 

d’un bilan a permis en effet d’isoler le mycélium des autres composants du microcosme 

et d’analyser séparément les teneurs accumulées dans le mycélium et dans le sol. 

III.3.4) Pourcentages des métaux dans les sols synthétiques bioaugmentés et 
biostimulés extraits par extraction simple 
 

En complément de l’analyse des teneurs totales dans les composants des microsomes, les sols 

sont soumis au protocole des extractions simples (HCl).  

Les sols bioaugmentés (S+Aac) et biostimulés (S+) à la fin de l’essai, ainsi que le sol initial S+ 

contaminé ont subi des extractions à HCl 1M. Les pourcentages extraits sont présentés sur la 

figure 24. En plus de Cd, Cu et Pb, qui sont les métaux avec lesquels le sol S a été 

artificiellement contaminé, les pourcentages de Ni et Zn extraits par HCl sont également 

présentés. 
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S+ : sol contaminé ;   

S+S : biostimulation avec sol contaminé S+ 

S+A ac : bioaugmentation (sol contaminé S+ avec Absidia cylindrospora) 
 

Figure 24. Pourcentages des métaux dans les sols artificiels des microcosmes en boîtes de Petri. 

Les pourcentages de Co et Cr extraits avec HCl 1M sont nuls, en effet les teneurs en Co et Cr 

dans les extraits sont inférieurs à la limite de détection et ne sont par conséquent pas montrés 

sur la figure 24. Pour Ni et Zn, les pourcentages extraits par HCl sont du même ordre de 

grandeur et sont proches de 40%. 

On peut observer que les pourcentages les plus élevés sont notés pour Cd, Cu et Pb, avec 

lesquels le sol a été dopé par des sels de sulfates (Cd et Cu) et des sels de nitrate (Pb) (chapitre 

3-partie I.1). Ces pourcentages sont aux alentours de 90% pour le sol contaminé S+S. Ces 

métaux sont en effet très labiles, car apportés artificiellement en solution par l’ajout de sels 

métalliques, ce qui témoigne d’une forte disponibilité des métaux et par conséquent d’une 

importante biosorption des métaux par la souche fongique Absidia cylindrospora. Ceci conduit 

à surestimer le potentiel de bioremédiation d’où l’intérêt d’employer des sols réels pour des 

études de bioremédiation (Albert et al. 2020). 

Pour Cd, Cu, Ni et Zn, la disponibilité a baissé d’environ 10% en fin d’essai de bioaugmentation 

par rapport au sol initial S+. 

Les pourcentages des microcosmes bioaugmentés par rapport au sol initial S+ de : Cd est passé 

de 91 à 81%, Cu est passé de 82 à 73%, Ni est passé de 46 à 26% et Zn de 41 à 34%.  

Ces résultats suggèrent que ces essais que le traitement de bioaugmentation a rendu ces métaux 

moins disponibles pour les sols pollués. 
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Pour ce qui est de la biostimulation, la disponibilité des métaux a en revanche augmenté (entre 

10 et 20%) entre le sol S+ et le sol S+S pour tous les métaux, sauf pour Ni, rendu moins 

disponible avec le traitement de biostimulation. 

 Cette étude de disponibilité a confirmé qu’en employant des sols artificiellement pollués 

par des sels de métaux, forme très disponible, les pourcentages de métaux (extraits par 

extraction simple) étaient très élevés.  

Aussi, l’ajout de la souche fongique Absidia cylindrospora en bioaugmentation a conduit à 

baisser la disponibilité potentielle des ETM. Elle a cependant augmenté pour les sols 

biostimulés, ceci peut être expliqué par l’effet d’autres espèces fongiques ou par une 

évolution abiotique. 

III.4) Identification des souches fongiques 

 

L’identification des souches fongiques ayant poussé sur les sols issus des microcosmes (S+S, S-

Aac et S+Aac) est réalisée. 

La méthode d’incorporation directe et la méthode des suspensions dilutions (présentées en 

chapitre 2-partie II.1) appliquées aux sols initiaux (S+ et S-) et aux sols issus des microcosmes 

(S+S, S-Aac et S+Aac) à la fin de la période d’incubation ont permis d’évaluer en priorité la 

viabilité de la souche Absidia cylindrospora (bioaugmentation) à l’issue de la durée 

d’incubation, mais également d’isoler et d’identifier les autres espèces fongiques viables dans 

les sols. Les résultats sont présentés dans le tableau 25. 

Tableau 25. Souches isolées et identifiées à partir des microcosmes réalisés avec le sol synthétique. 

   
Absidia 

cylindrospora 
Trichoderma 

viride 
Umbelopsis 

sp. 
Phialophora 

sp. 
Gliocladium 

viride 

Sols initiaux 

S-  × × ×  

S+  × ×   

 Sol biostimulé      S+S  × ×  × 

Sols 
Bioaugmentés 

S-Aac × ×    

S+Aac × ×    

 

S+: sol contaminé initial; S-: sol initial non contaminé 
S+S: biostimulation (sol contaminé sans Absidia cylindrospora) 
S+A ac: bioaugmentation (sol contaminé avec Absidia cylindrospora)  
S-A ac: bioaugmentation (sol non contaminé avec Absidia cylindrospora) 
(x) : souche identifiée ; (case vide) : souche non identifiée 
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III.4.1) Souches fongiques dans le sol biostimulé (S+S)   
 

Dans le sol biostimulé S+S, les souches fongiques identifiées sont Gliocladium viride, 

Trichoderma viride et Umbelopsis sp. La souche fongique Gliocladium viride n’est pas détectée 

dans les sols initiaux, on peut supposer que cette souche est stimulée par l’apport de nutriments 

issus de la gélose (milieu MEA). C'est une souche couramment isolée de sols et de plantes en 

décomposition (Pereira et al. 2009). Ce champignon filamenteux a également été isolé par 

Romero et al. (2010) à partir de sédiments provenant d’une zone industrielle fortement 

contaminée et a démontré son efficacité dans la dégradation du benzo[a]pyrene. 

 

III.4.2) Souches fongiques dans les sols bioaugmentés (S+A ac et S-A ac) 
 

Les souches fongiques identifiées dans les sols bioaugmentés (S+A ac et S-A ac) sont Absidia 

cylindrospora et Trichoderma viride. 

Il est possible de visualiser dans le microcosme à la fin de l’essai les filaments d’Absidia 

cylindrospora sur les bords du microcosme. Cette observation à l’œil nu permet de dire que la 

souche fongique initialement introduite entre deux couches qui sont la gélose (partie supérieure 

du microcosme) et le sol (partie inférieure du microcosme) a bien colonisé le microcosme. Cet 

aspect de colonisation du milieu représente un atout majeur dans les processus de 

bioaugmentation (Tyagi et al. 2011). De plus, la souche est encore identifiée à l’issue des 30 

jours d’incubation, cela signifie que la souche est toujours viable après toute la durée 

d’incubation. Ceci est un élément en faveur de la réussite de l’essai de bioaugmentation (El 

Fantroussi et Agathos 2005). 

La figure 25 montre les photographies des boîtes de géloses obtenues à partir du microcosme 

biostimulé (S+S) et du microcosme bioaugmenté (S+Aac). Les photographies montrent bien que 

Trichoderma viride (qui se caractérise par des colonies vertes) croît avec une densité plus élevée 

dans le sol bioaugmenté, par rapport au sol biostimulé (qui ne contient pas la souche fongique 

Absidia cylindrospora). La bioaugmentation semble favoriser également le développement de 

Trichoderma viride. 
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S+S: biostimulation (sol contaminé sans Absidia cylindrospora) 
S+A ac: bioaugmentation (sol contaminé avec Absidia cylindrospora) 
Figure 25. Photographies des cultures obtenues à partir du microcosme biostimulé (S+S) et du 
microcosme bioaugmenté (S+Aac). 

 

III.5) Conclusion 

 

Le tableau 26 résume les avantages et les inconvénients des trois types de microcosmes 

développés au cours de la thèse.  

Le microcosme en cristallisoir n’a pas permis de récupérer le mycélium complétement, le 

mycélium est resté intimement mélangé à de la sciure. Aussi, le microcosme en boîte de Petri 

avec filtres n’a pas permis de récupérer le mycélium intégralement, mais avec des particules de 

sol adsorbées. Toutefois avec le microsome en boîte de Petri sans filtres, le mycélium a été 

entièrement récupéré sans traces de sols. 

 
Tableau 26. Avantages et inconvénients des trois types de microcosmes développés au cours de la 
thèse. 
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La réalisation du microcosme avec un sol synthétique préparé en laboratoire et artificiellement 

contaminé a permis de valider la conception du microcosme, mais également de montrer que 

réaliser des études avec sols artificiellement contaminés fournit des pourcentages extraits par 

extraction simple très élevés à cause de l’ajout de métaux sous leur forme disponible. Il sera 

donc important d’employer des sols réels. 

Les paramètres pris en compte pour valider le microcosme sont : 

- la répartition des composants sous forme de couches, ce qui permet de piéger le 

mycélium sous le sol et non en surface comme la plupart des études réalisées en 

bioremédiation de sols contaminés (Gautam et al. 2003; Srivastava et Thakur 2006). Le 

but est que la souche fongique soit bien incorporée dans le sol et pousse comme un 

organisme autochtone malgré le fait qu’elle soit ajoutée en bioaugmentation.  

- la séparation des différentes couches du microcosme à l’issue de la période 

d’incubation. La conception du microcosme et la méthode de séparation permettent 

une bonne séparation des couches du microcosme et la récupération de tous les 

composants séparément. 

- l’isolement du mycélium à partir du sol. En effet, grâce au type de croissance du 

champignon (formation d’une couche recouvrant la gélose facilement retirable à la fin 

de l’essai) et à la méthode de séparation des couches, le mycélium est totalement 

récupéré et surtout dépourvu de particules de sol et de gélose (qui pourraient enrichir le 

mycélium en métaux et ainsi surestimer la concentration totale en métaux contenue dans 

le mycélium). 

La validation du microcosme en boîte de Petri sans filtres avec un sol synthétique et 

artificiellement contaminé a constitué l’étape principale de la mise au point du microcosme 

répondant aux critères de notre étude.  

Ce premier objectif de la thèse a fait l’objet d’un article intitulé : « A new soil microcosm to 

evaluate the Cd, Cu and Pb biosorption by Absidia cylindrospora » publié dans la revue : 

« Bioremediation Journal ». Cette publication est disponible en annexe n°8 de ce manuscrit de 

thèse. 
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Chapitre 5 : Application du 
microcosme à des sols réels 
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Ce chapitre présente trois exemples d’application du microcosme de sol mis au point avec des 

sols réels. La première application concerne une étude de biostimulation et de bioaugmentation 

d’une durée d’incubation d’un mois seulement avec la souche fongique Absidia cylindrospora 

puis avec Perenniporia fraxinea. Les deuxième et troisième applications portent sur une étude 

réalisée sur une période d’incubation plus longue de 3 mois avec l’usage des mêmes souches 

fongiques (Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea) toujours séparément. 

 

I. Microcosmes avec un sol réel non pollué (C) 
 

I.1) Réalisation des microcosmes 

 

Des microcosmes sont réalisés en employant le sol C et en réalisant la bioaugmentation avec 

les deux souches fongiques de l’étude. 

Les microcosmes sont réalisés selon le modèle développé en chapitre 4 et sont au nombre de 

trois : un microcosme biostimulé et deux microcosmes bioaugmentés, le premier avec la souche 

Absidia cylindrospora et le second avec la souche fongique Perenniporia fraxinea.  

Pour ce faire, le milieu MEA est coulé dans les boîtes de Petri, sur lequel est réalisé un 

ensemencement central de la souche Absidia cylindrospora ou Perenniporia fraxinea. Le 

mycélium se développe sur le milieu pendant 14 jours, formant un tapis (figure 26-A), sur lequel 

est ajouté 30 g de sol (figure 26-B). Ce microcosme (dit « en couches ») est ensuite incubé pour 

une durée de 30 jours à 25°C. 

Cette étude représente une étude préliminaire avec un seul exemplaire de microcosme réalisé 

pour chaque souche. Les résultats obtenus pour cette étude ne seront donc qu’indicatifs. 

 

A) Formation d’une couche de mycélium à la surface de la gélose.  
B) Ajout du sol sur les deux couches (gélose + mycélium) 

 
Figure 26. Protocole de réalisation du microcosme avec Absidia cylindrospora en boîte de Petri. 



 

127 

 

 

I.2) Analyse des métaux dans les composants du microcosme avec le sol non 

pollué C 

 

Pour ce type de microcosme, les composants du microcosme analysés sont la gélose (des 

disques de géloses non séchées et calibrés (carottage-taille 12) sont pesés avant d’être 

minéralisés), le mycélium issu des deux souches Absidia cylindrospora et Perenniporia 

fraxinea et le sol. Le tableau 27 présente les teneurs en mg.kg-1 des métaux dans ces différents 

compartiments du microcosme. 

Les valeurs des teneurs en métaux dans les sols et dans les géloses sont présentées sous forme 

« moyenne ± écart-type » car les quantités de sol ou de gélose sont suffisantes pour réaliser 3 

mesures, excepté pour les mycéliums (CAac et CApf) recueillis à la fin de la durée d’incubation, 

pour lesquelles une seule mesure a pu être effectuée (d’où les valeurs présentées sans écart-

type), au vu des faibles quantités récupérées. 

Par ailleurs, un test est réalisé en faisant pousser chaque souche (Absidia cylindrospora et 

Perenniporia fraxinea) sur le milieu MEA, pour une durée de 10 jours et ce pour être dans les 

mêmes conditions que le mycélium introduit dans les microcosmes de sol.  Les mycéliums 

récoltés après 10 jours de culture, sont été séchés et subissent une minéralisation (selon le 

protocole présenté en chapitre 2- partie I.4) pour déterminer leurs teneurs en métaux. Les 

résultats des dosages sont présentés dans le tableau 27 dans les lignes « A.c sans traitement » 

et « P.f sans traitement » pour le mycélium d’Absidia cylindrospora et le mycélium de 

Perenniporia fraxinea respectivement. 

Les métaux analysés dans les mycéliums « A.c sans traitement » et « P.f sans traitement » des 

deux souches fongiques sont pour la plupart au-dessous de la limite de détection (cas du Cd, 

Co, Ni et Pb). Néanmoins, certains métaux sont présents à de faibles quantités comme le cas du 

Cr présent à 2 mg.kg-1 pour la souche Absidia cylindrospora et 24 mg.kg-1 pour la souche 

Perenniporia fraxinea, mais aussi le Zn présent à 44 mg.kg-1 pour la souche Absidia 

cylindrospora et 55 mg.kg-1 pour la souche Perenniporia fraxinea. Cela veut dire que les 

mycéliums biosorbent des métaux initialement contenus dans la gélose (cas du Zn), tandis que 

pour Cr, l’hypothèse d’une contamination est plus cohérente. Ces résultats expliquent les 

teneurs élevées en Cr et en Zn retrouvées dans les mycéliums des deux souches en essai de 

bioaugmentation par rapport aux autres métaux de l’étude.  
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Tableau 27. Teneurs totales en mg.kg-1 dans les composants des microcosmes avec le sol (C). 

 

  mg.kg-1 Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn 

sol 

sol C initial 1±0 3±1 14±3  6±1  6±0 20 ± 1  21 ± 2  

 CS 1±0 2±0 15±1 6±0 6±0 16±1 25±2 

 CAac 1±0 3±0 15±2 7±1 7±1 18±1 24±2 

 CApf 1±0 3±0 15±1 6±0 8±1 18±1 29±7 

mycélium 

A.c sans 
traitement 

<LD=0,05 <LD=0,35 2,4±0,8 7,6±0,6 <LD=0,25 <LD=0,69 44±7 

CAac <LD 4 7 2 7 9 35 

P.f sans 
traitement 

<LD <LD 24±3 <LD <LD <LD 55±8 

CApf <LD <LD 10 3 12 10 15 

gélose 

sans traitement 

<LD=0,05 <LD=0,35 <LD=0,10 <LD=0,15 <LD=0,25 

 

<LD=0,69 

 

<LD=0,7 

TC 2±1 

 CAac 1±1 

CApf 3±1 

 
Ac : Absidia cylindrospora ; Pf : Perenniporia fraxinea ; C: sol C; T: témoin sans champignon ; A : 
bioaugmentation  
 CS : microcosme biostimulé avec le sol C  
 CA ac : microcosme avec le sol C bioaugmenté avec Absidia cylindrospora  
 CA pf : microcosme avec le sol C bioaugmenté avec Perenniporia fraxinea 
A.c sans traitement : mycélium de A.c ayant poussé sur milieu MEA   
P.f sans traitement : mycélium de P.f ayant poussé sur milieu MEA   
Gélose sans traitement : milieu MEA sans mycélium 
 

D’après le tableau 27, les concentrations de certains métaux (Cu et Pb) sont égales dans les 

mycéliums issus des deux champignons (CAac et CApf). Pour Ni et Cr, les concentrations 

biosorbées par P.f semblent plus élevées que pour A.c, le contraire est observé pour Zn. 

Cependant, ces teneurs restent comparables (Cr (A.c) = 7 mg.kg-1 et Cr (P.f) =10 mg.kg-1 ; Ni (A.c) 

= 7 mg.kg-1 et Ni (P.f) = 12 mg.kg-1), sauf pour le cas du Zn, où la teneur accumulée dans le 

mycélium d’Absidia cylindrospora représente le triple de la teneur accumulée dans le mycélium 

de P.f (Zn (A.c) = 35 mg.kg-1 et Cr (P.f) =15 mg.kg-1). Il est difficile de conclure à partir de ces 

premiers résultats, qui restent indicatifs et basés sur des essais uniques. Des études avec plus de 

réplicats sont donc nécessaires. Les concentrations en ETM dans les sols ne semblent pas varier 

en fin d’essai bioaugmenté ou biostimulé par rapport au sol initial.  

Les concentrations dans les sols bioaugmentés avec Absidia cylindrospora ou Perenniporia 

fraxinea sont similaires, malgré la disparité des teneurs accumulées par chacun des mycéliums. 
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La durée d’incubation d’un mois ne semble pas affecter significativement les teneurs totales en 

métaux dans les sols.  

Les teneurs en métaux dans les géloses sont les plus faibles comparées aux autres composants 

du microcosme et sont en dessous de la limite de détection pour la plupart des métaux sauf pour 

le Zn. Cependant, les valeurs des teneurs en ETM dans les géloses déterminées ne peuvent 

donner que quelques indications sur le transfert de métaux au sein du microcosme. En 

comparant les teneurs en Zn dans les géloses des microcosmes bioaugmentés (A.c et P.f) et la 

gélose du microcosme biostimulé, il n’y a pas de variation observée, ceci pourrait donc suggérer 

qu’il n’y a pas de transfert de métal entre les couches du microcosme. 

II. Microcosmes avec un sol réel pollué (R) bioaugmenté avec la souche 
fongique Absidia cylindrospora 
 

II.1) Réalisation des microcosmes 

 

Cette série de microcosmes est réalisée dans l’objectif d’étudier la biosorption de la souche 

fongique Absidia cylindrospora au sein du microcosme au contact d’un sol réel (R) et cela à 

différentes durées d’incubation qui sont de 15 jours, 1 mois, 2 mois et 3 mois. 

Ces microcosmes sont réalisés dans des boîtes de Petri (90 mm de diamètre et 20 mm de 

hauteur) selon deux conditions : 

- les microcosmes biostimulés : réalisés en ajoutant 30 g de sol sur la gélose refroidie (20 

ml de milieu gélosé MEA).  

- les microcosmes bioaugmentés : réalisés en ensemençant la souche fongique Absidia 

cylindrospora en un point central sur la gélose (20 mL de milieu MEA). Après 14 jours 

de croissance de la souche fongique à +25°C, une masse de 30 g de sol R est ajoutée à 

la surface du mycélium qui recouvre toute la boîte (formant un tapis).   

Les microcosmes sont réalisés en trois réplicats pour chaque condition et chaque durée 

d’incubation, soit un total de 6 microcosmes par durée d’incubation. 

Le nombre total de microcosmes étudiés est donc de 24 (description en figure 27).  
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 S :   bioStimulation / A : bioAugmentation 
 

Figure 27. Conditions d’expérimentations en microcosmes pour une durée de trois mois. 

Les résultats de cette étude seront présentés sous forme de : 

- suivi de l’évolution de la biomasse (fraîche et sèche) d’Absidia cylindrospora obtenue 

à différents temps d’incubation (à 15 jours, 1 mois, 2 mois et 3 mois) afin d’évaluer la 

viabilité et l’évolution de cette souche introduite dans un microcosme pour des essais 

de bioaugmentation. 

- suivi de la microfonge viable du sol, afin d’identifier et de quantifier les souches 

fongiques présentes initialement dans le sol et aux différents temps de l’essai. 

- suivi des métaux : le sol et le mycélium sont analysés pour leurs teneurs totales en 

métaux. La disponibilité potentielle des métaux des sols des microcosmes est estimée 

par une extraction simple (HCl) et une extraction séquentielle selon Leleyter et Probst 

(1999) en début et en fin d’expérience de bioaugmentation (3 mois). 

 

II.2) Evolution de la biomasse fongique  

 

II.2.1) Description visuelle 
 

Le mycélium a gardé le même aspect et a poussé de la même façon durant les périodes 

d’incubation de 15 jours à 2 mois. Il a même colonisé les parois du microcosme, ce qui montre 

un bon développement du mycélium. 
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Cependant, à 3 mois d’incubation, l’aspect du mycélium semble moins dense dans le 

microcosme comparé aux temps d’incubation 15 jours, 1 mois et 2 mois. Il est également 

observé que le mycélium commence à se rétracter (flèches sur la figure 28) ce qui pousse le sol 

(déposé en surface) vers le centre du microcosme (visible sur la figure 28-A). Sur la figure 28-

B, on peut visualiser les bords du mycélium sur la gélose, une fois le sol et le mycélium retirés. 

Le diamètre occupé par le mycélium est plus petit que celui de la boîte, alors qu’initialement, 

le mycélium recouvrait la totalité de la boîte. Ce phénomène de rétraction peut être expliqué 

par l’asséchement du mycélium qui a tendance à subir des modifications morphologiques dans 

ces conditions particulières (Baldrian 2002; Vaishaly et al. 2015). 

 

A) Microcosme à la fin de la durée d’incubation avant de séparer les couches du microcosme. Il est 

visible que le mycélium s’est retracté et ne recouvre plus la surface entière de la gélose. 

B) Gélose au fond du microsome avec traces du diamètre qu’occupe le mycélium (cercle marron), 

inférieur au diamètre de la boîte de Petri (en pointillés bleus). Initialement le mycélium occupait tout 

le diamètre de la boîte de Petri. 

 

Figure 28. Photographies du microcosme bioaugmenté à T 3 mois. 

II.2.2) Masses des mycéliums 
 

La détermination des masses (en poids frais et en poids sec) de mycélium de Absidia 

cylindrospora récupérés à l’issue de l’étape de séparation des couches à chaque fin de période 

d’incubation permet d’estimer l’évolution de la biomasse fongique (annexe n°9). 

Ces résultats prennent en compte la masse moyenne des trois mycéliums obtenus à partir des 

trois microcosmes bioaugmentés (à chaque durée d’incubation) et sont reportés sur la figure 29. 

Le champignon perd presque 90% de sa masse au cours du séchage à 30°C, les poids secs des 

mycéliums représentent environ 12% du poids frais initial. Les poids secs des mycéliums 

récupérés sont de 0,14 ± 0,04 g à 15 jours, 0,15 ± 0,02 g à 1 mois et 0,11 ± 0,02 g à 2 mois.  
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Ces résultats montrent que la biomasse fongique reste stable de 15 jours à 2 mois d'incubation, 

mais tend à la diminution à partir de T3 mois (0,07 ± 0,02 g). Ceci peut être expliqué par un 

manque de nutriments et d’eau au sein du microcosme. En effet, aucun ajout d’eau ou de 

nutriments n’a été réalisé au cours de l’expérimentation de 3 mois. La gélose paraissait en effet 

très asséchée en fin d’expérience. Ceci présente une première limite de ce microcosme : un 

milieu gélosé n’est pas adapté pour maintenir en culture un champignon pour une durée de 3 

mois. Il serait sans doute envisageable pour des essais futurs sur une aussi longue période 

d’alimenter le microcosme en injectant des nutriments. 

Bien que l’inhibition de la croissance des champignons au contact de métaux ait été décrite dans 

plusieurs études (Srivastava et Thakur 2006; Vaishaly et al. 2015; Costa et Tavares 2017 ; 

Kumar et Dwivedi 2021), l’hypothèse d’un manque en nutriments semble plus solide au vu des 

conditions dans lesquelles le microcosme a été maintenu durant toute la période d’incubation. 

 

 

Figure 29. Poids frais et poids secs des mycéliums (à 15 jours, 1 mois, 2 mois et 3 mois). 
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II.3) Suivi de la microfonge du sol  

 

L’identification et la quantification des souches fongiques ayant poussé sur les sols des 

microcosmes à la fin de chaque période (T 15 jours, T1 mois, T2 mois et T3 mois) sont réalisées 

en combinant les deux méthodes : la méthode Warcup (incorporation directe) et la méthode des 

suspensions dilutions. Les deux méthodes sont présentées respectivement dans le chapitre II- 

partie II.2.1 et partie II.2.2. 

La méthode des suspensions dilutions a permis en particulier de quantifier la microfonge dans 

les sols des microcosmes au cours des essais, ce paramètre est important pour déterminer si la 

population fongique viable (exprimée en UFC.g-1 de sol) évolue après plusieurs mois en 

microcosme. 

Pour les sols bioaugmentés, l’objectif est d’évaluer la viabilité de la souche fongique Absidia 

cylindrospora préalablement introduite au début de l’expérimentation dans tous les 

microcosmes bioaugmentés et de déterminer si cette souche reste toujours présente et viable à 

toutes les durées de l’expérimentation. 

Pour les sols biostimulés, le but du suivi fongique est de mettre en évidence la présence d’autres 

souches fongiques dont la croissance serait stimulée par l’apport de nutriments. 

Le tableau 28 récapitule la nature des isolats fongiques identifiés à partir du sol de départ R à 

T0 (présentés également en chapitre 3) et des sols des microcosmes biostimulés et 

bioaugmentés des 4 périodes d’incubation (T 15 jours, T1 mois, T2 mois et T3 mois) ainsi que 

le nombre de colonies identifiées (en UFC.g-1 de sol). 

Pour rappel, plusieurs espèces fongiques ont été isolées à partir du sol R à T0 (une Mucorale et 

7 Ascomycètes).  Les 8 souches fongiques identifiées étaient les suivantes : Actinomucor 

elegans, Aspergillus fumigatus, Aspergillus niger, Aspergillus ustus, Cochliobolus geniculatus, 

Gliocladium virens, Monodictys sp. et Paecilomyces lilacinus.  
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Tableau 28. Dénombrement et identification des espèces fongiques viables isolées du sol R (T0) et des 
sols des essais de biostimulation et bioaugmentation dans les microcosmes après chaque durée 
d’incubation. 

 

 

(x) : souche fongique identifiée à partir du milieu de culture. 
(case vide) :  souche non identifiée. 

 

 
 

 

 

  Biostimulation (S) Bioaugmentation (A) 

  T0 T15 jours  T1mois T2mois T3mois T15 jours  T1mois T2mois T3mois 

UFC.g-1 de sol 3x104 1,0x105 1,0x105 6,0x104 6,0x104 9,1x105 5,5x105 4,1x105  5,5x105 

Nombre 
d’espèces 

viables 
identifiées 

8 2 5 5 
4 

3 2 2 
2 

 Absidia 
cylindrospora 

          x x x x  

Actinomucor 
elegans 

x x   x   x        

Aspergillus 
fumigatus 

x                 

Aspergillus  
niger 

x                 

Aspergillus 
 ustus 

x                 

Cochliobolus 
geniculatus 

x                 

Colletotrichum  
sp. 

  x x x     

Fusarium 
 equiseti 

   x      

Fusarium  
sp. 

    x             

Gliocladium 
 virens 

x      x             

Humicola 
 glauca 

   x x     

Monodictys  
sp. 

x                 

Paecilomyces 
lilacinus 

x                 

Penicillium 
  sp. 

    x   x          

Trichoderma  
sp. 

  x x x x x x x x 
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Les résultats de l’identification fongique montrent que la plupart des souches fongiques 

appartiennent au phylum des Ascomycètes, qui représentent les principales souches fongiques 

retrouvées dans les sols. Aussi, 7 souches initialement présentes dans le sol R ne sont pas 

retrouvées dans les microcosmes pendant toute la période d’incubation. Ces souches sont les 

suivantes : 3 Aspergillus (A. fumigatus, A.niger, A.ustus), Cochliobolus geniculatus, 

Monodictys sp. et Paecilomyces lilacinus. L’absence de mise en évidence de ces souches est 

probablement liée au développement de souches proliférantes telles que Actinomucor elegans 

et Trichoderma sp., suite à l’apport de nutriments dans le microcosme. 

- Souches apparues dans les microcosmes : 

A l’inverse, d’autres souches non présentes dans le sol initial apparaissent dans les sols des 

microcosmes biostimulés et/ou bioaugmentés  

C’est le cas de Colletotrichum sp., Fusarium equiseti, Fusarium sp., Humicola glauca et 

Penicillium sp. retrouvées dans les sols biostimulés à partir de 1 mois d’incubation. La 

croissance de ces souches est probablement favorisée par la biostimulation du fait l’apport de 

nutriments et d’eau (milieu MEA) au sein des microcosmes.  

- Souches présentes dans le sol T0 et dans les sols des microcosmes : 

Deux souches de l’étude seulement sont retrouvées dans le sol de départ et dans les sols 

biostimulés : Actinomucor elegans et Gliocladium virens.  

- Gliocladium virens est retrouvée à T0 et seulement à T1mois en biostimulation, elle 

n’est pas retrouvée en bioaugmentation à aucun temps d’incubation. 

-  La mucorale Actinomucor elegans est retrouvée dans le sol R (T0) et à T15 jours dans 

les deux conditions (biostimulation et bioaugmentation). Elle est également retrouvée à 

T2 mois en biostimulation. Cependant, en bioaugmentation, à partir de T15 jours, on 

peut supposer que des phénomènes de compétition se produisent conduisant à la 

dominance d’Absidia cylindrospora par rapport aux autres souches, ce qui conduit à la 

diminution ou la disparition d’autres espèces fongiques. On remarque ainsi que le 

nombre d’espèces fongiques présentes lors des essais de bioaugmentation est plus faible 

que le nombre de souches retrouvées en biostimulation. Ceci peut être expliquée par la 

diminution de la biodiversité fongique au dépend de l’augmentation du nombre 

d’espèces les plus tolérantes aux métaux et qui deviennent dominantes dans le milieu 

(Bellion 2006), ce qui est le cas ici d’Absidia cylindrospora. 

 

La souche fongique Trichoderma sp. est identifiée aux quatre durées d’incubation dans les deux 

conditions (biostimulation et bioaugmentation), mais n’est pas mise en évidence à T0.  
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En effet l’apport de nutriments a dû stimuler sa croissance dans les sols des microcosmes. Cette 

souche a également été isolée à partir des essais en microcosmes de sols avec le sol synthétique. 

Les espèces du genre Trichoderma sont connues pour leur excellente adaptation à différentes 

conditions environnementales et niches écologiques, ainsi que la production d’une grande 

variété de métabolites. Elles sont considérées comme les principaux décomposeurs de 

l'écosphère (Hermosa et al. 2014; Felix et al. 2014). 

Trichoderma spp. a été largement étudié pour ses capacités de bioaccumulation des polluants 

métalliques et organiques (Anand et al. 2006; Joshi et al. 2011; Sahu et al. 2012; Bandurska et 

al. 2021). Cette souche a montré son efficacité à traiter Cd, Pb (Joshi et al. 2011; Sahu et al. 

2012) et Cu (Anand et al. 2006). Il serait d’ailleurs intéressant de tester cette souche en 

bioaugmentation. 

La remarque primordiale est la mise en évidence de la souche Absidia cylindrospora, introduite 

en bioaugmentation, à tous les temps d’incubation de 15 jours à 3 mois. Ceci confirme sa 

viabilité au sein du microcosme durant nos essais de bioaugmentation. 

Les études avec le sol synthétique avaient montré la viabilité de la souche jusqu’à 1 mois au 

sein du microcosme au contact d’un sol pollué (chapitre 4-partie III.4. 2), mais cette fois-ci 

même après une expérimentation de 3 mois, la souche est encore viable. Il est aussi visible sur 

les photographies (figure 30), qu’Absidia cylindrospora est dominante dans le microcosme à 

tous les temps d’incubation. 

On dénombre initialement 3x104 UFC.g-1 de sol pour le sol R. Ce nombre d’UFC.g-1 de sol 

augmente pour les essais de biostimulation et atteint 105 UFC.g-1 à T 15 jours, ce qui 

confirmerait l’hypothèse que des souches se développent durant la biostimulation.   

Pour les sols bioaugmentés (pour lesquels Ac est dominante), le nombre d’UFC.g-1 de sol atteint 

106 UFC.g-1 dès T15 jours, puis diminue à partir de 1 mois pour se stabiliser autour de 5.105 

UFC.g-1. Ceci est cohérent avec la diminution de la biomasse d’Absidia cylindrospora constatée 

précédemment. 

En conclusion, 8 souches sont initialement identifiées dans le sol R, alors qu’un nombre moins 

important de souches est identifié dans les sols des microcosmes dans les deux conditions (A et 

S) et pour les quatre durées d’incubation. Le nombre de souches identifiées dans les 

microcosmes biostimulés est plus important que celui identifié dans les microsomes 

bioaugmentés. Ceci est dû au phénomène de dominance de la souche Absidia cylindrospora 

introduite en bioaugmentation qui conduit à la diminution de la biodiversité fongique au dépend 

d’Absidia cylindrospora. Ceci n’a pas empêché d’isoler des souches à partir des microcosmes 

qui initialement n’étaient pas présentes dans le sol R, comme Colletotrichum sp, des espèces 
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Fusarium sp. et F. equiseti, Humicola glauca, Penicillium sp. et Trichoderma sp. Ces espèces 

ont toutes été décrites dans plusieurs études (Zafar et al. 2007; Porri et al. 2011 ; Awad et 

Kraume 2011; Iram et al. 2013; Mohammadian et al. 2017) comme des espèces fongiques 

tolérantes aux métaux et ont été isolées à partir de sols ou d’effluents pollués. En effet, les 

nutriments apportés par la biostimulation et la bioaugmentation ont stimulé la croissance et le 

développement de ces souches, qui étaient sans doute présentes dans le sol R à T0, mais peut 

être en trop faible quantité pour être isolées et par conséquent identifiées. 

 

 
Figure 30. Photographies des cultures obtenues par la méthode d’incorporation directe à partir du sol 

des microcosmes bioaugmentés aux différents temps d’incubation. 

II.4) Suivi des métaux 

 

II.4.1) Teneurs totales dans les composants des microcosmes 
 

Les matrices (sol et mycélium) sont minéralisées selon le protocole de minéralisation totale 

présenté en chapitre II partie I-4 pour déterminer les teneurs en métaux dans chacune d’elle.  

II.4.1.1) Teneurs des métaux dans les sols  
 

Le tableau 29 présente les teneurs des métaux dans le sol initial R, ainsi que les teneurs dans 

les sols issus des essais de biostimulation et de bioaugmentation, aux différents temps 

d’incubation (15 jours ,1 mois, 2 mois, 3 mois).  
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Tableau 29. Teneurs en métaux dans les sols biostimulés et bioaugmentés aux temps d’incubation (15 
jours ,1 mois, 2 mois, 3 mois). 

mg.kg-1  sol R (T0) condition T15 j T1 mois T2 mois T3 mois  

Cd 8 ±2 
S 8 ± 1 8 ± 2 8 ± 1 7 ± 1 

A 8 ± 1 7 ±1 7 ±1 8 ± 1 

Cr 27±3 
S 28 ± 1 25 ± 1 25 ± 1 23 ± 3 

A 27 ± 1 25 ± 1 27 ± 1 25 ± 3 

Co 7±1 
S 8 ± 1 8 ± 1 11±3 8 ± 1 

A 8 ± 1 8 ± 1 9±1 9±1 

Cu  130±10 
S 129 ± 11 132 ± 7 139 ± 4 128 ± 4 

A 133 ± 9 128 ± 8 140 ± 2 134 ± 1 

Ni  18±1 
S 18 ±1 20 ± 1 21 ± 1 20± 1 

A 19 ±1 20± 1 21 ± 1 21± 2 

Pb  650±56 
S 693 ± 27 706 ± 182 666 ± 52 634 ± 82 

A 637 ± 38 718 ± 153 613 ± 14 615 ± 24 

Zn  795±85 
S 811 ± 30 786 ± 39 795 ± 17 763 ± 25 

A 781 ± 45 785 ± 15 776 ± 10 767 ±12 

 
S : biostimulation ; A : bioaugmentation 

 

A partir des résultats présentés dans le tableau 29, il est observé que les niveaux de métaux dans 

les sols des essais de bioaugmentation et de biostimulation sont similaires et ne varient pas en 

fonction du temps (stables de T0 à T3 mois). Cd est à un niveau de 8 mg.kg-1 dans le sol R à 

T0 et les sols biostimulés et bioaugmentés, Cr est entre 23 et 28 mg.kg-1, Co est à des teneurs 

variant de 8 à 11 mg.kg-1, Cu à des teneurs variant entre 128 et 140 mg.kg-1. Ni est retrouvé à 

des teneurs entre 18 et 21 mg.kg-1, Pb entre 613 et 693 mg.kg-1 et Zn entre 763 et 811 mg.kg-1 

(p>0,05) 

Il serait sans doute envisageable d’augmenter la biomasse de départ introduite dans le 

microcosme pour atteindre des niveaux plus élevés de biosorption, ce qui pourrait conduire à 

des teneurs en métaux dans les sols plus faibles à la fin de l’essai de la durée de la 

bioaugmentation. 

Une autre solution peut être proposée, qui est l’utilisation d’un consortium qui permettrait de 

se rapprocher des conditions d’un environnement réel présentant une diversité (Tyagi et al. 

2011). En effet, plusieurs études sont basées sur l’emploi d’un consortium de bactéries (Fuentes 

et al. 2014 ; Joutey et al. 2015) ou de champignons (Awasthi et al. 2014) pour traiter une 

contamination métallique (Fulekar et al. 2012 ; Hassan et al. 2020) ou organique (Blanco-

Enríquez et al. 2018) ou mixte (Mishra et Malik 2014). 
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Plusieurs auteurs (Anand et al. 2006; Dey et al. 2016; Amin et al. 2016; Mishra et al. 2019) 

évaluent le « pourcentage d’élimination » à partir de la différence entre la concentration initiale 

et finale (après traitement). Cette différence rend compte de la capacité d’une espèce à la 

bioremédiation pour un polluant donné. Cependant, ces études sont réalisées en milieu liquide 

et traitent d’un autre champ de compétences (cinétique, modèles de Langmuir, équation de 

Freundlich). Leur objectif est d’évaluer l’efficacité d’un traitement. Cependant, dans les études 

en milieu solide (microsome de sol), le calcul du « facteur de bioaccumulation » est le plus 

préconisé (Li et al. 2010; Damodaran et al. 2014; Wang et al. 2018) et vise à évaluer la capacité 

d’accumulation d’une espèce.  

L’étude en microcosme de sol de Srivastava et al. (2006) a montré que pour un microcosme 

témoin (sans champignon), le pourcentage d’élimination de Cr est de 5%. Tandis que pour les 

microsomes bioaugmentés (Aspergillus niger), le taux d’élimination de Cr pour un sol 

contaminé en Cr à 250 ppm est de 75% à 15 jours d’incubation. Cependant, pour notre étude, 

les variations inexistantes de concentrations entre le sol de départ et le sol traités par 

bioaugmentation ne permettent pas de faire un calcul de ce pourcentage. 

II.4.1.2) Teneurs des métaux dans les mycéliums issus des essais de 
bioaugmentation 
 

La figure 31 présente les teneurs en métaux accumulées au sein des mycéliums des 

microcosmes aux différents temps d’incubation (15 jours, 1 mois, 2 mois, 3 mois). 

 

 

 
 

Figure 31. Teneurs en Cd, Co, Cr, Ni et Cu, Pb, Zn dans les mycéliums des essais de bioaugmentation 
aux temps d’incubation (15j ,1 mois, 2 mois, 3 mois). 
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Dès 15 jours les concentrations en métaux retrouvées dans les mycéliums sont non nulles 

(annexe n°10) pour tous les métaux étudiés (Cd, Co, Cr Cu, Ni, Pb et Zn) .Il y a donc 

biosorption, principalement par la souche fongique Absidia cylindrospora introduite dans les 

microcosmes.  

Cette souche fongique semble donc capable d’accumuler simultanément tous les métaux de 

l’étude. Cette propriété est caractéristique de certaines souches fongiques comme Aspergillus 

niger qui a démontré son efficacité à traiter simultanément Pb, Cd, Ni, Cr, Zn, Mn (Kumari et 

al. 2019). Cependant, l’accumulation est variable selon l’élément. On note que les teneurs en 

Cd, Co, Cu, Ni et Zn accumulées dans les mycéliums ont tendance à augmenter au cours du 

temps, tandis que Cr et Pb semblent stables dans le temps.  

Il est important de noter que la masse des mycéliums recueillis à l’issue des temps d’incubation 

n’augmente pas en fonction du temps (figure 29), donc l’évolution de l’accumulation des 

métaux au sein des mycéliums n’est pas liée à une biomasse plus importante. Autrement dit, le 

paramètre qui influence l’accumulation des métaux au sein du mycélium est le temps (âge du 

mycélium). 

L’hypothèse que plus l’âge du mycélium est avancé, plus il biosorbe de métaux, formulée par 

plusieurs auteurs (Kalač et Svoboda 2000; Ali et al. 2017), est vérifiée dans le cas de Cd, Co, 

Cu, Ni et Zn dans les conditions de notre étude. 

Pour le cas de Cr et Pb, deux hypothèses seraient envisageables. Il est possible que ces deux 

métaux soient uniquement biosorbés au niveau de la surface (paroi) cellulaire et non accumulés 

à l’intérieur des cellules du champignon, ce qui expliquerait la stabilité de leurs concentrations 

au sein du mycélium en fonction du temps.  

En effet, la bioaccumulation, comme décrit précédemment (chapitre I, partie VI.3.2) se déroule 

en deux étapes : une première étape consiste à adsorber les métaux sur la paroi cellulaire et une 

seconde étape à transporter les métaux à l’intérieur des cellules via des systèmes de transport 

actif consommant de l’énergie. Les métaux sont généralement stockés au niveau des vacuoles 

(Abbas et al. 2014 ; Hlihor et al. 2017 ; Castro et al. 2019).  

La deuxième hypothèse est que les sites de fixation de métaux (Cr et Pb) soient saturés à partir 

de 15 jours d’incubation. En effet, comme la biomasse n’augmente pas, la surface d’échange 

n’augmente pas et par conséquent le nombre de sites de fixation n’évolue pas. Ceci pourrait 

donc expliquer les concentrations stables de Cr et Pb dans les mycéliums d’Absidia 

cylindrospora à tous les temps d’incubation (15 jours, 1 mois, 2 mois et 3 mois). 
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De plus, une corrélation peut être faite entre la teneur en ETM dans le sol (R) et les teneurs en 

ETM dans le mycélium tout au long des périodes d'incubation. Ces corrélations sont présentées 

dans la figure 32. Les coefficients de détermination (r2) des 4 courbes correspondant aux 4 

périodes d'incubation (15 jours, 1 mois, 2 mois et 3 mois) sont tous supérieurs à 0,98. En effet, 

les données montrent une bonne corrélation entre les teneurs en ETM dans le sol (R) et les 

teneurs en ETM dans le mycélium tout au long des périodes d'incubation, ce qui confirme les 

hypothèses formulées précédemment dans ce paragraphe (les métaux les moins concentrés dans 

les mycéliums correspondent aux métaux les moins concentrés dans le sol).  

 

 

Figure 32. Corrélations entre les teneurs en ETM dans le sol R et dans les mycéliums des microcosmes 
bioaugmentés. 

Ainsi Cd et Co sont les métaux les moins concentrés dans le mycélium et dans le sol. Ces 

métaux présentent les mêmes concentrations dans les sols (7,2±0,4 mg.kg-1 et 8±2 mg.kg-1 

respectivement pour Co et Cd) et approximativement les mêmes teneurs dans les mycéliums 

aux premiers temps d’incubation (15 jours et 1 mois). En effet, Absidia cylindrospora a 

biosorbé à 15 jours 5,8±0,4 mg.kg-1 de Cd et 5,7±0,4 mg.kg-1 de Co et à 1 mois d’incubation, la 

souche a biosorbé 8,8±0,3 mg.kg-1 de Cd et 7,3±0,1 mg.kg-1 de Co.  
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D’autre part, si on prend l’exemple de Zn, la concentration dans le sol R (substrat) est de 795±85 

mg.kg-1 et la concentration dans le mycélium à T3 mois est de 1598 mg.kg-1. Ces valeurs 

représentent les valeurs les plus élevées par rapport aux autres métaux de l’étude tant pour le 

sol que pour le mycélium. Ceci permet de confirmer que la biosorption des métaux par la 

biomasse fongique semble donc dépendre fortement de leur concentration dans le sol, c’est-à-

dire que plus le substrat (sol) est concentré en un métal donné, plus l’organisme de 

bioremédiation accumulera de métal. Ceci est en accord avec l’étude de  Abbas et al. (2014) 

qui constate qu’en augmentant les teneurs initiales dans le sol, les teneurs accumulées dans la 

biomasse seront plus importantes. De même, Farhan et Khadom (2015) constatent que la 

capacité d’accumulation du Pb, Cd, Cr, Cu, Co et Zn par Saccharomyces Cerevisiae augmente 

avec l'augmentation de la concentration initiale en métal dans le substrat. 

Ce constat est également confirmé pour des études en milieu liquide. Joshi et al (2013) affirment 

que la biosorption du Pb par les champignons de leur étude augmente avec la concentration en 

métal dans le milieu. Une étude menée par Sturini et al. (2017) montre également que la capacité 

de la souche fongique Perenniporia fraxinea à bioaccumuler Cd et Hg augmente en augmentant 

la concentration de ces métaux dans le milieu de culture. 

Afin d’interpréter les résultats obtenus, les facteurs de bioaccumulation (BAF) sont calculés à 

chaque période d’incubation (présentés en figure 33). 

 

Figure 33. Facteurs de bioaccumulation des microcosmes bioaugmentés à 15 jours, 1 mois, 2 mois et 
3 mois. 

Les résultats montrent que tous les BAF sont supérieurs à 1, ce qui suggère que le mycélium 

accumule ces métaux (Damodaran et al. 2014) et confirme donc le constat qu’Absidia 

cylindrospora biosorbe ces éléments. 
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Les valeurs de BAF les plus faibles sont relevées pour Cr et Pb (entre 0,7 et 1,1), ce qui confirme 

les faibles niveaux d’accumulation de ces métaux au sein des mycéliums. En comparant les 

valeurs de BAF de Cr et Pb sur les 4 temps d’incubation (15 jours, 1 mois, 2 mois et 3 mois), 

on remarque qu’il n’y a pas de variation au cours du temps. Cela veut dire que les niveaux 

d’accumulation de ces deux métaux sont non seulement faibles, mais également stables durant 

toute la durée de l’expérimentation. Pour Cd, Cu, Ni et Zn les BAF tendent à augmenter en 

fonction du temps : les valeurs varient de 0,7 à 15 jours à 2,5 à T3 mois pour Cd, de 1,1 à 3,4 

pour Cu, de 0,9 à 2,3 pour Ni et de 0,9 à 2,1 pour Zn. 

D’une manière générale, les valeurs de BAF des métaux pour la durée d’incubation T3 mois, 

peuvent être classés par ordre croissant : Cr (1,0) < Pb (1,1) < Co (1,3) < Zn (2,1) < Ni (2,3) < 

Cd (2,5) < Cu (3,4). Ce paramètre permet par conséquent de réaliser un classement par ordre 

décroissant des métaux accumulés par Absidia cylindrospora dans les conditions de l’étude.  

Damodaran et al. (2014) ont réalisé une étude de bioaccumulation de ces mêmes métaux par un 

basidiomycète appelé Galerina vittiformis. Le classement suivant porte sur le potentiel de 

bioaccumulation des métaux par cette souche : Cr<Zn<Cu<Pb<Cd. Le Cr est le métal le moins 

accumulé par le basidiomycète, ce qui apparaît également dans nos résultats. L’étude menée 

par Mohammadian et al. (2017) montre que pour certaines souches fongiques, Pb est le métal 

le moins accumulé pour Penicillium simplicissimum, Seimatosporium pistaciae, Trichoderma 

harzianum et Fusarium verticillioides, l’ordre est : Pb<Cd<Zn<Cu, tandis que pour 

Acremonium persicinum et Alternaria chlamydosporigena l’ordre est le suivant : 

Pb<Cd<Cu<Zn. Ceci est en accord avec nos résultats, en effet Pb arrive à la deuxième position 

des métaux les moins accumulés par A.c.  

Par ailleurs, bien que nos essais aient montré une biosorption de quantités assez importantes de 

métal en microcosme de sol, les teneurs totales en métaux dans les sols bioaugmentés ne varient 

pas. Ceci souligne la pertinence des essais en microcosmes de sol pour réaliser des essais de 

mycoremédiation. En effet, les études de biosorption en milieu liquide sont insuffisantes pour 

prédire l’efficacité de l’emploi d’une souche fongique en mycoremédiation. Plusieurs études 

(Wu et al. 2016; Sturini et al. 2017; Albert et al. 2019) font l’hypothèse que des souches 

fongiques montrant une biosorption efficace de métaux en milieu liquide peuvent être 

candidates à des essais de mycoremédiation. Selon les résultats de nos études, il est nécessaire 

de passer par « l’étape microcosme de sol » pour pouvoir appuyer cette hypothèse. En effet, 

Baldrian (2002) décrit le phénomène de biosorption des métaux à partir d’une solution liquide 

comme le mécanisme le plus simple déployé par les champignons pour absorber les métaux que 

ce soit en conditions réelles ou en laboratoire. En effet, les métaux ont une solubilité élevée en 
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milieu liquide et sont par conséquent plus aisément biosorbés par les champignons (Kumar et 

al. 2021). Pour cette raison, il n’est pas possible de lier directement l’efficacité de biosorption 

d’une souche fongique en milieu liquide à son efficacité en mycoremédiation de sols. 

II.4.2) Mobilité des métaux dans les sols des microcosmes  

II.4.2.1) Mobilité des métaux par extraction simple 
 

Les sols des microcosmes issus des essais de bioaugmentation et de biostimulation sont soumis 

au protocole d’extraction simple avec HCl 1M (présenté en chapitre 2- partie I.2.5). 

Les pourcentages extraits sont présentés en figure 34 (Cd, Cu, Pb et Zn) et 35 (Co, Cr et Ni). 

 

 

Figure 34. Pourcentages de Cd, Cu, Pb et Zn extraits par HCl 1M dans les sols des essais de 
bioaugmentation (A.c) et biostimulation aux temps d’incubation (15 jours, 1 mois, 2 mois, 3 mois). 

 

 

Figure 35. Pourcentages de Co, Cr et Ni extraits par HCl 1M dans les sols des essais de 
bioaugmentation (A.c) et biostimulation aux temps d’incubation (15 jours ,1 mois, 2 mois, 3 mois). 
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D’une manière générale, il n’y a pas de variation observée entre les pourcentages des métaux 

ni entre les essais de biostimulation et de bioaugmentation ni entre les durées d’incubation de 

l’expérience dans les mêmes conditions (p<0 ,05). La bioaugmentation avec la souche fongique 

Absidia cylindrospora ne semble pas agir sur la disponibilité potentielle des métaux même après 

3 mois d’incubation. 

Il est observé que Cd, Cu, Pb et Zn présentent les pourcentages les plus élevés et sont compris 

entre 60 et 80%, tandis que les pourcentages de Co, Cr et Ni sont compris entre 10 et 25% 

(environ 8% pour Cr ; entre 15-20% pour Ni ; environ 25% pour Co). On peut classer les métaux 

par ordre de disponibilité décroissante : Pb>Cu>Cd>Zn>Co>Ni>Cr.  

Globalement, cet ordre-là est globalement cohérent avec l’ordre d’accumulation des métaux au 

sein du mycélium (Cu>Cd>Ni>Zn>Co>Cr) pour tous les métaux, en ne considérant pas Pb. Ces 

résultats suggèrent d’une part que les métaux les plus disponibles sont les métaux les plus 

biosorbés au sein du mycélium dans les conditions de l’étude et que d’autre part l’extraction 

HCl 1M est un bon indicateur de la disponibilité potentielle des métaux vis-à-vis de la souche 

Absidia cylindrospora. Pour le cas de Pb, bien qu’ayant une fraction potentiellement disponible 

assez élevée (estimée à environ 80% avec l’extraction HCl 1M), son BAF est de 1,1 seulement 

pour T3 mois. L’hypothèse que la biodisponibilité du métal vis-à-vis de l’organisme (ici Absidia 

cylindrospora) peut être liée directement à son accumulation par ce dernier n’est donc pas 

vérifiée pour Pb dans le cas de notre étude. Cependant il a été montré que l’extraction à HCl 

tend à sous-estimer la fraction potentiellement mobile (Leleyter et al. 2012) ou à la sur-estimer 

(Albert 2019) surtout pour Pb. En effet, cette hypothèse serait plus cohérente avec nos résultats 

qui montrent des pourcentages potentiellement disponibles en Pb assez élevés (environ 80%). 

 

II.4.2.2) Mobilité des métaux par extraction séquentielle 
 

Le sol issu du microcosme de bioaugmentation à la fin de l’expérimentation (T 3 mois) est 

soumis au protocole d’extraction séquentielles, selon Leleyter et Probst (1999) présenté en 

chapitre 2- partie I.5.2. 

La répartition des métaux (Cd, Cr, Co, Cu, Ni, Pb et Zn) au sein des différentes fractions 

minéralogiques du sol bioaugmenté en fin d’expérience à T 3 mois (appelé A T 3 mois) est 

présentée en figure 36.  Elle est comparée sur cette même figure à la répartition observée sur le 

sol initial R (R-T0) afin d’estimer l’impact potentiel de la bioaugmentation avec la souche 

Absidia cylindrospora sur la spéciation minéralogique des métaux étudiés.  
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Les études de l’influence de micro-organismes sur la spéciation minéralogique de métaux sont 

très peu disponibles (Albert 2019), néanmoins des études ont été réalisées sur l’influence du 

compost (humus, matière organique) sur la spéciation minéralogique des métaux (L. Wang et 

al. 2019 ; Liang et al. 2017). 

Toutefois, le métabolisme fongique peut induire la sécrétion de composés tels que les acides 

organiques, qui favorisent l’acidification du sol, ou encore des sidérophores ou des 

métallothionéines, connus pour complexer les métaux (Renshaw et al. 2002) (chapitre I-partie 

VII). L’hypothèse serait que ces composés potentiellement sécrétés interagissent avec les ETM 

à travers des mécanismes de sorption, de chélation et/ou de volatilisation et par conséquent 

modifient la répartition minéralogique de ces derniers (Gadd, 1999 ; Gadd 2004).  

 

 

R-T0 : Sol R  

A-T3 mois : sol R bioaugmenté (A) à 3 mois d’incubation 

Figure 36. Répartition de Cd, Cr, Co, Cu, Ni, Pb et Zn au sein des différentes fractions potentiellement 
labiles du sol R (t0) et du sol A 3 mois. 

D’une manière générale, il est observé après les essais que la fraction mobile totale F6 a 

augmenté pour Cd, Co, Ni, Pb et Zn de 26, 18, 3, 24 et 22% respectivement en comparant le 

sol à T0 (sol R) au sol à T 3 mois (A- T3 mois).  
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Seule la fraction mobile totale de Cr ne subit pas de variation entre le sol T0 et le sol à 3 mois, 

aussi il n’y a pas eu des transferts de Cr entre les différentes fractions minéralogiques.  

Les fractions : acido-soluble (F3), réductible (F4) et oxydable (F5) ont vu leur pourcentage 

varier après bioaugmentation à 3 mois pour les métaux de l’étude sauf Cr, tandis que les 

fractions F1 et F2 restent négligeables (0 et 1%) pour tous les métaux de l’étude.  

Dans la F3 (acido-soluble), des pourcentages sont très faibles voire négligeables sont notés pour 

Cr et Co (entre 0 et 2%), ceci veut dire que la bioaugmentation (A.c) n’a pas eu d’influence sur 

ces 2 métaux associés à cette fraction. Pour d’autres métaux, après le traitement de 

bioaugmentation, cette fraction a doublé (F3 (Zn)T0 =13% et F3 (Zn)T3mois =24%) et triplé (Cd : 

(Cd)T0 =11% et (Cd)T3mois= 34% ; Pb : (Pb)T0 =5% et (Cd)T3mois= 15%), tandis que pour Cu, elle 

a légèrement baissé (de 13 à 9%). 

Tous les métaux de l’étude restent liés majoritairement à la fraction réductible (F4), sauf Pb, 

majoritairement lié à la F5 (oxydable) (49 et 63% pour T0 et T3 mois respectivement). Pb est 

le métal qui présente donc le moins d’affinité pour la F4, suivi du Cd. Ainsi, le classement 

croissant des métaux au sein de cette fraction est comme suit : Pb(F4) (10%) < Cd(F4) (entre 12 

et 17%) < Cr(F4) (entre 31 et 33 %) < Zn(F4) (entre 51 et 61%) < Ni(F4) (58 et 62%) < Cu(F4) (entre 

75 et 77%) < Co(F4) (entre 70 et 88%). 

Pour ce qui est de la fraction oxydable (F5), tous les métaux y sont faiblement liés (entre 6 et 

22%), sauf pour Pb qui présente une très grande affinité à cette fraction, il y est associé à 49% 

pour le sol R (T0) et 63% pour le sol à T3 mois. Les pourcentages de Co et Zn dans cette fraction 

sont similaires (environ 6%). Il en est de même pour Cr et Ni (environ 14%). Le pourcentage 

de Co, Cr, Ni et Zn associé à cette fraction n’a pas été influencé par la bioaugmentation avec 

A.c. 

Les paragraphes suivants détaillent la répartition minéralogique de chaque ETM. 

Par ailleurs, en prenant en compte l’accumulation des ETM par Absidia cylindrospora à travers 

cette étude de 3 mois, on remarque que Cu est le métal le plus accumulé avec un BAF de 3,4 

alors que Cr est le métal le moins accumulé par Absidia cylindrospora avec un BAF de 1 

seulement. Ceci peut être mis en regard de la proportion mobile totale de Cu et Cr. En effet, Cu 

présente la proportion F6 la plus élevée (96%) et Cr la plus faible (47%). Ce constat n’est pas 

vérifié pour les autres métaux de l’étude. L’hypothèse que le métal le plus accumulé par Absidia 

cylindrospora est le métal qui présente la plus grande proportion de la F6 n’est cependant 

valable que pour Cu et le contraire est vrai pour Cr seulement. 

 

 



 

148 

 

- Cr : 

Cr est resté majoritairement lié à la fraction réductible (31% à T0 et 33% à T3 mois) et a baissé 

de 2% seulement au sein de la F5 en passant de 15 à 13% pour T 3 mois. Albert (2019) a étudié 

la spéciation minéralogique du Cr dans des sols bioaugmentés avec la même souche en 

employant le même protocole d’extraction (Leleyter et Probst 1999). Ce dernier constate que 

la fraction réductible n’a pas varié et que la fraction oxydable a augmenté de 6%. Nos résultats 

sont comparables pour la fraction réductible (qui a seulement augmenté de 2%), cependant pour 

la fraction oxydable, une légère baisse de 2% ne peut être comparée à une augmentation de 6%. 

Une variation de 2% reste toutefois contestable, il est possible de dire que la répartition de Cr 

n’a finalement pas évolué entre le sol R et le sol à T3 mois, la bioaugmentation avec Absidia 

cylindrospora n’a pas eu d’incidence sur sa répartition minéralogique. 

- Cu : 

La répartition de Cu au sein des fractions minéralogiques est restée inchangée entre le sol R 

(T0) et le sol bioaugmenté à T3 mois. Les fractions F1, F2 et F5 restent inchangées (0%, 1% et 

6% respectivement pour T0 et T 3 mois), tandis que les pourcentages de Cu retenus dans les 

fractions F3 et F4 ont légèrement baissé après 3 mois.  Cu reste prédominant dans la fraction 

réductible (F4) (77% à T0 et 75 % à 3 mois) par rapport aux autres fractions et présent dans la 

fraction acido-soluble F3 à hauteur de 13%. En effet, Cu est passé de 13 à 9%, soit une 

diminution de 4% seulement entre le sol T0 et le sol bioaugmenté. Albert (2019), en réalisant 

la bioaugmentation avec la même souche, note une baisse de 10% de la fraction réductible et 

une augmentation de 5% de la fraction oxydable. Il assimile cette augmentation à un transfert 

de Cu depuis la fraction réductible vers la fraction oxydable. Cependant, nous n’obtenons pas 

les mêmes résultats puisque la fraction réductible a subi une légère baisse de 2% et que la 

fraction oxydable est restée inchangée. Selon Farrell et Jones (2009), Cu a une grande affinité 

avec la matière organique et serait préférentiellement transféré d’une phase faiblement liée à la 

MO à une phase plus riche en MO (fraction oxydable). Ceci confirme l’hypothèse émise par 

l’étude de Albert (2019). Or, pour notre étude, cette hypothèse n’est pas vérifiée, le Cu est 

faiblement lié à la fraction oxydable (6%) et préférentiellement lié à la fraction réductible 

(75%). 

- Cd : 

 Cd est le métal ayant la plus grande variation de la fraction totale mobile comparé aux métaux 

de l’étude. En effet, la fraction mobile totale de Cd a augmenté de 26% (44% à T0 à 70% à 3 

mois). 
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L’étude de bioaugmentation réalisée par Albert (2019) sur trois souches fongiques (Absidia 

cylindrospora, Chaetomium atrobrunneum et Coprinellus micaceus) a montré que Absidia 

cylindrospora a la plus grande influence sur la répartition minéralogique de Cd par rapport aux 

deux autres souches testées. Toutefois, les résultats montrent une légère baisse de la proportion 

mobile de Cd. 

Pour notre étude, la fraction acido-soluble (F3) a triplé entre T0 (11%) et T3 mois (34%). Cette 

fraction est connue pour être sensible aux variations du pH (Leleyter et Baraud 2006), une 

augmentation de pH induit une baisse de compétition des protons et conduit donc à des formes 

plus stables (Peng et al. 2009). Une mesure de pH devrait confirmer l’hypothèse. La quantité 

limitée de sol n’a pas permis de réaliser cette mesure en appliquant le protocole de mesure de 

pH décrit en chapitre 2- partie I.1). Les variations des pourcentages dans les autres fractions 

sont beaucoup plus faibles (-5 et +7% pour la fraction F4 et F5 respectivement). Le Cd reste 

faiblement lié à ces fractions et les variations assez faibles pour pouvoir conclure. 

- Co :  

Les fractions F1, F2 et F3 sont négligeables à T0 et le restent à T3 mois. Co est faiblement lié 

à la fraction oxydable et son pourcentage reste inchangé après la bioaugmentation (11% pour 

T0 et T 3 mois). Le Co est majoritairement lié à fraction réductible et une augmentation 

significative (+18%) est notée : elle passe de 70% à T0 à 88% à 3 mois. Ceci peut laisser penser 

à un transfert de la fraction résiduelle vers celle-ci, d’autant plus que la F6 augmente de 18%. 

- Ni : 

Les pourcentages de Ni liés à la fraction lessivable à l’eau et la fraction échangeable sont nuls. 

Ni est très faiblement lié à la fraction acido-soluble F3 avec 2% seulement dans le sol R (T0) 

et 4% pour le sol T3 mois. Il est associé à la fraction oxydable à 15 (T0) et 13% (T3 mois). 

La majorité du Ni est fixée à la fraction réductible avec 58% pour le sol R (T0) et 62% pour le 

sol bioaugmenté à 3 mois. La bioaugmentation avec Absidia cylindrospora semble donc avoir 

peu d’influence sur la répartition minéralogique, en effet les variations notées sont de l’ordre 

de 2 et 4%, ce qui reste faible. 

- Pb : 

La fraction totale F6 de Pb a fortement augmenté en fin d’essai de bioaugmentation, passant de 

64 % à 88% à 3 mois. Ces résultats sont cohérents avec ceux retrouvés par Albert (2019) qui 

indique une augmentation de F6. Pour son étude, la fraction potentiellement mobile de Pb a 

également augmenté, mais seulement de 5% environ après le traitement de bioaugmentation.  

Pour notre étude, les fractions F1 et F2 de Pb sont nulles, alors que les fractions F3 et F5 ont 

connu une augmentation : F3 varie de 5 à 15% (+10%) et F5 de 49 à 63% (+14%).  
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Le pourcentage de F4 ne varie pas. Il est également observé que Pb reste majoritairement lié à 

la fraction oxydable (49 et 63% respectivement pour T0 et T3 mois). L’étude de Farrel et Jones 

(2009) montre également que Pb est lié majoritairement à la fraction réductible et oxydable. 

Une acidification du milieu par des acides potentiellement produits par Absidia cylindrospora, 

que ce soit pour son métabolisme ou en réponse au stress métallique (Arwidsson et al. 2010) 

peut expliquer l’augmentation du pourcentage de Pb lié la F5 en bioaugmentation par rapport 

au sol témoin. En effet, Pb serait plus associé à la fraction oxydable (matière organique, acides 

organiques). De plus, l’extractabilité de Pb est fortement influencée par le pH (Leleyter 1999).  

- Zn : 

La fraction totale potentiellement disponible de Zn a augmenté de 22% passant de 70 (T0) à 

92% (T3 mois), ce qui n’est pas en accord avec les résultats obtenus par Albert (2019) qui 

montre une forte diminution de la F6 de 76% à 44% après la bioaugmentation (A.c). 

L’augmentation observée de F6 dans notre étude est due principalement à une augmentation 

des pourcentages liés à F3 (+11%) et F4 (+10%). En effet, la fraction oxydable (F5) n’a pas 

varié et le pourcentage de Zn lié à cette fraction reste faible (7%). Tandis que, les pourcentages 

de Zn liés à F1 et F2 restent nuls.  

II.4.2.3) Comparaison de la fraction mobile totale F6 (extraction séquentielle) et 
l’extraction simple HCl  
 

En comparant les pourcentages extraits par HCl et la fraction F6 totale extraite par le protocole 

des extractions séquentielles du sol bioaugmenté (A3 mois), il apparaît que ces dernières sont 

nettement plus agressives et extraient beaucoup plus les métaux par rapport à l’extraction 

simple HCl.  Les pourcentages de métaux sont présentés en figure 37. 

 

 
Figure 37. Pourcentages de Cd, Cr, Co, Cu, Ni et Zn lessivés par HCl et F6 dans le sol bioaugmenté à la 

fin de l’expérimentation (3 mois). 
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Les métaux peuvent encore une fois être regroupés en deux groupes :  

« Cd, Cu, Pb, Zn » où les pourcentages de métaux extraits par HCl et par l’extraction 

séquentielle sont à peu près du même ordre de grandeur et sont estimés entre 58 et 96%. En 

effet, des variations entre 9 et 25% sont notées pour ces métaux entre les deux types 

d’extractions. Les variations sont de 9% pour Cd, 11% pour Pb, 13% pour Zn et 25% pour Zn.  

 

« Co, Cr, Ni » où les pourcentages de métaux extraits par HCl sont beaucoup plus faibles par 

rapport à ceux extraits par l’extraction séquentielle. Les pourcentages extraits par HCl sont 

compris entre 8 et 25%, tandis que les pourcentages extraits par l’extraction séquentielle sont 

compris entre 50 et 80%. Les variations entre ces deux types d’extraction sont par conséquent 

beaucoup plus marquées. La variation la plus importante est notée pour Ni (66%), suivi de Co 

avec un écart de 55% et ensuite de Cr avec un écart de 55%. 

Cuvier et al. (2021) ont réalisé une étude comparative des types d’extractions : simples (HCl et 

EDTA) et séquentielles (BCR et de Leleyter et Probst 1999) sur un sédiment de référence pour 

étudier la disponibilité de Al, Ca, Fe, Mn, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn. Les résultats de leur étude 

montrent que la fraction F6 (extraite par le protocole de Leleyter et Probst 1999) extrait 

d’avantage les métaux que l’extraction simple HCl, ce qui apparaît également dans nos 

résultats. 

Pour leur étude, l’extraction séquentielle extrait environ deux fois plus de Ni (64% pour 

l’extraction séquentielle et 37% pour l’extraction HCl) et de Cu (100% contre 65% pour HCl) 

et trois fois plus de Zn (90% contre 65% pour HCl).  Cependant des variations beaucoup plus 

faibles sont notées pour Cr (65% pour l’extraction séquentielle et 50% pour HCl) et Pb (30% 

pour l’extraction séquentielle et 25% pour HCl). Nos résultats ne sont pas tous en accord avec 

les données de Cuvier et al. (2021). En effet, nos résultats ont montré des variations assez faibles 

pour Cd, Cu, Pb et Zn, alors que les variations les plus importantes sont notées pour Ni, Co et 

Cr. Cependant, leur étude a pour objet un sédiment sans aucun traitement, contrairement à notre 

étude qui analyse un sol bioaugmenté par l’introduction d’une souche fongique, ce qui implique 

les mécanismes (sorption/ complexation) liés au métabolisme fongique (production d’acides 

organiques/ sidérophores).  
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II.5) Conclusion 

Les essais en microsomes de sol avec différentes périodes d’incubation nous ont permis de 

réaliser une étude détaillée du comportement des métaux présents dans le sol en présence de la 

souche fongique Absidia cylindrospora.  

Cette souche a démontré sa capacité à accumuler simultanément Cd, Cr, Co, Cu, Ni, Pb et Zn 

dans les conditions de l’étude. L’évaluation de l’accumulation des métaux au sein du mycélium 

dans des conditions réelles a révélé des écarts et disparités des niveaux d’accumulation des 

métaux. L’accumulation de Cr et Pb est stable au cours de l’essai (elle semble atteindre en effet 

un maximum dès 15 jours), tandis qu’elle augmente pour Cd, Co, Cu, Ni et Zn. En effet leur 

accumulation augmente avec le vieillissement du mycélium. La capacité d’accumulation des 

métaux par la souche fongique est corrélée aux niveaux des concentrations initiales dans le sol. 

Les métaux qui présentent les teneurs les plus élevées dans les sols sont les mêmes métaux qui 

se retrouvent les plus concentrés dans les mycéliums.  

Aussi, l’ordre de disponibilité potentielle estimée par HCl des métaux est cohérent avec l’ordre 

d’accumulation de ces derniers au sein du mycélium (Cu>Cd>Ni>Zn>Co>Pb>Cr) pour tous 

les métaux, sauf pour Pb. Ceci est principalement dû aux difficultés d’extractibilité de Pb 

expliquées dans la partie I.4 (chapitre 3). 

Ces essais nous ont également permis d’étudier l’influence de la bioaugmentation avec Absidia 

cylindrospora sur la répartition minéralogique des métaux au sein des fractions définies par le 

protocole de Leleyter et Probst (1999). L’évolution de la fraction totale mobile est différente 

selon les métaux étudiés : Cr ne subit pas de modification concernant la répartition des fractions 

minéralogiques, cependant la modification est plus marquée pour Cd, Co, Pb et Zn. 

Par ailleurs, Cu est le métal le plus accumulé avec un BAF de 3,4 alors que Cr est le métal le 

moins accumulé par Absidia cylindrospora avec un BAF de 1 seulement. Ces deux métaux (Cu 

et Cr) présentent la fraction totale F6 la plus élevée (Cu(F6) = 96%) et la plus faible (Cr(F6) = 

47%) respectivement par rapport aux autres métaux de l’étude.  

Le suivi des espèces fongiques durant les différentes périodes d’incubation du microcosme (T 

15 jours à T3 mois) a permis de mettre en évidence des différences dans la composition de la 

microfonge après biostimulation et bioaugmentation. Ces observations pourraient être 

complétées par un suivi moléculaire des espèces présentes dans les sols des microcosmes.  
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III. Microcosmes avec un sol réel pollué (R) bioaugmenté avec la 
souche fongique Perenniporia fraxinea 
 

Cette série de microcosmes est réalisée de la même manière que les microcosmes avec la souche 

fongique Absidia cylindrospora présentés précédemment (partie II- chapitre 5), en employant 

cette fois-ci la souche fongique Perenniporia fraxinea. Les durées d’incubation sont semblables 

à l’essai en bioaugmentation avec le sol R et la souche fongique Absidia cylindrospora. 

Les microcosmes sont aussi réalisés en trois réplicats pour chaque condition et chaque durée 

d’incubation, soit un total de 6 microcosmes par durée d’incubation (comme décrit en figure 

27). 

Les résultats de cette étude concernent le suivi de la microfonge à toutes les durées d’incubation, 

ainsi que la détermination des teneurs totales et potentiellement disponibles dans les sols des 

microcosmes bioaugmentés et biostimulés. Pour cet essai, la méthode de séparation n’a pas été 

efficace pour séparer le mycélium du sol, malgré une préparation identique du microcosme à 

celle du microcosme avec la souche fongique Absidia cylindrospora (présenté en partie II.1-

figure 27) c’est-à-dire en laissant pousser un tapis de mycélium avant d’ajouter le sol par-

dessus. Par conséquent, le mycélium n’a pas pu être récupéré en fin d’essai et ceci en raison de 

la pousse intra-matricale (c’est à dire dans la gélose) de la souche fongique Perenniporia 

fraxinea. La biosorption de métaux par la souche fongique P.f ne peut donc pas être évaluée 

avec l’usage de ce microcosme. 

 

III.1) Analyse des métaux dans les composants des microcosmes bioaugmentés 

avec la souche fongique Perenniporia fraxinea  

III.1.1) Teneurs totales dans les sols des microcosmes  
 

Le tableau 30 présente les teneurs en métaux dans le sol R employé pour réaliser les 

microcosmes (deuxième colonne du tableau 30), ainsi que les teneurs en métaux dans les sols 

des microcosmes biostimulés et bioaugmentés aux différentes durées d’incubation. 
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Tableau 30.Teneurs en métaux dans les sols biostimulés et bioaugmentés (P.f) aux temps d’incubation 
(15j ,1 mois, 2 mois, 3 mois). 

mg.kg-1 T0 condition T 15 jours T1 mois T2 mois T3 mois 

Cd 13± 0 
S 13 ± 1 12 ± 1 13 ± 1 13 ± 1 

A 13 ± 1 13 ± 1 13 ± 1 14 ± 1 

Cr 25± 4 
S 28 ± 2 29 ± 2 29 ± 0 26 ± 4 

A 30 ± 4 28 ± 1 29 ± 1 26 ± 3 

Co 7± 0 
S 7 ± 0 7± 0 7± 0 7± 0 

A 8 ± 1 8 ± 1 7± 0 7± 0 

Cu 92 ± 3 
S 80 ± 1 81 ± 3 82 ± 2 86 ± 4 

A 89 ± 7 85 ± 3 94 ± 21 91 ± 8 

Ni 19 ±1 
S 17 ± 0 18 ±1 18 ±1 17 ± 1 

A 22 ± 6 19 ± 0 19 ±1 18 ±1 

Pb 780 ±12 
S 794 ± 16 734 ± 27 742 ± 10 791 ± 45 

A 761 ± 9 754 ± 20 841 ± 168 780 ± 20 

Zn 1065± 30 
S 1110 ± 57 1030 ± 26 1077 ± 27 1113 ± 49 

A 1070 ± 14 1073 ± 25 1054 ± 27 1098 ± 31 

 

Les teneurs dans le sol R employé pour réaliser les microcosmes avec P.f sont légèrement 

différentes des teneurs dans le sol R (présentées dans le tableau 30) employé pour préparer les 

microcosmes avec Absidia cylindrospora. Ceci est en raison de la préparation de deux mélanges 

différents de sol R à deux moments différents du projet de thèse. Les teneurs en métaux restent 

cependant comparables entre les deux mélanges préparés. 

Pour ce qui est des teneurs en métaux dans les sols des microcosmes, il n’y a pas de variation 

observée ni entre les traitements (biostimulation et bioaugmentation) et les teneurs initiales ni 

entre les différentes durées d’incubation. La bioaugmentation avec la souche fongique P.f ne 

semble pas avoir d’incidence sur les teneurs totales en métaux dans les sols. Ces essais en 

microcosme de sols confirment encore une fois que la corrélation entre la biosorption de métaux 

par des souches fongiques en milieu de culture liquide et leur potentielle biosorption en 

microcosme de sol n’est pas possible. En effet, les études réalisées par Albert (2019) en milieu 

liquide sur les deux souches étudiées (Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea) ont 

montré une biosorption rapide et efficace de métaux (Cd, Cu et Pb) par ces dernières, ce qui a 

conduit à faire l’hypothèse que ces souches pourraient être employées en mycoremédiation. 

L’étude en milieu liquide de Sturini et al. (2017) montre également une bioaccumulation 

importante de métaux (Cd, Hg, Pb, Ni, Cr, Cu, Fe, Mn, Zn) par Perenniporia fraxinea. Le 

milieu de culture est enrichi avec Cd (1–10 mg L-1), Hg (0,1–5 mg L-1) et Cu (10–50 mg L-1). 

Cette souche a montré des teneurs allant jusqu’à 35 mg.kg-1 de Cu et 57 mg.kg-1 de Zn.                      
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La bioaccumulation des autres métaux dits toxiques est beaucoup plus faible avec des teneurs 

de 0,15 mg.kg-1 en Cd et 0,35 mg.kg-1 en Pb. 

Les auteurs expliquent qu’ils s’attendaient à des teneurs plus élevées, dans les mycéliums, en 

métaux dits essentiels par rapport aux métaux toxiques et ne remplissant aucun rôle biologique. 

III.1.2) Teneurs potentiellement disponibles dans les sols des microcosmes  
 

Les sols des microcosmes issus des essais de bioaugmentation et de biostimulation sont 

également soumis au protocole d’extraction simple avec HCl 1M (présenté en chapitre 2- partie 

I.2.5). Les pourcentages extraits sont présentés en figure 38 (Cd, Cu, Pb et Zn) et en figure 39 

(Co, Cr et Ni). 

 
Figure 38. Pourcentages de Cd, Cu, Pb et Zn extraits par HCl 1M dans les sols des essais de 

bioaugmentation (P.f) et biostimulation aux temps d’incubation (15 jours, 1 mois, 2 mois, 3 mois). 

 
Figure 39. Pourcentages de Cr, Co et Ni extraits par HCl 1M dans les sols des essais de 

bioaugmentation (P.f) et biostimulation aux temps d’incubation (15 jours ,1 mois, 2 mois, 3 mois). 
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D’après les figures 38 et 39, les pourcentages des métaux extraits par HCl dans les sols des 

microcosmes ne semblent pas varier entre les essais de biostimulation et de bioaugmentation. 

Aussi, il n’existe pas de variation observée pour les différentes durées d’incubation de 

l’expérience dans les mêmes conditions. Pour cet essai aussi, la bioaugmentation avec la souche 

fongique P.f ne semble pas avoir d’influence sur la disponibilité potentielle des métaux.  

Les pourcentages de métaux extraits de manière générale sont du même ordre de grandeur que 

les pourcentages en métaux potentiellement disponibles obtenus pour la bioaugmentation avec 

la souche fongique A.c.  

En effet, les ETM : Cd, Cu et Zn sont les plus labiles, avec des pourcentages compris entre 60 

et 80%, suivis de Co, Cr et Ni avec des pourcentages compris entre 10 et 25% (environ 8% pour 

Cr ; entre 15-20% pour Ni ; environ 25% pour Co). Seul Pb présente des pourcentages beaucoup 

plus élevés (de l’ordre de 120%) avec la bioaugmentation avec P.f comparé à l’étude de 

bioaugmentation avec A.c (de l’ordre de 80%). 

Cette étude de disponibilité en employant l’extraction simple HCl ne semble donc pas montrer 

de variations quant à la labilité des métaux entre les sols bioaugmentés par les souches Absidia 

cylindrospora ou Perenniporia fraxinea. 

 

III.2) Suivi de la microfonge du sol 

 

De la même façon, les souches fongiques ayant poussé sur les sols des microcosmes à la fin de 

chaque période (T 15 jours, T1 mois, T2 mois et T3 mois) ont été mises en évidence en 

combinant les deux méthodes : la méthode Warcup (incorporation directe) et la méthode des 

suspensions dilutions. 

Le tableau 31 regroupe les isolats fongiques identifiés à partir du sol de départ R à T0 et des 

sols des microcosmes biostimulés et bioaugmentés des 4 périodes d’incubation (T 15 jours, T1 

mois, T2 mois et T3 mois) ainsi que le nombre de colonies identifiées (en UFC.g-1 de sol). 
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Tableau 31. Dénombrement et identification des espèces fongiques viables isolées du sol R (T0) et des 
sols des essais de biostimulation et bioaugmentation dans les microcosmes (avec Perenniporia 
fraxinea) après chaque durée d’incubation. 

(x) : souche fongique identifiée à partir du milieu de culture. (case vide) :  souche non identifiée. 

  

Biostimulation (S) 
 

Bioaugmentation (A) 
 

  
T0 T15jours  T1mois T2mois T3mois T15jours  T1mois T2mois T3mois 

UFC.g-1 de sol 3x104 5x104 3,6x104 5,5x104 5,5 x104 5x104 5,5x104 7,7x104 7,7x104 

Nombre 
d’espèces 

viables 
identifiées 

5 6 2 7 3 4 3 6 2 

Actinomucor 
elegans 

 x x x x x x x x 

Albifimbria 
verrucaria 

 x        

Aspergillus 
fumigatus 

x         

Aspergillus  
niger 

x         

Aspergillus  
ustus 

   x    x x 

Cylindrocarpon 
sp. 

       x  

Colletotrichum 
 sp. 

   x x     

Fusarium  
equiseti 

 x  x x   x  

Fusarium 
 sp. 

 x    x x x  

Gliocladium 
virens 

x   x  x x x  

Humicola  
glauca 

 x x       

Monodictys 

 sp. 
x         

Paecilomyces 
lilacinus 

x         

Papulospora  
sp. 

 x        

Penicillium 
 sp. 

   x      

Perenniporia 
fraxinea  

         

Trichoderma 
sp. 

   x  x  x  

Trichurus 
spiralis 

  x       
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Le tableau 31 montre que trois nouvelles souches isolées par rapport aux essais rapportés dans 

le tableau 28 : Papulospora sp., Trichurus spiralis et Cylindrocarpon sp. Cette dernière est 

isolée à partir du sol bioaugmenté à 2 mois, tandis que les deux premières souches ont été isolées 

à partir de sol biostimulés à 15 jours et 1 mois respectivement. 

La souche fongique Trichurus spiralis est une souche cellulolytique, qui fait partie du phylum 

des Ascomycètes, elle a déjà été isolée à partir de matériel végétal en décomposition (Hart et al. 

2003) et d’un mélange de paille déchiquetée de Miscanthus et de lisier de porc (Klamer et Lind 

2001). Elle a été étudiée pour sa capacité à bioaccumuler Cu. En effet l’étude de Novakova et 

al. (2010) a montré que cette souche pouvait accumuler jusqu’à 165µg.g-1 de Cu.  

Papulospora sp. est une souche fongique du sol appartenant au phylum des Ascomycètes, elle 

a été isolée à partir de copeaux de bois (Eslyn et Highley 1976). Elle est connue pour produire 

des mélanines, qui sont des polymères phénoliques d’une couleur sombre, composés participant 

à la formation de l’humus du sol (Mahmood et al. 1985). 

Les souches fongiques du genre Cylindrocarpon sont des champignons endophytes connus pour 

produire une large variété de métabolites secondaires (Kawaguchi et al. 2013 ; Kamdem et al. 

2018). 

Après 2 mois d’incubation, on observe à nouveau une grande diversité fongique, plus élevée 

que pour les autres durées d’incubation. Il est observé le nombre de souches viables identifiées 

à 2 mois est de 7 pour la biostimulation et 6 pour la bioaugmentation.  Pourtant pour la même 

étude avec A.c, les résultats sont différents pour la bioaugmentation. En effet, 5 souches viables 

sont identifiées en biostimulation, mais seulement 2 en bioaugmentation à 2 mois d’incubation. 

Ceci montre la différence de la bioaugmentation avec Absidia cylindrospora et Perenniporia 

fraxinea et la grande dominance d’Absidia cylindrospora ajoutée en bioaugmentation, 

contrairement à Perenniporia fraxinea. En effet, la présence importante d’Absidia 

cylindrospora au sein du microcosme a probablement empêché d’autres souches de se 

développer, alors que la présence de Perenniporia fraxinea n’a pas eu d’incidence sur les 

souches présentes initialement dans le sol. De plus, la combinaison des méthodes employées 

(la méthode Warcup (incorporation directe) et la méthode des suspensions dilutions) n’a pas été 

suffisante pour détecter la présence de Perenniporia fraxinea au sein des microcosmes. Ainsi 

sa viabilité n’a pas pu être confirmée à partir du sol au cours de l’expérimentation, seuls de fins 

filaments de mycélium ont été observés dans la gélose (pousse intra-matricale mentionnée 

précédemment). 
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A 3 mois d’incubation, une baisse drastique du nombre de souches viables est observée. Le 

nombre de souches identifiées est de 3 et 2 respectivement pour la biostimulation et la 

bioaugmentation. Cette baisse de la biodiversité s’explique par : un manque de nutriments qui 

n’a pas permis de maintenir les souches fongiques du sol dans de bonnes conditions.  

Cette hypothèse est confortée par des observations visuelles qui montrent une gélose (source 

de nutriments) complétement desséchée à la fin de l’expérimentation. Ce même phénomène a 

eu lieu pour l’expérimentation avec Absidia cylindrospora, qui a été réalisée dans les mêmes 

conditions. Le nombre de souches viables détectées à 3 mois d’incubation est de 4 pour la 

biostimulation et de 3 pour la bioaugmentation.  

Pour ce qui est du dénombrement évalué par le nombre de colonies par gramme de sol (en 

UFC.g-1 de sol), il est noté pour les durées d’incubation à 2 et 3 mois : 7,7 x104 UFC.g-1 de sol 

pour la bioaugmentation à 2 et 3 mois, contre seulement 5,5 x104 UFC.g-1 pour la 

biostimulation. Donc malgré le fait que P.f n’est pas viable dans les conditions de l’étude, il est 

bien visible que le nombre de colonies par gramme de sol est plus important pour les essais de 

bioaugmentation. Cela veut dire que la bioaugmentation avec P.f a tout de même eu une 

incidence sur la flore fongique quantifiable. Par ailleurs, les nutriments apportés par la gélose 

ont permis d’augmenter le nombre de colonies par gramme de sol. En effet, le nombre est de 

3x104 UFC.g-1 à T0 (sol R) et augmente à 5 x104 avec la biostimulation à T 15 jours. 

La figure 40 montre des photographies d’isolats fongiques identifiés à partir des sols après 3 

mois.  

Ces photographies montrent la diversité des souches fongiques isolées à partir d’un même sol. 

En effet, ces 4 souches sont des Ascomycètes et présentent des aspects phénotypiques 

différents. 

Aussi, une observation au microscope a permis de réaliser une photographie (présentée en 

annexe n°11) de la souche fongique Trichoderma présentée en figure 40-d. 
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a) Fusarium sp.; b) Fusarium sp.; c) Humicola glauca; d) Trichoderma sp. 

Figure 40. Photographies de quelques souches identifiées à partir des microcosmes de 3 mois. 

 

III.3) Conclusion 

 

Cet essai de bioaugmentation avec la souche fongique Perenniporia fraxinea a montré quelques 

limites et nous a permis de réfuter l’hypothèse formulée par plusieurs études. En effet, le lien 

direct entre la biosorption efficace de métaux par des souches fongiques en milieu de culture 

liquide et leur potentielle biosorption en microcosme de sol n’est finalement pas toujours 

vérifiée, en particulier dans les conditions de notre étude.  
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Les deux essais de bioaugmentation (avec Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea) 

montrent que malgré une tolérance et une biosorption efficace de métaux en milieu liquide par 

ces deux souches rapportées par Albert (2019), les essais en microcosme de sol ne montrent pas 

de variations des teneurs totales des ETM avant et après bioaugmentation et de légères 

variations des teneurs potentiellement disponibles même après trois mois d’incubation. Ceci 

nous a conduit à formuler des étapes nécessaires à tout essai de mycoremédiation ou de 

bioremédiation en général. Ainsi, d’après nos résultats, un essai de mycoremédiation peut être 

mis en œuvre selon 4 étapes :  

(1) identifier et isoler des souches fongiques à partir de sols contaminés. Cette étape permet 

de réaliser un screening de souches fongiques potentiellement tolérantes à des teneurs 

élevées en polluants. 

(2) réaliser des essais en milieu liquide pour tester la tolérance de ces souches fongiques 

aux polluants et ceci en exposant les organismes à des concentrations croissantes en 

milieux enrichis en polluants. 

(3) réaliser des essais en microcosmes de sol et ceci en mettant la souche fongique au 

contact de sols pollués, ce qui permet de se rapprocher des conditions de terrain. 

L’objectif de cette étape est de pouvoir isoler le mycélium fongique après une certaine 

durée d’incubation pour évaluer la biosorption de métaux par ce dernier à partir d’un 

sol pollué préférentiellement naturel. 

(4) réaliser un essai de mycoremédiation en conditions réelles, c’est-à-dire en terrain.  

Il faudrait cependant tester d’autres conditions en microcosme de sol pour affirmer ces étapes, 

au vu du grand potentiel des champignons. Pour ce qui est des limites recensées à partir de cet 

essai, la première limite est que ce type de microcosme n’est finalement pas adapté à tout type 

de souche, mais uniquement à des souches qui forment un « tapis mycélien ». En effet, la pousse 

intramatricale de la souche fongique Perenniporia fraxinea dans la gélose a rendu impossible 

la récupération du mycélium à la fin de la durée d’incubation. La deuxième limite, également 

rapportée pour l’essai de bioaugmentation de 3 mois avec la souche Absidia cylindrospora, est 

le manque de nutriments pour une durée d’expérimentation aussi longue. Ceci est visible par 

l’asséchement de la gélose et confirmé par la baisse de la diversité fongique en employant les 

méthodes d’identification fongique. Une injection de nutriments semble donc indispensable 

pour maintenir les espèces fongiques dans de bonnes conditions pour ce type d’étude. 
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Chapitre 6 : Mise en évidence 
qualitative et quantitative de la 
production d’acides organiques 
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I. Mise en évidence de la production d’acides 
 

I.1) En milieu solide 

I.1.1) Protocole en milieu solide 
 

Plusieurs auteurs se sont basés sur la formation d’un halo autour du mycélium comme indicateur 

de la production d’acides (Cunningham et Kuiack 1992; Jarosz-Wilkołazka et Graz 2006; 

Scervino et al. 2010 ; Dezam et al. 2017). En effet, le changement de coloration du milieu de 

culture (par l’usage d’un indicateur coloré) a permis aux auteurs de révéler une baisse de pH, 

ce qui les a conduits à analyser les acides potentiellement produits par ces souches fongiques. 

Cette approche est donc intéressante en tant qu’étude préliminaire permettant de prédire la 

production d’acides par des souches fongiques grâce à l’acidification du milieu de culture. 

Pour cela, les souches fongiques Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea sont mises au 

contact d’un milieu enrichi en métal (Cd), supplémenté d’un indicateur coloré, ce qui a permis 

de mettre en évidence une variation de pH (présenté en chapitre 2- partie III.1). 

La figure 41 et le tableau 32 présentent respectivement le protocole et les données de 

préparation des milieux de culture. 

 
Figure 41.Mode opératoire pour la préparation des boîtes de Petri supplémentées en Cd et en vert de 

bromocrésol. 

Tableau 32. Données de préparation des milieux de culture supplémentés en vert de bromocrésol. 

 

Milieux 
Milieu MEA 

(g) 

Vert de 
bromocrésol 

(mg) 

Volume (mL) de solution 
de CdSO4 (10g.L-1) 

ajouté 

Concentration finale 
en Cd (mg.L-1) 

500mL de milieu 
MEA supplémenté 
en Cd 

24g de milieu 
MEA dissous 
dans 500mL 
d’eau stérile. 
 

 
 

50mg 

2,5 mL pour boîtes  
Absidia cylindrospora  

50  

200 µL pour boîte  
Perenniporia fraxinea 

10  

250 mL de milieu 
MEA témoin 

12g de milieu 
MEA dissous 
dans 250mL 
d’eau stérile. 
 

 
25 mg 

 
Pas d’ajout 

 
 

0 
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Les boîtes de Petri sont remplies avec 20 mL de milieu MEA témoin ou enrichi en Cd et 

stockées à +4°C avant de réaliser un ensemencement central des 2 souches. 

Avec la pointe, les souches sont déposées séparément au centre des boîtes de Petri 

(encensement central). Quatre boîtes par souches sont réalisées : deux boîtes témoins sans métal 

et deux boîtes supplémentées en Cd. 

I.1.2) Résultats de l’expérimentation en milieu solide  
 

I.1.2.1) Croissance des souches fongiques 
 

La figure 42 montre les photographies des souches fongiques ayant poussé sur milieu 

supplémenté en indicateur coloré au jour 2 et jour 6 d’exposition dans le cas du milieu témoin 

(figure 42/a-e-c-g), mais aussi du milieu enrichi en Cd (figure 42/b-f-d-h). 

 

Figure 42. Photographies des mycéliums au 2ème et au 6ème jour d’exposition au métal en milieu solide. 

Ces photographies (figure 42) montrent que la croissance des souches fongiques est impactée 

par l’ajout de Cd. En effet, il est visible sur les photographies au jour 2 (figure 42/b-f) et au jour 

6 (figure 42/d-h) que les diamètres des mycéliums des deux souches ayant poussé sur les 

milieux enrichis en Cd sont plus faibles comparé aux mycéliums ayant poussé sur le milieu 

témoin sans ajout de métal.  

L’exposition au Cd conduit donc à une inhibition de la croissance des souches fongiques mise 

en évidence par la diminution du diamètre du mycélium enrichi en Cd par rapport au mycélium 

témoin.  
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L’inhibition de la croissance des champignons par les métaux a été largement décrite dans la 

littérature (Xu et al. 2015; Costa et Tavares 2017). Baldrian (2002) affirme que l’exposition des 

champignons aux métaux conduit à une baisse de la croissance et à des modifications 

morphologiques. En effet, son étude montre que la souche fongique Daedalea quercina cultivée 

dans un milieu liquide enrichi en Cd présente une apparence irrégulière des hyphes. L’étude de 

Costa et Tavares (2017) montre également une inhibition de la croissance d’Alternaria sp. et 

Penicillium sp. exposés à des concentrations de Cd supérieures à 40 mg.L-1. 

Ces résultats sont en accord avec les travaux de Albert et al. (2018) qui montrent que la toxicité 

du Cd vis-à-vis de Absidia cylindrospora se manifeste par une production de biomasse plus 

faible par rapport à un témoin (sans métal). Une observation en microscope aurait pu confirmer 

si des altérations morphologiques au niveau des hyphes ont eu lieu, comme une pigmentation 

ou une ramification (Baldrian 2002). 

Au jour 2, seule la souche fongique Absidia cylidrospora a vu sa croissance démarrer en milieu 

supplémenté en Cd, contrairement à Perenniporia fraxinea qui, 48 heures après son 

ensemencement, n’a pas encore poussé. Ceci suggère qu’A.c tolère mieux l’exposition au Cd 

par rapport à Perenniporia fraxinea. En effet, le mycélium de la souche fongique Perenniporia 

fraxinea au jour 6 de l’exposition ne s’est pas développé. Cette souche a été plus impactée par 

l’exposition au Cd, elle est par conséquent moins tolérante au Cd qu’Absidia cylidrospora. Une 

étude en milieu liquide réalisée par Albert et al. (2018) montre que cette souche peut tolérer 

jusqu’à 10 mg.L-1 de Cd, tandis qu’ Absidia cylidrospora peut tolérer jusqu’à 100 fois plus 

(1000 mg.L-1). Une autre étude menée par le même auteur Albert (2019) confirme qu’ Absidia 

cylidrospora a pu développer une adaptation à Cd. En complément, les diamètres des 

mycéliums des souches ont été mesurés quotidiennement (entre jour 2 et jour 7). Les résultats 

complets de cette étude ont été présentés dans un poster au cours des « Journée de l'Ecole 

Doctorale Normande de Chimie» à Caen en Juillet 2019 et sont présentés en annexe n°12. 

I.1.2.2) Acidification du milieu de culture 
 

Il est possible de visualiser sur les photographies prises entre le 2ème et le 6ème jour la formation 

d’un halo jaune (figure 42) autour des souches fongiques ensemencées sur milieu supplémenté 

en indicateur coloré. Ce halo s’est formé à la suite du changement de pH. En effet, la zone de 

virage de l’indicateur coloré (vert de bromocrésol) utilisé est de : 3,8 (jaune)  5,4 (bleu). Le 

virage de la coloration du bleu au jaune est signe d’une baisse de pH. Nous avons assimilé cette 

acidification du milieu à une potentielle production d’acides par les champignons. 

https://jednc.sciencesconf.org/
https://jednc.sciencesconf.org/
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Seulement, cette coloration a été détectée dans les deux cas : témoin et supplémenté en Cd.  Ce 

test ne permet pas donc d’apprécier l’effet du stress métallique sur la production d’acides par 

les souches fongiques étudiées. Toutefois, les champignons sont connus pour produire des 

acides dans leur milieu sans être en condition de stress métallique (Das et al. 2007). Par ailleurs, 

la littérature révèle que l’un des plus importants mécanismes de tolérance développé par les 

champignons est la production d’acides (Gadd 1993; Xu et al. 2015). Ceci conforte l’hypothèse 

que l’acidification du milieu par Absidia cylindrospora est en lien avec sa tolérance élevée au 

Cd.  

En conclusion, cette méthode colorimétrique a pu révéler une baisse de pH visualisée par un 

changement de coloration, dans les deux milieux de culture témoin et supplémenté en Cd, ce 

qui témoigne d’une production d’acide quelques soit les conditions. Bien que cette étude ne soit 

qu’indicative, ses résultats nous ont confirmé le potentiel des deux souches fongiques à acidifier 

le milieu de culture et nous a conduit à réaliser une étude plus globale en mettant en œuvre des 

essais en milieu de culture liquide. 

I.2) En milieu liquide  

 

Comme présenté en chapitre 2-partie III.2, les souches fongiques Absidia cylindrospora et 

Perenniporia fraxinea ont été mises en culture dans un milieu liquide supplémenté en métal (50 

mg.L-1 de Cd ou  Pb). Ces milieux de culture liquide correspondent aux échantillons analysés 

en HPLC. 

Les parties « aspect visuel » et pH seront consacrés à l’étude de la souche fongique Absidia 

cylindrospora. Pour ce qui est de la partie « biomasse », les deux souches seront comparées. 

Un pH de 5,9 est mesuré dans les milieux de culture avant l’introduction de la souche fongique 

et avant l’ajout de métal et donne une valeur de pH de 5,9. Après les 4 jours d’exposition, les 

valeurs de pH des milieux supplémentés en Cd ou en Pb sont respectivement 5,2 et 5,3, ce qui 

conforte l’hypothèse de la baisse de pH constatée dans les milieux solides colorés. 

I.2.1) Aspect visuel  
 

La figure 43 montre les mycéliums récupérés à la fin de la durée d’incubation, à gauche le 

mycélium provenant du milieu témoin (figure 43-A) et à droite le mycélium provenant du 

milieu supplémenté en Cd (figure 43-B).  

L’aspect des mycéliums récupérés est différent entre les mycéliums ayant poussé dans les 

milieux témoins et ceux ayant poussé dans les milieux supplémentés en Cd. Une différence de 

coloration et de densité sont observées sur les photographies (figure 43). 
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L’inhibition de la croissance et le changement de couleur sont vraisemblablement liés à la 

toxicité des métaux vis-à-vis des champignons (Vaishaly et al. 2015; Kumar et Dwivedi 2021). 

En effet, Cd est connu pour être le métal le plus toxique pour les basidiomycètes et peut causer 

des perturbations morphologiques qui se caractérisent par un changement de la densité ou de la 

couleur du mycélium (Hatvani et Mécs 2003). 

 

Figure 43. Photographies des mycéliums ayant poussé en milieu liquide sans métal (gauche) et 
supplémenté en Cd (droite). 

I.2.2) Biomasse 
 

Par ailleurs, les mycéliums frais d’Absidia cylindrospora et de Perenniporia fraxinea ont été 

pesés après récupération. Ils ont été séchés jusqu’à masse constante pour déterminer les masses 

sèches. Les résultats des masses sèches des mycéliums d’A.c et P.f sont présentés sur le tableau 

33, tandis que les résultats des masses fraiches sont présentés en annexe n°13. 

Tableau 33. Masses des mycéliums de Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea issus des milieux 
liquides en poids frais et en poids secs. 

 

Poids sec (g) Absidia cylindrospora Perenniporia fraxinea 

Témoin 0,145 ± 0,007 0,179 ± 0,093 

Pb 0,132 ± 0,003 0,149 ± 0,047 

Cd 0,136 ± 0,012 0,175 ± 0,006 

 

 

Nos résultats suggèrent que l’ajout des métaux Cd et Pb a eu un effet sur la biomasse d’A.c et 

de P.f, puisqu’une baisse de la biomasse est constatée pour les deux souches par rapport au 

témoin. La baisse est plus marquée pour A.c en étant exposée à Cd et Pb. En effet, la biomasse 

sèche d’A.c passe de 145 mg pour le mycélium témoin à 132 mg pour le mycélium exposé au 

Pb et 136 mg pour le mycélium exposé au Cd. Ceci représente une baisse d’environ 10% de la 
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biomasse témoin par rapport à la biomasse ayant été mise en culture dans les milieux enrichis 

en métaux.  

La baisse de la biomasse notée pour Absidia cylindrospora exposé au Cd est cohérente avec les 

observations visuelles (photographies de la figure 43), qui montrent un mycélium moins 

développé exposé au Cd (figure 43-B) par rapport à un mycélium témoin (figure 43-A). La 

contamination par chacun des deux métaux a eu le même effet sur la biomasse d’Absidia 

cylindrospora. Les résultats d’Albert (2019) affirment que cette même souche présente des 

perturbations morphologiques moins marquées en présence de Pb qu’en présence de Cd et 

qu’elle tolère mieux Cd (jusqu’à 1000 mg.L-1) que Pb (100 mg.L-1). Leurs résultats rapportent 

également la diminution de la biomasse d’Absidia cylindrospora en présence de Cd.  

Pour P.f, on observe un effet plus marqué de Pb (≈ -17%), tandis que l’influence de Cd n’est 

pas vraiment significative (≈ -2%). Ceci est en contradiction apparente avec les conclusions de 

Albert (2019), qui indiquent une tolérance de P.f à Pb jusqu’à 1000 mg.L-1, contre seulement 

10 mg.L-1 pour Cd, mais sur des essais en milieu MEA. Ceci suggère une influence de la 

méthode de culture et de la composition du milieu de culture sur l’impact des ETM et donc sur 

les résultats de tolérance. 

Pour ce qui est de la comparaison entre les masses sèches des biomasses fongiques des deux 

souches, il est possible de dire que la souche fongique P.f développe légèrement plus de 

mycélium par rapport à Absidia cylindrospora. En effet, les biomasses de P.f sont aux alentours 

de 175 mg contre 145 g mg pour Absidia cylindrospora. 

 

 

II. Mise au point de la méthode d’analyse par HPLC 
 

Les analyses chromatographiques sont menées sur un chromatographe HPLC Varian composé 

d’une pompe à 3 voies de série PROSTAR 230, d’un détecteur à barrettes de diodes (DAD) UV 

visible PROSTAR 310. La vanne d’injection est une vanne Rhéodyne avec une boucle 

d'injection de 20μL. La colonne « Aminex HPX-87H colonne 300 x 7,8 mm » est employée. 

Le choix de la colonne employée pour la mise au point a également émané de la littérature, en 

effet la majorité des études emploient la colonne Aminex HPX-87H (300 x 7,8 mm) pour le 

dosage des acides organiques. Sur le tableau 5- page 60, dix études sur les seize présentées 

emploient cette colonne. Cette colonne est adaptée à notre étude, en effet elle est doublement 

avantageuse, car elle est optimisée pour la séparation des acides organiques d’une part et pour 

l’analyse des milieux de culture ou de fermentation d’autre part. Cette colonne a également 
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l’avantage de réaliser des analyses rapides (n’excédant pas généralement 20 minutes d’analyse), 

avec un mode isocratique en employant de l’eau légèrement acidifiée comme éluant. La 

préparation d’échantillon ne demande pas de matériel particulier, en effet seule une filtration 

est nécessaire avant d’injecter les échantillons dans la boucle d’injection de l’HPLC. Les débits 

préconisés par le fournisseur pour cette colonne sont entre 0,4 et 1 mL.min-1. 

Pour mettre au point une méthode de dosage des acides organiques, plusieurs tests ont été 

réalisés en modifiant l’éluant, le débit et la température. Le programme d’élution optimisé est 

isocratique avec 100% d’une solution de H2SO4 0,008N, un débit de 0,5 mL.min-1, une 

température de 35°C et un détecteur fixé à 210 nm. La longueur d’onde a été fixée à 210 nm 

dès le début de la mise au point de la méthode, comme la quasi-totalité des études de dosage 

des acides organique en HPLC là (tableau 5- page 60). 

Un mélange avec une concentration de 0,1g.L-1 de 5 acides organiques correspondant 

potentiellement aux acides secrétés par les champignons, comprenant l’acide oxalique, l’acide 

citrique, l’acide gluconique, l’acide malique et l’acide succinique, est préparé. Ce choix a 

émané de la littérature, en effet comme le montre le tableau 5, ces acides sont les acides 

majoritairement produits par les champignons. Des solutions d’acides sont également préparées 

avec de l’eau ultra pure à une concentration massique de 0,1g.L-1 chacun. Les différents essais 

concernant les paramètres de l’analyse HPLC et sont présentés ci-après : la colonne, l’éluant, 

la température et le débit. 

Le tableau 34 résume les temps de rétention, les intensités et les aires de pics des 

chromatogrammes (figures : 44, 45, 46, 47, 48) nécessaires à la mise au point de la méthode 

d’analyse permettant de séparer et d’analyser les acides : oxalique, citrique, succinique, 

gluconique et malique. 
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Tableau 34. Intensités et aires des pics des acides étudiés. 

Pic   Figure 44 Figure 45 Figure 46 Figure 47 Figure 48 

1 
Oxalique 

Tr (min) 7,7 min 7,98 min 8,16 min 8,08 min 7,23 min 

Intensité (µV) 311 µV 297µV 286µV 224µV 16 µV 

Aire de pic 7655 6858 6483 5133 181 

2 
Citrique 

Tr (min) 9,9 min 9,80 min 10,19 min 9,98 min 7,89 min 

Intensité (µV) 25 µV 27 µV 19 µV 29 µV 4 µV 

Aire de pic 322 439 410 611 6 

3 
Gluconique 

Tr (min) 10,2 min 10,48 min 10,89 min 10,70 min 9,6 min 

Intensité (µV) 39 µV 37 µV 40 µV 52 µV 5 µV 

Aire de pic 514 776 571 1307 65 

4 
Malique 1 

Tr (min) 11,6 min 11,83 min 12,28 min 12,03 min 10,2 min 

Intensité (µV) 20 µV 17 µV 11 µV 18 µV 7 µV 

Aire de pic 476 402 412 624 142 

5 
Succinique 

Tr (min) 14,8 min 14,77 min 15,65 min 15,18 min 11,54 min 

Intensité (µV) 12 µV 7 µV 14 µV 3µV 2µV 

Aire de pic 282 283 253 381   

6 
Malique 2 

Tr (min) 17,4 min 18,24 min 20,65 min 19,13 min 12,86 min 

Intensité (µV) 12 µv 7 µV 12 µV 8 µV 1 µV 

Aire de pic 252 399 429 551 8 

7 

Tr (min)   14,12 min 

Intensité (µV) 1µV 

Aire de pic   

8 

Tr (min) 

  

16,51 min 

Intensité (µV) 2 µV 

Aire de pic 64 

 

               II.1) Eluant 

 

L’éluant préconisé par le fournisseur (Bio-rad) de la colonne Aminex HPX-87H et par la 

majorité des études réalisées avec cette même colonne avec l’objectif d’analyser des acides 

organiques est l’acide sulfurique (H2SO4). Cet éluant a été employé à différentes 

concentrations :  

- 0,004 N (Sanarico et al. 2003), 

- 0,008 N (Jordan et al. 1996), 

- 0,01N (Dörsam et al. 2017; Dezam et al. 2017; Krull et al. 2020; Yang et al. 2020), 

- 0,025 N (Lapeyrie et al. 1987). 

Les concentrations testées sont 0,004 N et 0,008 N.  

Le mélange d’acides a été injecté avec un débit de 0,5 mL.min-1 de H2SO4 à 0,004 N avec une 

colonne chauffée à 42°C. Le chromatogramme résultant est affiché en figure 44. 
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Figure 44. Chromatogramme du mélange des acides étudiés dans les conditions : H2SO4 à 0,004N à 

0,5 mL.min-1 avec colonne chauffée à 42°C. 

Les pics du chromatogramme ne sont pas fins, à part le premier pic qui a une forme gaussienne 

spécifique des pics chromatographiques. Les pics 5 et 6 sont légèrement trainés à la fin de 

l’analyse. Concernant la résolution des pics, la majorité des pics du chromatogramme sont 

séparés, à part les pics 2 et 3 qui sont coélués. Leurs temps de rétention sont respectivement 9,9 

min et 10,2 min, soit une différence de 0,3 min. Cet écart est donc insuffisant pour permettre 

d’avoir des pics bien résolus.  

Le mélange d’acides est ensuite injecté en doublant la concentration de l’éluant avec un débit 

de 0,5 mL.min-1 de H2SO4 à 0,008 N avec une colonne chauffée à 42°C. Le chromatogramme 

résultant est affiché en figure 45. 

 

 

Figure 45. Chromatogramme du mélange d’acides injecté dans les conditions : H2SO4 à 0,008N à 0,5 
mL.min-1 avec colonne chauffée à 42°C. 

La finesse des six pics du chromatogramme a été améliorée par rapport aux pics du 

chromatogramme de la figure 44. Les pics 5 et 6 sont à présent plus fins par rapport au 

chromatogramme précédent, mais sont toujours « trainés ». Concernant la résolution des pics, 

tous les pics du chromatogramme sont séparés. Les pics 2 et 3 qui étaient co-élués avec le 

programme précédent sont à présent bien résolus. Leurs temps de rétention sont respectivement 

9,80 min et 10,48 min, ils sont donc éloignés de 0,68 min.  
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Cet écart représente plus que le double de l’écart entre ces deux pics avec le programme 

précédent (figure 44). La concentration d’acide sulfurique qui donne une meilleure résolution 

des pics est donc 0,008 N.  

               II.2) Température 

 

Les températures appliquées à la colonne Aminex HPX-87H  pour séparer des acides organiques 

varient entre 25°C et 65°C. Rashid et al. (2004) ont utilisé une colonne (Aminex 87-H 

25*4,6mm) chauffée à 25°C pour analyser les acides oxalique, acétique, citrique, malique, 

gluconique et fumarique. Schilling et Jellison (2004) ont testé une température de 30°C pour 

analyser l’acide oxalique. Jordan et al. (1996) ont appliqué une température de 35°C pour 

analyser l’acide oxalique, citrique, tartrique, malique, succinique, formique et acétique. Des 

auteurs se sont basés sur des températures de chauffage plus élevées de 55°C (Lapeyrie et al. 

1987; Yang et al. 2020) et 65°C (Micales 1996; Dezam et al. 2017).  

Les températures testées sont 25°C, 35°C, 42°C et 65°C. 

Le mélange est injecté avec un débit de 0,5 mL.min-1 de H2SO4 à 0,008 N avec la colonne 

chauffée à une température de 25°C, le détecteur est fixé à 210 nm. Le chromatogramme 

résultant est affiché en figure 46. 

 

 
Figure 46. Chromatogramme du mélange d’acides injectés dans les conditions : H2SO4 à 0,008 N à 0,5 

mL.min-1 avec colonne chauffée à 25°C. 

Du point de vue résolution, les pics sont bien séparés. Le temps d’écart entre les acides est plus 

d’une minute pour tous les pics, sauf pour le pic 2 et 3 qui ont un écart de 0,7 min. Cet écart 

n’empêche pas d’avoir des pics résolus et de réaliser l’intégration des pics qui a permis de 

déterminer les aires de pics. Les pics 5 et 6 du chromatogramme apparaissent respectivement à 

15,65 min et 20,65 min, ce qui fait une différence de 5 minutes. Nous avons gardé les mêmes 

conditions d’élution en augmentant uniquement la température de chauffage de la colonne. 

La température est donc augmentée à 35°C en restant sur le même éluant, la même 

concentration et le même débit d’élution. Le chromatogramme obtenu est présenté en figure 47. 
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Figure 47. Chromatogramme du mélange d’acides injectés dans les conditions : H2SO4 à 0,008 N à 0,5 
mL.min-1 avec colonne chauffée à 35°C. 

L’ensemble des pics du chromatogramme (figure 47) présente une bonne résolution à 

l’exception des pics 2 et 3 qui n’ont pas été totalement séparés (malgré l’écart de 0,8 minutes). 

L’écart entre les pics 5 et 6 a pu lui être diminué, il est passé de 5 minutes pour la température 

25°C (figure 46) à moins de 4 minutes pour la température 35°C (figure 47). 

La température à 42°C a également été testée (chromatogramme de la figure 45). Il est visible 

que les deux pics (2 et 3) sont coélués. En effet, les temps de rétention de ces deux pics sont 

respectivement de 9,9 min et 10,2 min, ce qui représente un écart de seulement 0,3 minutes. 

Cette température ne semble pas adaptée à notre étude. 

 

La température est fixée à 65°C comme préconisé par certains auteurs (Fomina et al. 2005 ; 

Dezam et al. 2017). La figure 48 présente le chromatogramme obtenu en employant cette 

température. Il apparaît que les temps de rétention sont très proches et les pics mal résolus. 

Cette température n’est donc pas adaptée à notre étude. 

 

Figure 48. Chromatogramme du mélange d’acides injectés dans les conditions : H2SO4 à 0,008 N à 0,5 
mL.min-1 avec colonne chauffée à 65°C. 

La figure 49 résume les temps de rétention des 6 pics des 5 acides étudiés en fonction des 

températures appliquées à la colonne. D’après la figure 49, plus la température de chauffage de 

la colonne augmente, plus la durée d’analyse diminue.  
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En effet le dernier pic sort respectivement à 20,6 min , 19,1 min , 18,2 min et 16,5 min en 

appliquant les températures de 25°C, 35°C, 42°C et 60°C. Les temps de rétention de tous les 

pics et l’écart entre les pics d’une manière générale sont diminués en augmentant la 

température.  Les températures de chauffage à 42 et 60°C écourtent d’une manière considérable 

la durée de l’analyse, ce qui par conséquent conduit à une mauvaise séparation des pics, dû à 

leur rapprochement. Les températures les plus adaptés à l’analyse doivent être inférieures à 

42°C : les températures 25°C et 35°C semblent plus adaptées. Pour trancher entre ces deux 

températures, il faudrait regarder l’allure des pics sur les chromatogrammes des figures 46 et 

47. La figure 47 montre des pics plus fins et moins trainés. En  comparant les pics 5 et 6 de la 

figure 46 (25°C), la différence entre ces deux pics est de 5,09 min et en augmentant la 

température à 35°C, cette différence est réduite à 3,95 min. L’objetif n’est pas de réduire la 

durée d’analyse, qui signifie souvent une moins bonne séparation, mais plûtot d’avoir un 

compromis entre une bonne résolution des pics et une belle allure (=finesse) des pics. 

Par ailleurs, en comparant l’intensité et les aires de pics (figure 46 et 47 présentés dans le tableau 

34), il apparaît que les aires de pics et les intensités les plus élevés d’une manière générale, sont 

ceux du chromatogramme de la figure 47, avec une température de chauffage de 35°C. 

La température qui semble la mieux adaptée à la séparation des acides de l’étude en prenant en 

compte la résolution des pics, leur finesse et le temps d’analyse est la température 35°C.  

 

Figure 49. Résumé des temps de rétentions des 6 pics en fonction de la température de la colonne. 
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               II.3) Débit 

 

Différents débits ont été testés pour déterminer le débit optimal pour séparer les acides de 

l’étude. 

Le débit de 0,6 mL.min-1  a été préconisé dans plusieurs études avec l’objectif d’analyser des 

acides en HPLC (Lapeyrie et al. 1987; Rashid et al. 2004; Schilling et Jellison 2005; Xie et al. 

2011; Dezam et al. 2017; Krull et al. 2020; Yang et al. 2020).  

Le mélange d’acide a donc été injecté dans les conditions suivantes : l’éluant H2SO4 à 0,008 N 

avec la colonne chauffée à une température de 35°C à un débit de 0,6 mL.min-1. La détection à 

210 nm. Le chromatogramme résultant est affiché en figure 50. 

 

Figure 50. Chromatogramme du mélange d’acides injectés dans les conditions : H2SO4 à 0,008N à 0,6 
mL.min-1 avec colonne chauffée à 35°C. 

 

Sur le chromatogramme (figure 50), il apparaît que les pics ne sont pas assez fins et que le pic 

1 est légèrement dédoublé. Le temps d’analyse est tout de même réduit à environ 17 minutes 

par rapport aux chromatogrammes précédents, dont certains (figure 46 et figure 47) durent 

environ 20 minutes. Les pics sont donc très rapprochés. 

Un débit plus faible est testé en ne modifiant que ce paramètre-là. Le débit testé est de 0,5 

mL.min-1. Ce débit a été employé dans plusieurs études analysant les acides organiques en 

HPLC (Whitelaw et al. 1999; Z. Li et al. 2016; Dörsam et al. 2017). Le chromatogramme 

correspondant est affiché en figure 47, car il correspond à un test réalisé pour déterminer la 

température adéquate. Il apparaît en effet que ce débit (0,5 mL.min-1) est plus adapté qu’un 

débit de 0,6 mL.min-1.   
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II.5) Conditions retenues 

 

Différents essais ont été réalisés pour comparer différents débits, différentes températures de 

chauffage de la colonne, ainsi que différentes concentrations d’acide sulfurique (éluant). Ainsi, 

la figure 51 présente un schéma résumant les étapes de mise au point de la méthode d’analyse 

en présentant les conditions chromatographiques testées.  

 

Figure 51. Schéma résumant la mise au point de la méthode d’analyse. 

Au vu de ces essais, il a été possible de retenir les conditions suivantes. L’éluant sélectionné est 

une solution d’acide sulfurique concentré à 0,008N avec un débit de 0,5 mL.min-1. La 

température optimale est de 35°C. Le détecteur est réglé à 210 nm.    

 

II.6) Application de la méthode d’analyse à chaque acide séparément  

 

Les acides de l’étude (l’acide oxalique, l’acide citrique, l’acide malique, l’acide gluconique, et 

l’acide succinique) ont été injectés à 0,1 g.L-1 séparément pour déterminer leur temps de 

rétention et leur intensité de pic avec le programme sélectionné. 

Les chromatogrammes de ces acides injectés séparément sont présentés en figure 52. 
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Figure 52. Chromatogrammes des 5 acides étudiés injectés dans les conditions : H2SO4 à 0,008N à 0,5 
mL.min-1 avec colonne chauffée à 35°C. 

Le tableau 35 présente les temps de rétention des acides étudiés (oxalique, citrique, gluconique, 

malique et succinique), ainsi que les intensités et les aires des pics.  

Tableau 35. Temps de rétention, intensités et aires des pics des acides étudiés injectés dans les 
conditions :  H2SO4 à 0,008N à 0,5 mL.min-1 avec colonne chauffée à 35°C. 

Acides Temps de 
rétention (min) 

Intensité (µV) Aire des pics 

Oxalique 8,09 218 5240 

Citrique 10,02 34 761 

Gluconique 10,89 52 260 

Malique 12,03 et 19,09 13 521 et 562 

Succinique 15,14 14 374 
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D’après le tableau 35 à concentration identique l’acide oxalique présente une intensité plus 

élevée que celle des autres acides de l’étude (4 à 15 fois supérieur). Par ailleurs, l’acide malique 

présente 2 pics qui sont détectées à 12,03 min et à 19,09 min   L'acide malique a des isomères 

D et L. Il provient généralement de l’acide maléique ou fumarique. En effet, il est reporté qu’il 

est produit par l'hydratation catalytique de l'acide maléique ou fumarique ou encore par la 

conversion catalysée par des enzymes (généralement produite par les bactéries) de l’acide 

fumarique (Mondala 2015). Le pic à 19,09 min peut correspondre à l’acide maléique ou 

fumarique. L’acide fumarique a été injecté en HPLC aux mêmes conditions, il a été détecté à 

20,4 min. 

 

III. Validation de la méthode HPLC 
 

III.1) Gamme d’étalonnage des acides 

 

Une gamme d’étalonnage de 17 étalons est préparée à partir d’une solution mère à 1g.L-1 

d’acides. La solution d’acides est préparée en mélangeant 100 mg de poudre de chaque acide 

en mélange : oxalique, citrique, malique, gluconique et succinique dans 100 mL d’eau 

ultrapure. Les acides sont tous de qualité analytique (SIGMA ALDRICH). 

Les solutions d’étalonnage sont préparées à partir de la solution mère d’acides et sont complétés 

avec le milieu GS pour qu’elles soient préparées dans la même matrice que celles des 

échantillons à analyser (la composition de ce milieu est détaillée en annexe n°1). Chaque étalon 

a été injecté trois fois et la moyenne des aires de pics a été prise en compte pour tracer les droites 

d’étalonnage. 

Le tableau 36 présente les données de préparation de la gamme d’étalonnage des acides étudiés. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

179 

 

Tableau 36. Données de préparation de la gamme d’étalonnage des acides étudiés. 

Etalon 
Concentration 

(g.L-1) 
V solution mère 

à 1g.L-1 (mL) 
V milieu GS 

(mL) 
Vf (mL) 

1 0,01 0,1 9,9 10 

2 0,02 0,2 9,8 10 

3 0,04 0,4 9,6 10 

4 0,06 0,6 9,4 10 

5 0,08 0,8 9,2 10 

6 0,1 1 9 10 

7 0,12 1,2 8,8 10 

8 0,14 1,4 8,6 10 

9 0,16 1,6 8,4 10 

10 0,18 1,8 8,2 10 

11 0,20 2,0 8,0 10 

12 0,24 2,4 7,6 10 

13 0,28 2,8 7,2 10 

14 0,32 3,2 6,8 10 

15 0,36 3,6 6,4 10 

16 0,4 4 6 10 

17 0,44 4,4 5,6 10 

 

Les droites d’étalonnage des acides sont ainsi tracées en prenant en compte les aires des pics 

intégrés grâce au logiciel STAR 6.0 du fournisseur VARIAN et sont présentées en figure 53. 

Les droites d’étalonnage des acides montrent des coefficients de détermination (r2) satisfaisants, 

tous supérieurs à 0,99. 
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Figure 53. Droites d’étalonnage des acides étudiés. 
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III.2) Calcul des limites de détection et de quantification 

 

En HPLC, les limites de détection et de quantifications sont le plus souvent déterminées à partir 

du signal du bruit. Le bruit est alors considéré comme un « blanc ». Le signal et le bruit sont 

estimés directement à partir du chromatogramme sur la ligne de base 30 secondes avant et après 

le pic (Vial et Jardy 1999; Wells et al. 2011).  

Le calcul des limites de détection (LD) et de quantification (LQ) est réalisé à partir des pentes 

des droites d’étalonnage signal/bruit. La LD est considérée comme étant égale à 3 fois le bruit 

de fond et la LQ en étant égale à 9 fois le bruit de fond. Le bruit de fond est déterminé à tous 

les temps de sortie de pics au moyen de l’injection du milieu de culture GS 3 fois. Une moyenne 

de ces trois bruits de fond est réalisée. 

Le rapport signal/bruit est calculé en prenant en compte les intensités de pics des acides à toutes 

les concentrations ainsi que la moyenne du bruit de fond. Les droites rapport signal/bruit en 

fonction des concentrations de chaque acide à chaque concentration sont alors tracées. Les 

pentes de ces droites sont employées pour le calcul de la LD et LQ. Les limites de détection et 

de quantification des acides étudiés sont présentées en tableau 37. 

Tableau 37. Les limites de détection et de quantification des acides étudiés. 

  oxalique citrique gluconique malique 1 succinique malique 2 

LD (g.L-1) 0,004 0,01 0,07 0,03 0,06 0,05 

LQ (g.L-1) 0,01 0,04 0,21 0,08 0,17 0,16 

 

Une étude en HPLC par Trujillo-Vargas et al. (2021) montre des LD de 0,006 g.L-1 pour l’acide 

oxalique et citrique et des valeurs de LQ de 0,02 et 0,05 g.L-1 respectivement. Ces valeurs 

restent comparables avec les valeurs obtenues par notre méthode d’analyse. Une autre étude par 

Scherer et al. (2012) relèvent des valeurs de LD de 0,0019 g.L-1 et de LQ de 0,0062 g.L-1 pour 

l’acide citrique et 0,0072 g.L-1 de LD et 0,0024 g.L-1 de LQ pour l’acide tartrique. Tandis que 

pour l’acide malique, des valeurs sont de 0,0033 g.L-1 de LD et 0,011 de LQ. Jain et al. (2011) 

présentent des valeurs de LD de 0,008 g.L-1 et 0,026 g.L-1 pour l’acide citrique. Nos valeurs 

restent donc assez élevées par rapport aux valeurs retrouvées dans la littérature.  
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IV. Analyse des milieux de culture en HPLC 
 

IV.1) Analyse des milieux de culture de Absidia cylindrospora  

 

Les milieux de culture filtrés sont injectés avec les mêmes conditions chromatographiques : 

H2SO4 à 0,008N à 0,5 mL.min-1 avec une colonne chauffée à 35°C. Les concentrations en acides 

par g.L-1 sont calculées en se basant sur les pentes des droites d’étalonnage établies. Chaque 

échantillon est injecté 3 fois, les concentrations présentées représentent donc la moyenne de 3 

mesures. 

Les teneurs en acides dans les milieux de culture dans lesquels a poussé la souche fongique 

Absidia cylindrospora sont supérieures aux limites de quantification pour 2 acides : l’acide 

oxalique (LQ= 0,01 g.L-1) et l’acide citrique (LQ= 0,04 g.L-1). La souche fongique Absidia 

cylindrospora a donc produit l’acide oxalique et l’acide citrique. Pour ce qui est de l’acide 

gluconique (LD= 0,07 g.L-1), malique (LD= 0,03 g.L-1) et succinique (LD= 0,06 g.L-1), leurs 

concentrations sont inférieures à la limite de détection. 

Les concentrations en acide oxalique et citrique produits par Absidia cylindrospora sont 

détaillés en annexe n°14. 

 

IV.2.1) Production de l’acide oxalique par Absidia cylindrospora 
 

La figure 54 montre les teneurs en acide oxalique analysées à chaque période de prélèvement 

(24h, 48h, 72h et 96h). 
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Figure 54. Concentrations en acide oxalique en mg.L-1 analysées à chaque période de prélèvement 
(24h, 48h, 72h et 96h) dans les milieux de culture d’Absidia cylindrospora. 

IV.2.1.1) Influence du métal sur la production d’acide oxalique  
 

Les résultats de la figure 54 montrent d’une manière générale que les concentrations d’acide 

oxalique produites par Absidia cylindrospora sont du même ordre de grandeur (entre 10 et 19 

mg.L-1) pour tous les milieux de culture (témoin sans ajout de métal ou dans le milieu enrichi 

en Cd ou en Pb). La production d’acide oxalique par la souche fongique n’est donc pas 

influencée par l’ajout de métal (Cd ou Pb). Une légère diminution des teneurs produites en acide 

oxalique est cependant observée dans les milieux de culture enrichis en Pb par rapport aux 

milieux de culture témoin et aux milieux enrichis en Cd. En effet, en réalisant une moyenne des 

concentrations en acide oxalique produit par la souche fongique sur les 4 durées d’incubation, 

il s’avère que dans le milieu de cuture enrichi en Pb, la teneur en acide est de 12±2 mg.L-1, 

contre 16±2 mg.L-1 pour le milieu enrichi en Cd et 17±2 mg.L-1 pour le milieu témoin. 

Bien que Cd soit décrit comme un élément toxique pour les champignons (Hatvani et Mécs 

2003), Pb semblerait donc avoir un impact éventuellement plus marqué sur le métabolisme 

d’Absidia cylindrospora, en particulier sur la production d’acides. De même, l’étude de 

tolérance sur 3 métaux (Cd, Cu et Pb) menée par Albert et al. (2018) en milieu liquide sur la 

même souche fongique montre que Pb apparaît comme plus perturbateur que Cd et Cu. Les 

auteurs suggèrent que Pb inhibe la production de biomasse. 
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Ces premiers résultats montrent qu’il semblerait nécessaire de reproduire ces essais en 

augmentant la concentration en métal (Cd et/ou Pb) et de tester d’autres types de stress 

métalliques (tels que Cu, Ni ou Zn) pour mieux visualiser de potentielles variations de 

concentrations des acides produits, ou plus globalement, de leur nature. En effet, une étude 

menée par Johansson et al. (2008) a révélé une production d’acide oxalique plus élevée en 

exposant les champignons ectomycorhiziens24 (Hebeloma velutipes, Paxillus involutus, 

Piloderma byssinum, Rhizopogon roseolus, Suillus bovinus, Suillus variegatus) à des 

concentrations élevées en Pb (100 µM) par rapport à des concentrations basses du même métal 

(10 µM). Cependant pour Cd, les teneurs produites en acide oxalique ont baissé en exposant les 

souches fongiques à des teneurs élevées en Cd (10 µM) par rapport aux teneurs basses en Cd 

(1 µM). Wang et al. (2019) ont montré que la concentration en acide oxalique produite par 

Pleurotus ostreatus a augmenté d’environ 12 fois dans un milieu enrichi en Pb (50 mg.L-1) par 

rapport au milieu témoin sans métal. Cependant, une étude menée par Ahonen-Jonnarth et al. 

(2000) sur deux souches fongiques (Suillus variegatus et Paxillus involutus) exposées au Cd 

(0,44 mM), Ni (17µM) et Cu (157µM) a montré que la production d’acide oxalique par ces 

dernières n’a pas été affecté par l’ajout de métaux comparé à un milieu témoin sans métal.  

D’ailleurs, il a été décrit dans la littérature que des acides spécifiques peuvent être produits sous 

l’influence d’un métal en particulier. L’étude de Xu et al. (2015) montre ainsi que l’ajout de Cd 

dans le milieu de culture de la souche fongique Phanerochaete chrysosporium engendre la 

production d’acide oxalique. Jarosz-Wilkolazka et Gadd (2003) ont détecté l’acide oxalique 

dans des milieux de culture enrichis en Zn dans lesquels ont poussé des souches fongiques de 

pourriture blanche (Bjerkandera fumosa, Phlebia radiata et Trametes versicolor).  

Par ailleurs, des études ont montré que l’ajout de champignons ectomycorhiziens (le plus 

souvent décrits dans la littérature pour leur capacité à produire des acides organiques) pouvaient 

protéger la plante en symbiose de la toxicité du métal et ceci grâce à la densité de leur mycélium. 

En effet, le développement d’un mycélium dense pourrait avoir un effet protecteur et augmenter 

le potentiel de rétention de métal sans pour autant affecter la croissance du champignon 

(Colpaert et Assche 1993). Le même phénomène pourrait avoir eu lieu dans le cas de notre 

étude, car le mycélium de la souche fongique Absidia cylindrospora (filamenteuse) a tendance 

à former une pelote, ce qui pourrait expliquer que Absidia cylindrospora tolère bien les ETM 

(Cd et Pb) et par conséquent son métabolisme n’est pas fortement affecté par leur toxicité.  

                                                 
24 La symbiose ectomycorhizienne est la combinaison des racines fines des plantes et du mycélium fongique du 

sol. Les Basidiomycètes et des Ascomycètes sont les phylums les plus représentés dans le monde des champignons 

ectomycorhiziens (Nounsi et al. 2014). 



 

185 

 

En effet, nos résultats montrent une très légère différence des teneurs en acide oxalique 

produites par Absidia cylindrospora dans les milieux enrichis en ETM [(oxalique)Cd =16 ±2 

mg.L-1 ; (oxalique) Pb=12 ±2 mg.L-1] et le milieu de culture témoin (17±2 mg.L-1). Cependant, 

il a été décrit que la morphologie des champignons filamenteux est difficilement contrôlable en 

milieu de culture liquide et que la formation de pelote a tendance à ralentir le métabolisme de 

ce type de champignons. Sakuragawa et al. (2021) expliquent que la forme que peut prendre le 

mycélium en pelote prive le champignon d’oxygène et de l’accès aux nutriments, ce qui peut 

par conséquent inhiber la production d’acides par les champignons. 

IV.2.1.2) Influence de la durée d’incubation sur la production d’acide oxalique   
 

Nos résultats (figure 54) montrent que les teneurs en acide oxalique produites sont entre 14 et 

19 mg.L-1 pour les milieux témoins, entre 14 et 18 mg.L-1 pour les milieux enrichis en Cd et 

entre 10 et 15 mg.L-1 pour les milieux de culture enrichis en Pb de 24h à 96h respectivement. 

L’hypothèse que la production d’acide oxalique atteint un maximum à 24h, puis s’arrête semble 

cohérente avec les légères variations des teneurs en acide oxalique mesurées à toutes les durées 

d’incubation. Cette production parait donc relativement stable à partir de 24h, sur le temps de 

l’étude, alors que l’évolution de la production d’acide oxalique (sans exposition au stress 

métallique) au cours du temps est très souvent reportée dans la littérature. L’étude de Trujillo-

Vargas et al. (2020) montre que Aspergillus niger produit 1316 mg.L-1 d’acide oxalique au jour 

4 et 5079 mg.L-1 au jour 9 d’incubation dans le milieu de culture. L’étude menée par Espejo et 

Agosin (1991) montre que les teneurs en acide oxalique produites dans les milieux de culture 

dans lesquels ont poussé Postia placenta et Woifiporia cocos ont tendance à augmenter avec le 

temps d’incubation. En effet, les teneurs en acide oxalique sont de 950 et 2000 mg.L-1 

respectivement pour P. placenta et W. cocos  au jour 4 d’incubation. L’étude de Swain et Rai 

(2009) montre également que la production d’acide est plus importante dans le milieu de culture 

en augmentant le temps d’incubation. En effet, les teneurs en acide oxalique produites par 

Fusarium oxysporum et Botryodiplodia theobromae sont d’environ 60 mg.L-1 au jour 2 et 

atteignent plus de120 mg.L-1 au jour 10. Ceci amène donc à penser qu’une augmentation de la 

durée d’incubation serait en faveur d’une production d’une quantité plus elevée d’acides.  

Par ailleurs, la littérature décrit que les champignons de pourriture brune ont tendance à 

produire des quantités plus importantes d’acide oxalique que les champignons de pourriture 

blanche (Liaud et al. 2014).  
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En effet, Hastrup et al. (2012) expliquent que les champignons de pourriture brune n’ont pas la 

capacité de réguler les taux d’acide oxalique produit, d’où les quantités élevées d’acide oxalique 

retrouvées dans les milieux de culture dans lesquels ils poussent. Postia placenta et Woifiporia 

cocos sont deux champignons de pourriture brune largement étudiés pour leur capacité à 

produire l’acide oxalique (Espejo et Agosin 1991 ; Micales 1995 ; Clausen et Green 2003). Il 

serait donc intéressant de se pencher vers les champignons de pourriture brune pour étudier la 

production d’acide oxalique, au vu leur capacité à produire des concentrations élevées en acide 

oxalique. 

IV.2.2) Production de l’acide citrique par Absidia cylindrospora 
 

La figure 55 montre les teneurs en acide citrique analysées à toutes les périodes de prélèvement 

(24h, 48h, 72h et 96h). 

 

 
Figure 55. Concentrations en acide citrique analysées à toutes les périodes de prélèvement (24h, 48h, 

72h et 96h) dans les milieux de culture d’Absidia cylindrospora. 
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IV.2.2.1) Influence du métal sur la production d’acide citrique   
 

Les teneurs en acide citrique produites par Absidia cylindrospora sont comprises entre 130 et 

320 mg.L-1 dans tous les milieux de culture (figure 55). En effet, l’ajout de métal (Cd ou Pb) ne 

semble pas affecter la production d’acide citrique. 

Les mêmes concentrations en acide citrique sont retrouvés dans les 3 milieux de culture 

(témoin, enrichi en Cd et enrichi en Pb) au même temps d’incubation. Les concentrations en 

acides sont respectivement de 140±20, 130±30 et 150±30 mg.L-1 dans les milieux de culture 

témoin, enrichi en Cd et enrichi en Pb après 24h d’incubation. Ces teneurs atteignent 310±60 

mg.L-1 pour les milieux de culture témoin et enrichis en Cd et 320±30 mg.L-1 pour les milieux 

enrichis en Pb à 96h d’incubation. Par ailleurs, les courbes de tendances établies sur 

l’histogramme (figure 55) montrent que les pentes des courbes (témoin, enrichi en Cd et enrichi 

en Pb) sont similaires et sont de l’ordre de 60. Ceci confirme la production similaire de l’acide 

citrique par Absidia cylindrospora dans les 3 milieux de culture. 

Une étude menée par Arwidsson et al. (2010) sur la production d’acides par 3 souches fongiques 

(Aspergillus niger, Penicillium bilaiae et Penicillium sp.), montre que seule la production 

d’acide citrique par les champignons est influencée par le stress métallique amené par des 

nitrates de Pb 8mg.L-1 (Pb(NO3)2) après 5 jours d’incubation. En effet, Aspergillus niger produit 

3 fois plus d’acide citrique exposée au Pb par rapport au témoin (environ 600 mg.L-1 et 200 

mg.L-1 respectivement). Pour Penicillium bilaiae et Penicillium sp., elles produisent 

respectivement 2000 mg.L-1 et 2 mg.L-1 d’acide citrique dans les deux milieux (témoin et 

enrichi en Pb). 

Une étude menée par Deng et al. (2014) sur la production d’acides organiques par Penicillium 

chrysogenum montre qu’après 15 jours d’incubation, la concentration d’acide citrique est de 

0,02 mg.L-1 dans le milieu de culture enrichi en métaux [(Pb(NO3)2, Zn(NO3)2·6H2O, 

Cd(NO3)2·4H2O, Cu(NO3)2·3H2O, CrCl3·6H2O)] contre moins de 0,01mg.L-1 dans le milieu de 

culture témoin. Ces résultats ne sont pas compatibles avec ceux de notre étude, en effet l’ajout 

de stress métallique (Cd ou Pb) ne semble pas affecter la production d’acide citrique. 

 

IV.2.2.2) Influence de la durée d’incubation sur la production d’acide citrique  

 
Comme le montre la figure 55, la production d’acide citrique par Absidia cylindrospora tend à 

augmenter avec le temps d’incubation et ceci dans tous les milieux de culture (témoin, enrichi 

en Cd et enrichi en Pb) contrairement à l’acide oxalique.  
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En effet, la production d’acide a doublé entre 24 et 96h passant de 130 à 320 mg.L-1. Pour aller 

plus en détail, entre le jour 1 et le jour 2, les teneurs en acide n’ont pas augmenté pour le milieu 

de culture témoin et sont restées à 140 mg.L-1. L’évolution des teneurs n'a commencé qu’à partir 

de 72h d’incubation.  

Pour ce qui est des milieux enrichis en métaux, les teneurs en acides produites ont 

progressivement augmenté du jour 1 au jour 4 et sont aux mêmes niveaux de production : 130 

et 150 mg.L-1 à 24h, 180 et 190 mg.L-1 à 48h, 230 et 280 mg.L-1 à 72h et 310 et 320 mg.L-1 à 

96h d’incubation respectivement pour Cd et Pb. Par ailleurs, les courbes de tendances établies 

sur l’histogramme (figure 55) montrent des coefficients de détermination (r2) aux alentours de 

0,9 pour les milieux de culture (témoin, enrichi en Cd et enrichi en Pb). Ceci confirme 

l’évolution de la production d’acide citrique par Absidia cylindrospora dans les milieux de 

culture. Par ailleurs, une étude de Trujillo-Vargas et al. (2020) montre qu’Aspergillus niger 

produit sans stress métallique au jour 1 d’incubation environ 9 mg.L-1 d’acide citrique, contre 

140 mg.L-1 pour Absidia cylindrospora. Tandis qu’au jour 4 d’incubation, A. niger produit 10 

mg.L-1 d’acide citrique contre 300 mg.L-1 environ pour Absidia cylindrospora. Dans l’étude de 

Yang et al. (2014), Aspergillus carbonarius produit 5 fois plus d’acide citrique entre le jour 3 

et le jour 7 (3 g.L-1 et 15 g.L-1 d’acide citrique respectivement). Les résultats de ces études 

correspondent à ceux relevés pour Absidia cylindrospora. 

 

IV.2.3) Comparaison de la production d’acide oxalique et d’acide citrique  
 

La figure 56 résume les concentrations d’acide oxalique et citrique produits dans les milieux de 

culture témoin, enrichi en Cd et enrichis en Pb pour toutes les durées d’incubation. 
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Figure 56. Concentrations en mg.L-1 en acides (oxalique et citrique) dans les milieux de culture à 
toutes les durées d’incubation. 

D’après la figure 56, les niveaux de production d’acides oxalique et citrique par la souche 

Absidia cylindrospora sont différents. En effet, il apparaît que cette souche fongique produit 

dans les mêmes conditions environ 15 fois plus d’acide citrique que d’acide oxalique (140 et 

320 mg.L-1 et 10 et 19 mg.L-1 respectivement). Ces résultats sont cohérents avec les études de 

Fomina et al. (2005) et Yang et al. (2014), qui constatent une production d’acide citrique 

supérieure à celle de l’acide oxalique, avec respectivement les souches Beauveria caledonica 

et Aspergillus carbonarius sans condition de stress métallique. Aussi, Jain et al. (2011) 

détectent l’acide oxalique à une concentration de 0,9 g.L-1 et l’acide citrique à 4 g.L-1 produit 

dans le milieu de culture d’Aspergillus awamori après 6 jours d’incubation dans un milieu 

Pikovsakya.  
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Cependant, plusieurs autres études montrent que l’acide oxalique est l’acide majoritairement 

produit par une large variété de champignons de pourriture blanche (Lapeyrie et al. 1987; 

Cunningham et Kuiack 1992; Jordan et al.1996; Dutton et Evans 1996; Gadd 1999; Machuca 

et al. 2001; Mäkelä et al. 2002; Clausen et Green 2003; Fomina et al. 2005; Jarosz-Wilkołazka 

et Graz 2006; Trujillo-Vargas et al. 2020), mais aussi par les champignons de pourriture brune 

et les champignons mycorhiziens (Karaffa et Kubicek 2020). Parallèlement, de nombreuses 

études montrent également que l’acide oxalique est produit par les champignons en plus grande 

quantité par rapport à d’autres acides comme l’acide citrique, malique, ou encore tartrique. En 

effet, l’étude de Trujillo-Vargas et al. (2020) montre qu’Aspergillus niger produit 100 fois plus 

d’acide oxalique (1136 mg.L-1) que d’acide citrique (10 mg.L-1) après 4 jours d’incubation. Une 

autre étude (Liaud et al. 2014) sur la production d’acides par la même souche (Aspergillus 

niger-BRFM420) montre que l’acide oxalique est produit à hauteur de 1,6 g.L−1 contre 0,1 g.L−1 

pour l’acide tartrique, soit environ 16 fois plus. Une autre étude par Li et al. (2016) montre qu’à 

pH 6,5, les champignons filamenteux Penicillium oxalicum et Aspergillus niger produisent 

respectivement 0,9 et 2,3 g.L-1 d’acide oxalique contre 0,5 et 0,3 d’acide citrique après 5 jours 

d’incubation. Aussi, l’étude de Deng et al. (2014) montre que Penicillium chrysogenum produit 

150 mg.L-1 d’acide oxalique, contre 0,02 mg.L-1 d’acide citrique, 0,03 mg.L-1 d’acide malique, 

70 mg.L-1 d’acide succinique et 100 mg.L-1 d’acide gluconique. Ces dernières études 

présentées, qui montrent que l’acide oxalique est produit en plus grande quantité par rapport à 

d’autres acides organiques, emploient exclusivement des Penicillium (P. oxalicum et P. 

Penicillium oxalicum) et Aspergillus niger. Cependant, cette dernière souche est plus connue 

pour la production de l’acide citrique à l’échelle industrielle. Cette production industrielle est 

basée sur le concept de l’hyperproduction spécifique à certaines souches de champignons 

filamenteux. L’hyperproduction fait référence à la capacité d’un organisme à réaliser une 

production avec de très grands rendements en quelques jours (Kristiansen et Sinclair, 1978). 

Aspergillus niger est également connue pour produire l’acide oxalique, mais pas à l’échelle 

industrielle (Kubicek et al. 2010). Autrement, les études qui réfutent ce constat (l’acide oxalique 

est produit en plus grande quantité par rapport à d’autres acides organiques) emploient 

également d’autres espèces d’Aspergillus (A. carbonarius et A. awamori) moins décrites dans 

la littérature pour leur capacité à produire l’acide citrique. Par ailleurs, les espèces appartenant 

au genre Aspergillus font partie de la division des Ascomycota, tandis que notre souche fongique 

appartient à la division des Mucoromycota. Il est décrit que certaines divisions de champignons 

sont plus connues pour produire certains types d’acides en particulier.  
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L’acide lactique par exemple, est plutôt produit par des Zygomycota, alors que des Ascomycota 

n’en produisent pas (Kubicek et al. 2010) 

IV.2) Analyse des milieux de culture de Perenniporia fraxinea 

 

Les milieux de culture filtrés sont injectés avec les mêmes conditions chromatographiques : 

H2SO4 à 0,008N à 0,5 mL.min-1 avec une colonne chauffée à 35°C. Les concentrations en acides 

par g.L-1 sont calculées en se basant sur les pentes des droites d’étalonnage établies. Chaque 

échantillon est injecté 3 fois. 

Les concentrations en acides (oxalique, citrique, malique et succinique) dans les milieux de 

culture dans lesquels a poussé la souche fongique Perenniporia fraxinea sont toutes inférieures 

à la limite de détection. Seul l’acide gluconique est détectable (concentrations supérieures à la 

limite de détection : 0,07 g.L-1) dans les milieux de culture, mais reste inférieur à la limite de 

quantification (0,21 g.L-1). En effet, la technique par HPLC n’est pas assez sensible pour 

détecter de très faibles quantités d’acides. Des champignons du même phylum (basidiomycète) 

que la souche fongique Perenniporia fraxinea sont pourtant connus pour produire tous types de 

métabolites, en particulier l’acide oxalique et l’acide malique (Takao 1965). Cependant l’étude 

de Jarosz-Wilkolazka et Graz (2006) a montré qu’une souche nommée Perenniporia subacida 

s’est montré inefficace quant à la production d’acide oxalique. Dans une étude récente, Ngo et 

al. (2021) ont testé 40 souches dont Perenniporia cft tephropora. Ils ont trouvé que seulement 

8 souches avaient la capacité de produire des acides organiques, la souche Perenniporia ne fait 

pas partie de ces dernières. Une étude menée par Arantes et Milagres (2007) a également montré 

que Perenniporia medulla-panis ne produisait pas d'acides organiques dans les conditions 

testées. 

IV.3) Influence de la composition du milieu de culture sur la production d’acides 

par les champignons 

 

IV.3.1) Source de glucose  
 

La composition du milieu de culture (milieu GS sélectionné pour l’étude dans lequel ont poussé 

les souches fongiques Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea) a été choisie en prenant 

en compte la composition des milieux de culture employés dans la littérature pour étudier la 

production d’acides par des souches fongiques. Le composé de base retrouvé dans les milieux 

de culture est le glucose.  
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En effet, un micro-organisme a besoin d’une source de carbone pour puiser l’énergie et les 

nutriments que ce soit un glucide simple (tel le glucose) ou un glucide complexe (tel que la 

cellulose ou l’amidon) (Restino 2012).  

Le glucose est donc toujours présent dans les milieux de culture avec des proportions différentes 

: 5 g.L-1 (Lapeyrie et al. 1987 ; Mäkelä et al. 2002), 10 g.L-1 (Jarosz-Wilkoazka and Graz 2006), 

20 g.L-1 (Tsao 1963), 40 g.L-1 (Peleg et al. 1988) et peut atteindre jusqu’à 50 g.L-1 (Yin et al. 

1997). Dans notre étude, la concentration de glucose employée est de 10 g.L-1, ce qui se situe à 

peu près dans les gammes basses de glucose employées pour produire des acides. Ainsi, une 

augmentation de la proportion de glucose devrait pouvoir augmenter le potentiel de production 

des acides par les souches fongiques.  

Il est à noter qu’une production d’acide trop importante dans le milieu de culture pourrait baisser 

considérablement le pH du milieu de culture et par conséquent inhiber la croissance du 

champignon (Fardelone et al. 2021). Le pH est donc également un paramètre important à 

prendre en compte dans la production d’acides par des champignons filamenteux. En effet, des 

études ont montré que des pH faibles pourraient augmenter les taux de production de l’acide 

citrique par Aspergillus niger et des pH de l’ordre de 6 pourraient favoriser la production de 

l’acide malique par Aspergillus flavus (Peleg et al. 1988 ; Yang et al. 2014). 

Il serait également intéressant de pouvoir évaluer la consommation de glucose par la souche 

fongique dans le milieu. Ceci peut être réalisé par le moyen d’un dosage de glucose en 

employant des kits enzymatiques facilement accessibles. L’évaluation de la consommation de 

glucose pourrait sans doute donner des indications quant au besoin de la souche fongique en 

nutriments et en source de carbone en général. Par ailleurs, les niveaux de concentrations en 

acide oxalique assez stables observés (figure 54) pourraient être expliqués par une 

consommation intégrale du glucose qui compose le milieu de culture. En effet, les métabolites 

produits par Absidia cylindrospora comme l’acide oxalique sont issus de la conversion d’un 

substrat (glucose), ainsi dès que ce dernier n’est plus présent dans le milieu de culture, le 

métabolite en question n’est plus produit, d’où la nécessité d’augmenter la proportion de 

glucose introduite dans le milieu de culture au départ.  

D’autres sources de carbone peuvent cependant être employées tel que le maltose, xylose ou 

encore le fructose. L’étude de Dörsam et al. (2017) montre que selon la source de carbone 

employée, la production de l’acide malique par Aspergillus oryzae est différente.  
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Ces dernières peuvent être classées comme suit selon la production d’acide malique : glucose 

(40g.L-1)> maltose (34g.L-1)> mannose (30g.L-1) >fructose (25g.L-1)> xylose (24g.L-1)> ribose 

(21 g.L-1) > lévoglucosan (17g.L-1). Aspergillus oryzae est un champignon filamenteux, 

employé dans des aliments fermentés et dans la production industrielle d’enzymes (Sakuragawa 

et al. 2021).  

De même, Yin et al. (1997) ont testé plusieurs sources de carbone (telles que : glucose, 

mannose, fructose, maltose…) à la même concentration dans le milieu de culture pour évaluer 

la production d’acide lactique par Rhizopus oryzae. Les résultats de leur étude ont montré qu’en 

employant le glucose, la concentration en acide lactique était de 92 g.L-1, suivi du fructose avec 

88 g.L-1, ensuite du mannose avec 84,5 g.L-1 et du sucrose avec 52,4 g.L-1. La source de carbone 

est donc un paramètre important conditionnant la production d’acides organiques par les 

champignons, sans oublier d’autres paramètres, tels que la température et l’humidité 

(Arwidsson et al. 2010). 

 

IV.3.2) Source d’azote 
 

La source d’azote peut également influencer la production d’acides. En effet, des études 

montrent d’une manière générale que les champignons de pourriture blanche ont tendance à 

produire plus d’acide oxalique en milieu riche en azote, tandis que les champignons de 

pourriture brune ont tendance à produire l’acide oxalique préférentiellement dans des milieux 

limités en azote (Gadd, 1999 ; Jarosz-Wilkolazka et Gadd 2003). Par ailleurs, l’étude de 

Cunningham et Kuiack (1992) a montré que des conditions limitantes en azote favoriseraient la 

production d’acide citrique, en revanche des conditions limitantes en carbone stimuleraient la 

production d’acide oxalique. Un apport moindre en azote pourrait donc potentiellement induire 

une production plus importante d’acide oxalique ou d’acide citrique. En effet, le métabolisme 

de la souche fongique est fortement influencé par le type de milieu de culture employé, comme 

explique l’étude de Kim et al. (2016) qui montre que selon les nutriments disponibles, le 

métabolisme du genre fongique Aspergillus peut être orienté vers la production de l’acide 

citrique ou de l’acide oxalique. Pour notre étude, l’ajout de nitrates de plomb dans le milieu de 

culture GS n’a pas réellement influencé la production d’acides par les souches fongiques 

Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea. En conclusion, la composition du milieu de 

culture peut avoir une incidence sur la production d’acides, il est donc important d’orienter le 

choix de sa composition vers la production d’un métabolite en particulier (Arwidsson et al. 

2010). 
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IV.4) Conclusion 

 

Les travaux de ce chapitre ont permis en premier lieu de mettre au point une méthode de dosage 

d’acides organiques produits par les champignons dans leur milieu de culture. En second lieu, 

les prélèvements quotidiens (24h, 48h, 72h et 96h) des milieux de culture où se sont développés 

les souches fongiques ont permis de suivre la production d’acides par ces dernières et cela en 

conditions de stress métallique (milieux artificiellement contaminés en Cd et en Pb). 

L’identification et la quantification des acides organiques produits par la souche fongique 

Absidia cylindrospora a été possible suite à l’injection des milieux de culture. Nos résultats ont 

montré que dans les conditions testées, les teneurs en acides (oxalique, citrique, succinique et 

malique) produits par P.f sont inférieures à la limite de détection, seul l’acide gluconique est 

détectable dans les milieux de culture de P.f, mais non quantifiable. En revanche, l’acide 

oxalique et l’acide citrique ont été quantifiés dans les milieux de culture dans lequel a poussé 

Absidia cylindrospora. Pour ce qui est de l’acide gluconique, malique et succinique, ils ne sont 

pas détectables dans les milieux de culture d’Absidia cylindrospora employés ici. 

La souche fongique Absidia cylindrospora produit l’acide oxalique à des teneurs variant entre 

10 et 19 mg.L-1 dans tous les milieux de culture (témoin, enrichi en Cd et enrichi en Pb), mais 

la concentration reste stable après 24h. Les facteurs : temps et stress métallique n’ont pas 

impacté la production d’acide oxalique. Cependant, pour ce qui est de l’acide citrique, sa 

concentration produite par Absidia cylindrospora a doublé de 24h (140 mg.L-1) à 96h (320 

mg.L-1) pour tous les milieux (témoins et enrichis en métaux). Seul le facteur « temps » a affecté 

la production d’acide citrique, le stress métallique n’a pas eu d’effet sur sa production. 
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Conclusion générale et perspectives 
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Conclusion générale et perspectives 
 
Nos travaux ont en premier lieu, permis de mettre au point un microcosme de sol avec 

l’avantage de séparer le mycélium de la souche fongique Absidia cylindrospora du sol à la fin 

des différents temps d’incubation et de pouvoir ainsi évaluer l’accumulation de métaux par la 

souche à partir d’un sol contaminé. Ce modèle de microcosme mis au point a été le résultat de 

plusieurs essais avec notamment l’emploi de microcosmes en cristallisoirs, mais également en 

boîte de Petri avec des filtres en microfibre de verre.  

Le deuxième objectif de ce travail de thèse était d’étudier l’accumulation d’éléments traces 

métalliques par les souches fongiques Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea au cours 

d’une expérimentation de 3 mois en employant le microcosme de sol optimisé. 

Cette étude de bioaugmentation en microcosme de sol avec la souche fongique Absidia 

cylindrospora a tout d’abord montré que cette souche est capable de se développer et de survivre 

dans un sol contaminé. Aussi, il a été possible avec ce microcosme développé de déterminer les 

teneurs en ETM accumulés dans le mycélium, ce qui est généralement rapporté pour des études 

en milieu liquide. Ceci a permis de révéler la capacité de cette souche à accumuler 

simultanément des ETM (Cd, Cu, Cr, Co, Pb, Ni et Zn) dans les conditions testées. Cette 

accumulation d’ETM évolue avec le temps d’incubation. En effet, plus le mycélium reste au 

contact de sol contaminé, plus il va accumuler de métaux, notamment Cd, Cu, Co, Ni et Zn. 

Cette étude a également montré que l’accumulation de métaux par Absidia cylindrospora 

diffère selon l’élément. Ainsi pour Cr et Pb, le facteur temps n’a pas influencé les teneurs 

accumulées au sein du mycélium, qui sont restées stables de 15 jours à 3 mois. 

Cependant, ce microcosme n’a pas été efficace pour la séparation du mycélium de Perenniporia 

fraxinea du sol, puisque le mycélium n’a pas pu être récupéré en fin d’essai, en raison de la 

pousse intra-matricale de la souche fongique dans la gélose. Ceci a mis en lumière une limite 

de ce microcosme qui ne peut finalement pas être appliqué à tout type de souches dans le but 

d’évaluer leur potentiel d’accumulation de métaux à partir de sols.  

Il serait donc intéressant de tester ce microcosme de sol avec d’autres souches fongiques 

adaptées à ce type de microcosme, c’est à dire ayant une croissance similaire à Absidia 

cylindrospora (autres Mucoromycota en particulier) ou encore avec un autre groupe de 

champignons comme les Ascomycota par exemple. 

 Il serait également intéressant d’améliorer la biomasse de Perenniporia fraxinea (phase de pré-

culture, inoculum, …) afin de favoriser sa croissance au sein du microcosme. Il parait donc 
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important de poursuivre la mise au point du microcosme et la séparation finale champignon sol 

pour des souches types. 

De plus, le manque de nutriments au sein du microcosme a conduit à un asséchement de la 

gélose et par conséquent une baisse de la diversité fongique observée dans le microcosme. Il 

serait donc envisageable d’ajouter des nutriments au cours de l’essai afin de maintenir les 

espèces fongiques présentes dans le sol dans de bonnes conditions de croissance. 

Par ailleurs, des études complémentaires en employant le MEB25 permettraient une étude plus 

fine des interactions entre le mycélium et les métaux dans les sols pollués. Ceci permettrait de 

mieux visualiser à l’échelle des hyphes : la structure du mycélium au contact de métaux, les 

processus déployés par les souches fongiques pour accumuler les métaux à partir de sols 

contaminés et ainsi pouvoir comprendre les mécanismes liés au stress métallique (Fomina et 

Gadd 2008; Talukdar et al. 2020 ; Zhao et al. 2020). 

D’autre part, le suivi fongique réalisé au cours de cette étude a permis d’identifier les souches 

fongiques ayant poussé sur les sols bioaugmentés et biostimulés tout au long de la période 

d’incubation (de 15 jours à 3 mois). Nos résultats suggèrent que la souche fongique 

Actinomucor elegans, une mucorale de la même famille qu’Absidia cylindrospora, pourrait être 

testée en bioaugmentation. En effet, cette souche a été isolée à partir d’un sol fortement chargé 

en métaux. Il serait cependant plus sûr de réaliser d’abord des tests de tolérance en milieu 

liquide avant d’entamer une étude en microcosme de sol. 

Le troisième objectif de la thèse était d’affiner l’étude de l’impact des champignons sur la 

spéciation minéralogique des métaux dans les sols, par l’utilisation de techniques d’extractions 

chimiques simples et séquentielles. Ainsi, il a été possible d’estimer l’impact de la 

bioaugmentation avec la souche Absidia cylindrospora sur la spéciation minéralogique des 

métaux étudiés avec l’expérimentation de 3 mois. Nos résultats ont montré que la fraction 

potentiellement disponible des sols (F6) a augmenté pour Cd, Co, Pb et Zn de 26, 18, 24 et 22% 

respectivement en comparant le sol à T0 au sol à T 3 mois. Pour ce qui est des autres ETM (Cu, 

Cr et Ni), cette fraction est restée stable, en effet les variations sont de l’ordre de 5% au 

maximum, ce qui reste négligeable. Cette étude de bioaugmentation fongique a donc permis 

d’observer que la labilité des ETM augmente avec l’ajout d’Absidia cylindrospora. Ce résultat 

souligne l’efficacité de la souche à modifier la spéciation minéralogique des ETM dans le sol. 

Cet aspect peut être valorisé pour des études de mycoremédiation couplé à de la 

phytoextraction. 

                                                 
25 MEB : microscopie électronique à balayage 
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Il serait également intéressant de tester les mêmes souches étudiées sur d’autres sols pollués 

avec des teneurs en ETM similaires aux sols de notre étude pour voir si les comportements des 

ETM sont les mêmes. Aussi, il serait envisageable de tester d’autres souches fongiques sur les 

mêmes sols pour étudier leur influence sur le comportement des ETM. 

Le quatrième et dernier objectif de la thèse était de dresser des profils de composés sécrétés par 

les champignons, en l’occurrence des acides organiques produits par les deux souches 

fongiques Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea sous conditions de stress métallique 

(présence de Cd ou de Pb). 

Cette étude a permis en premier lieu de développer une méthode d’analyse en HPLC permettant 

d’analyser 5 acides organiques produits par les souches fongiques à partir d’un milieu de culture 

liquide. En second lieu, le dosage de ces acides dans les milieux de culture (à 24h, 48h, 72h et 

96h) a permis d’identifier et de quantifier les acides produits par la souche fongique Absidia 

cylindrospora. Nos résultats ont montré que les teneurs en acides (oxalique, citrique, succinique 

et malique) produits par Perenniporia fraxinea sont inférieures à la limite de détection dans les 

conditions testées. Seul l’acide gluconique est détecté dans les milieux de culture de 

Perenniporia fraxinea, mais sa teneur reste inférieure à la limite de quantification.  

Pour ce qui est d’Absidia cylindrospora, l’acide oxalique et citrique ont été identifiés et 

quantifiés dans les milieux de culture dans lesquels elle a poussé, tandis que les acides : 

succinique, gluconique et malique ne sont ne sont pas détectables.  

Cette souche a secrété l’acide oxalique à des teneurs variant entre 10 et 19 mg.L-1 à toutes les 

durées d’incubation (24h, 48h, 72h et 96h), ce qui veut dire que pour la durée testée (96h), le 

facteur temps n’a pas eu d’influence sur les quantités produites. Cependant, pour l’acide 

citrique, une évolution marquée de la quantité produite a été observée : la concentration d’acide 

citrique produite par Absidia cylindrospora a doublé entre 24 h et 96 h, en passant de 140 mg.L-

1 à 320 mg.L-1 pour tous les milieux (témoins et enrichis en Cd ou Pb). En effet, la nature de 

l’élément métallique n’a ni influencé le taux de production des acides, ni la nature des acides 

sécrétés. Il serait sans doute envisageable de réaliser cette même étude sur une durée 

d’incubation plus longue pour visualiser l’influence du facteur temps sur la production d’acides, 

tout en prenant les précautions de maintenir la souche fongique dans de bonnes conditions de 

croissance. Il serait également intéressant d’étudier les profils d’acides sécrétés en ayant soumis 

les isolats fongiques à différents stress métalliques. Ceci pourrait amener à développer 

également une méthode qui permettrait d’analyser les acides organiques contenus dans les sols 

pollués en ETM, en passant par une étape d’extraction de ces derniers à partir de la matrice sol. 

Cette étude pourrait être élargie à l’analyse de sidérophores et de métallothionéines, qui sont 
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également des composés sécrétés par les champignons, connus pour complexer les métaux 

(Renshaw et al. 2002 ; Das et al. 2007). 

En conclusion, nos résultats confirment le grand potentiel des champignons à être candidats à 

des essais de bioremédiation de sol. En effet, l’accumulation d’ETM par les champignons, la 

production d’acides par ces derniers, mais aussi l’influence de la bioaugmentation fongique sur 

la spéciation minéralogique des ETM dans les sols constituent des atouts considérables pour 

leur utilisation en mycoremédiation des sols. Néanmoins, la grande diversité fongique, les 

spécificités liées à chaque groupe de champignons, mais aussi le comportement souvent 

difficilement appréhendable des ETM dans les sols et au contact de champignons rendent 

complexes le développement d’une méthode de mycoremédiation. C’est pour cette raison qu’il 

est indispensable d’optimiser les conditions à grande échelle en développant des microcosmes 

adaptés aux souches fongiques étudiées avant toute étude en terrain. La grande diversité du 

monde fongique offre justement plusieurs solutions qui devraient permettre de traiter les 

différents types de sols pollués. 
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Annexe 1. Composition des milieux de culture 
 

Les milieux de culture utilisés pendant la thèse sont le milieu GS et le milieu MEA leurs 

compositions sont présentées respectivement dans le tableau 38 et le tableau 42.  

Les tableaux 38, 39 et 40 détaillent la composition du milieu GS. Les milieux de culture sont 

stérilisés à l’autoclave durant de 20 minutes à 120°C. 

 Milieu de Galzy et Slonimski (GS) : 
 

Le milieu GS est composé de 5 solutions préparées séparément en plus de l’agar et de l’eau. La 

composition détaillée de chaque milieu est présentée dans les tableaux ci-dessous. 

 

Tableau 38. Composition du milieu de Galzy et Slonimski (GS). 

Produit  composition 
Solution de sels minéraux 100 mL 
Solution d’oligo-éléments 1 mL 
Solution EDTA ferrique (200 mg.L-1) 

1 mL 
Solution de vitamines 5 mL 
Solution de mésoinositol (4 mg.L-1) 

5 mL 
H2O qsp 1L 

 

Tableau 39. Composition de la solution de sels minéraux. 

Produit  composition 
(NH4)H2PO4 (Sigma®) 60 g 
(NH4)H2SO4 (Sigma®) 20 g 
K2HPO4 (Sigma®) 10 g 
NaCl (Sigma®) 1 g 
CaCl2 (Sigma®) 1 g 
MgSO4, 7 H2O (Sigma®) 5 g 
H2O qsp 1L 

 
Tableau 40. Composition de la solution d’oligo-éléments. 

Produit  composition 
H3BO3 (Sigma®) 0,4 g 
MnSO4 (Sigma®) 0,4 g 
ZnSO4 (Sigma®) 0,4 g 
Na2MoO4 (Sigma®) 0,2 g 
KI (Sigma®) 0,1 g 
CuSO4 (Sigma®) 0,04 g 
H2O qsp 1L 
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Tableau 41. Composition de la solution de vitamines. 

Produit  composition 
Pantothénate de Ca (Sigma®) 0,4 g 
Chlorhydrate de thiamine (Sigma®) 

0,4 g 
Inositol (Sigma®) 0,4 g 
Pyridoxine (Sigma®) 0,4 g 
Acide nicotinique (Sigma®) 0,1 g 
Biotine (Sigma®) 0,004 g 
H2O qsp 1 L 

 

 Milieu Malt Extract Agar (MEA) : 

Tableau 42. Composition du milieu MEA. 

 

Produit  composition 
Extrait de malt (Difco®) 15 g 

Agar 15 g 
H2O qsp 1L 
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Annexe 2. Choix de la longueur d’onde de la méthode ICP-AES. 

Pour un élément donné, exemple Cr : 5 longueurs d’onde sont disponibles. Des captures d’écran 

sont réalisées à partir de la feuille d’analyse du logiciel d’ICP pour montrer les pics obtenus à 

partir de chaque longueur d’ondes et sont présentées en figure 57. 

 

 

Figure 57. Allure des pics du Cr en fonction des longueurs d’onde issus du logiciel ICP-AES. 

La longueur d’onde appropriée à l’analyse est 267,716 nm. Le choix de cette longueur d’onde 

est basé sur la finesse du pic, ainsi que son intensité. 



 

246 

 

Annexe 3. Calcul des limites de détection et de quantification par la méthode 

d’étalonnage par régression linéaire 
 

La méthode de calcul des limites de détection et de quantification par la méthode d’étalonnage 

par régression linéaire est présentée ci-dessous dans la figure 58. 

 

Figure 58. Méthode de calcul des LD et LQ par la méthode d’étalonnage par régression linéaire. 

On peut observer les valeurs de concentrations en mg.L-1 des standards en fonction de leurs 

intensités. La droite d’étalonnage ainsi tracée à partir de ces valeurs donne accès à la pente. 

Cette valeur de pente est employée dans la formule de calcul de la LD et de la LQ. Les valeurs 

de limites de détection et de quantification en mg.L-1 sont présentées en tableau 43, tandis que 

les valeurs en mg.kg-1 sont présentées en tableau 44. 

Tableau 43. Limites de détection et de quantification déterminées par régression linéaire (mg.L-1). 

mg.L-1 Cd  Cr Co Cu  Ni Pb  Zn 

LD  0,003 0,005 0,006 0,002 0,007 0,011 0,002 

LQ  0,010 0,017 0,022 0,008 0,025 0,038 0,007 

 

Tableau 44. Limites de détection et de quantification déterminées par régression linéaire (mg.kg-1). 

 matrice Cd Cr Co Cu Ni Pb Zn 

 LD en   
mg.kg-1 

sol 0,8 1,3 1,6 0,6 1,9 2,9 0,5 

mycélium 1,5 2,6 3,3 1,2 3,8 5,8 1,0 

milieu MEA 1,0 1,8 3,3 1,2 2,5 3,9 0,7 

LQ en    
mg.kg-1 

  

sol 2,6 4,3 5,5 1,9 6,3 9,6 1,8 

mycélium 5,2 8,6 10,9 3,9 12,6 19,1 3,5 

milieu MEA 3,5 5,8 10,9 3,9 8,5 12,9 2,3 
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Annexe 4. Composition élémentaire des sols de l’étude 
 

Le tableau 45 présente les teneurs totales de la totalité des éléments analysés en ICP-AES dans 

les sols de l’étude (C, L, R, S- et S+). 

Tableau 45. Teneurs totales de 24 éléments dans les sols étudiés. 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 

mg.kg-1  C  L R  S-  S+  

As  14±0 23 ± 0 17 ± 2  3 ± 1  3 ± 0  

Ba  42±3  77 ± 0 268 ± 2  10 ± 3  9 ± 2  

Ca  315 ± 6  8932 ± 298  47450 ± 5562  902 ± 49  828 ± 15  

Cd  1± 0  20 ± 0  8 ± 2  <LQ  38 ± 1  

Co  3±0  8 ± 0 7 ± 0 <LQ  <LQ  

Cu  6± 1  36 ± 1  130 ± 10   2 ± 0 39 ± 5  

Cr  14 ± 3  30 ± 2  27 ± 3  <LQ  <LQ  

Fe  14779 ± 1214  14616 ± 507  17780 ± 2397  653 ± 347  400 ± 45  

K  1835 ± 487  2497 ± 392  2806 ± 626  375 ± 91  341 ± 64  

Mg  829 ± 141  1969 ± 133  2002 ± 302  99 ±18  88 ± 15  

Mn  146 ± 35  354 ± 18  623 ± 7  6 ± 2  5 ± 1  

Mo  0,49 ± 0,01  0,41 ± 0,14  0,5 ± 0,2  <LQ  <LQ  

Na  149 ± 8  197 ±7  469 ± 33  151 ±14  137 ± 8  

Ni  6,1 ± 0,4  14 ± 0 18 ± 1  0,3± 0,1  0,242 ± 0,004  

P  543 ±55  1099 ± 6  3413 ± 365  117 ±11  107 ± 5  

Pb  20 ± 1  1029 ± 16  650 ± 54  1,9 ± 0,5   38 ± 2   

S  339 ± 41  348 ± 20  600 ± 80  224 ± 8  229 ± 5  

Sc  1,4 ± 0,4  3±0  2,8 ± 0,5  <LQ  <LQ  

Se  <LQ  <LQ  <LQ  <LQ  <LQ  

Si  396 ±175  519 ± 322  150 ± 94  343 ±159  409 ± 160  

Sn  1,1 ± 0,4  3,3 ± 0,2  17 ± 9  5 ± 1  4 ± 1  

Sr  10 ± 2  24 ± 2  92 ± 3  7± 2  7 ± 1  

Zn  21 ± 2  1455 ± 20  795±85  6±2  5±1  
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Annexe 5. Répartition des métaux au sein des différentes fractions labiles des 
sols de l’étude (L, C et R) 

 

Le tableau 46 présente la répartition des métaux au sein des différentes fractions labiles des sols 

de l’étude (L, C et R) en employant le protocole de Leleyter et Probst (1999). 

Tableau 46. Répartition de Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn au sein des fractions labiles des sols L, C et R. 

 

% 
Elément 

 
sol 

F1 
labile eau 

 

F2 
échangeable 

F3 
acido-
soluble 

F4 
réductible 

F5 
oxydable 

F6 
totale 

potentiellement 
disponible 

Cd 

C 0 3 0 3 0 6 

L 0 3 45 14 7 69 

R 0 1 11 17 15 44 

Co 

C 0 3 0 42 14 60 

L 0 0 3 62 8 74 

R 0 0 0 70 11 81 

Cr 

C 0 0 0 21 11 32 

L 0 0 1 15 11 27 

R 0 0 1 31 15 47 

Cu 

C 0 0 0 53 9 62 

L 1 1 10 57 7 76 

R 0 1 13 77 6 96 

Ni 

C 0 10 0 46 15 72 

L 0 0 4 26 13 42 

R 0 0 2 58 15 75 

Pb 

C 0 6 13 100 16 135 

L 0 0 35 15 21 70 

R 0 0 5 9 49 64 

Zn 

C 2 9 3 71 16 102 

L 0 0 27 52 7 87 

R 0 0 13 51 6 70 
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Annexe 6. Pourcentages évalués par extraction simple (HCl et EDTA) sur les 
sols C et L. 

Les figures 59 et 60 présentent les pourcentages évalués par extraction simple (HCl et EDTA) 

sur le sol C et le sol L respectivement. 

 

 
 

Figure 59.  Pourcentages évalués par extraction simple (HCl et EDTA) sur le sol C. 

 
 

Figure 60. Pourcentages évalués par extraction simple (HCl et EDTA) sur le sol L. 
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Annexe 7. Légende des microcosmes étudiés 
 

 
Pour tous les microcosmes, « A » signifie bioaugmentation et « S » signifie biostimulation.  

− Le « C » fait référence au sol de forêt C. 

  « ac » fait référence à la souche fongique Absidia cylindrospora et «pf » fait référence 

à Perenniporia fraxinea. 

La figure 61 présente la légende de chaque microcosme. 
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Figure 61. Légende de chaque microcosme. 
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Annexe 8. Publication. 
 

 
 

Benjelloun, Ilham, David Garon, Natacha Heutte, Lydia Leleyter, et Fabienne Baraud. 2021. « A 

new soil microcosm to evaluate the Cd, Cu and Pb biosorption by Absidia cylindrospora ». 

Bioremediation Journal 0 (0): 1-10. https://doi.org/10.1080/10889868.2021.1974333. 
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Annexe 9.  Poids frais et poids secs des mycéliums d’Absidia cylindrospora 

issus des essais de bioaugmentation aux temps d’incubation 
 

Le tableau 47 présente les poids frais et secs obtenus à l’issue des essais de bioaugmentation 

aux temps d’incubation 15 jours, 1 mois, 2 mois et 3 mois. 

Tableau 47. Poids frais et poids secs des mycéliums d’Absidia cylindrospora issus des essais de 
bioaugmentation aux temps d’incubation. 

 

mycélium poids frais (g) poids sec (g) 

A1 T 15j 0,782 0,094 

A2 T 15j 1,317 0,171 

A3 T 15j 1,251 0,149 

A T 15j 1,1 ± 0,3 0,14 ± 0,04 

A1 T1mois 1,411 0,133 

A2 T1mois 1,617 0,165 

A3 T1mois 1,181 0,138 

A T1mois 1,4 ± 0,2 0,15 ± 0,02 

A1 T2 mois 1,461  0,131 

A2 T2 mois 0,886  0,089 

A3 T2 mois 1,176  0,123 

A T2 mois 1,2 ± 0,3 0,11 ± 0,02 

A1 T3 mois 0,8 0,0497 

A2 T3 mois 0,712 0,0617 

A3 T3 mois 0,926 0,093 

A T3 mois 0,8 ± 0,1 0,07 ± 0,02 
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Annexe 10. Teneurs en métaux dans les mycéliums d’Absidia cylindrospora 
issus des essais de bioaugmentation aux temps d’incubation 

 
Le tableau 48 montre les teneurs en métaux (Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn) dans les mycéliums 

issus des essais de bioaugmentation aux temps d’incubation (15 jours, 1 mois, 2 mois, 3 mois). 

Tableau 48. Teneurs en Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb et Zn dans les mycéliums des essais de bioaugmentation 
aux temps d’incubation (15j ,1 mois, 2 mois, 3 mois). 

 

Le tableau 49 montre les facteurs de bioaccumulation des métaux (Cd, Co, Cr, Cu, Ni, Pb et 

Zn) dans les microcosmes bioaugmentés aux temps d’incubation (15j, 1 mois, 2 mois, 3 mois). 

Tableau 49. Facteurs de bioaccumulation des sols des microcosmes bioaugmentés à 15 jours, 1 mois, 2 
mois et 3 mois. 

BAF A T15 jours A T1 mois  A T2 mois A T3mois  

Cd 0,7 1,3 2,0 2,5 

Cr 0,9 0,9 0,9 1,0 

Co 0,7 0,9 1,1 1,3 

Cu  1,1 1,7 2,3 3,4 

Ni  0,9 1,2 1,6 2,3 

Pb  0,9 0,7 1,1 1,1 

Zn  0,9 1,0 1,5 2,1 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Elément en mg.kg-1 Cd Co Cr Cu Ni Pb Zn 

Mycélium T 15 jours 5,8±0,4 5,7±0,4 24 ±2 152±7 18±1 551±8 668±9 

Mycélium T 1 mois  8,8±0,3 7,3±0,1 21,7 ±0,3 213±6 23±1 519±20 758±25 

 Mycélium T 2 mois  14 ± 1 10 ±1 25±2 324±28 34±2 656±11 1181±128 

 Mycélium T 3 mois 20 ±1 12 ±3 25 ±1 449±42 49±11 695±39 1598±261 
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Annexe 11.  Photographies microscopie d’isolats fongiques isolés à partir des 
méthodes par incorporation directe et méthode suspensions- dilutions. 

 

La figure 62 montre les photographies prises en microscopie en grossisement de souches 

fongiques fréquemment isolées à partir des sols de l’étude. La figure 66-a montre la souche 

fongique Absidia cylindrospora employée en bioaugmentation. Les souhes Gliocladium viride 

et Trichoderma viride sont présentées sur la figure 62-b et 62-c respectivement. 

 
 

a) Absidia cylindrospora x1000 ; b) Gliocladium viride x1000 ; c) Trichoderma viride x1000 (source 
ToxEMAC) 

 
Figure 62. Photographies en microscopie d’isolats fongiques purifiés à partir des méthodes par 
incorporation directe et méthode suspensions- dilutions. 
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Annexe 12. Poster présenté le 5 Juillet 2019 à la Journée de l’Ecole Doctorale 
Normande de Chimie 
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Annexe 13.  Masses des mycéliums de Absidia cylindrospora et Perenniporia 
fraxinea issus des milieux liquides en poids frais et en poids secs. 

 

Les masses des mycéliums frais d’Absidia cylindrospora et de Perenniporia fraxinea récupérés 

à partir des milieux de culture liquide sont présentées dans le tableau 50. 

Tableau 50. Masses des mycéliums d’Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea issus des milieux 
liquides en poids frais et en poids secs. 

 
  Absidia cylindrospora Perenniporia fraxinea  

masse (g) fraîche (A.c) sèche (A.c) fraîche (P.f) sèche (P.f) 

Témoin 3,01 ± 0,45 0,145 ± 0,007 3,34 ± 1,89 0,179 ± 0,093 

Pb 2,23 ± 0,12 0,132 ± 0,003 2,91 ± 0,75 0,149 ± 0,047 

Cd 2,29 ± 0,23 0,136 ± 0,012 2,29 ± 0,23 0,175 ± 0,006 
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Annexe 14. Teneurs en acides oxalique et citrique dans les milieux de culture 
d’Absidia cylindrospora (24h, 48h, 72h, 96h). 

 
Le tableau 51 montre les teneurs en g.L-1 en acides oxalique et citrique dans les milieux de 

culture d’Absidia cylindrospora (24h, 48h, 72h, 96h). 

Tableau 51. Teneurs en g.L-1 en acides oxalique et citrique dans les milieux de culture d’Absidia 
cylindrospora (24h, 48h, 72h, 96h). 

 

  Témoin Cd Pb 

g.L-1 oxalique citrique oxalique citrique oxalique citrique 

24h 0,019±0,001 0,14±0,02 0,018±0,003 0,13±0,03 0,01±0,01 0,15±0,03 

48h 0,014±0,006 0,14±0,08 0,014±0,003 0,18±0,05 0,010±0,001 0,19±0,03 

72h 0,017±0,001 0,23±0,05 0,017±0,002 0,23±0,02 0,015±0,003 0,28±0,02 

96h 0,016±0,002 0,31±0,06 0,014±0,003 0,31±0,05 0,012±0,002 0,32±0,03 
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Etude de l'influence de la bioaugmentation fongique sur la spéciation 
minéralogique d'éléments traces métalliques en microcosmes de sol 

 
La pollution des sols est un problème mondial majeur. Les polluants métalliques (ETM) en particulier 

représentent plus de 35% des polluants retrouvés dans les sols Européens, ce qui peut affecter la santé 

des citoyens et leur qualité de vie et peut engendrer des risques environnementaux. La mycoremédiation, 

employant les champignons, semble être un bon compromis pour le traitement de la pollution métallique 

des sols, du fait de leur présence dans le sol autant que décomposeurs de polymères naturels, leur grande 

capacité d’adaptation à différents écosystèmes, leur tolérance aux contaminants et leur capacité 

d’accumulation des polluants. 

Dans le cadre de ce travail, des souches fongiques, préalablement isolées à partir de sols pollués et 

testées pour leur tolérance aux métaux en milieu de culture liquide, ont été introduites en 

bioaugmentation dans des microcosmes au contact de sols pollués par des ETM. Ainsi, un microcosme 

permettant d’isoler le mycélium du sol a été mis au point. Ce qui permet de mesurer séparément les 

concentrations d’ETM accumulés dans le mycélium et dans le sol. Ce microcosme a été ensuite appliqué 

à des sols pollués réels en employant les souches Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea en 

bioaugmentation. Absidia cylindrospora a la capacité d’accumuler simultanément Cd, Cr, Co, Cu, Ni, 

Pb et Zn. Les concentrations de certains ETM (Cd, Co, Cu, Ni, Zn) accumulés dans le mycélium 

augmentent avec le temps d’incubation. Aussi, l’ordre de disponibilité potentielle des ETM dans les 

sols, estimée par extractions chimiques, est cohérent avec l’ordre d’accumulation de ces derniers au sein 

du mycélium (Cu>Cd>Ni>Zn>Co>Cr).  

Par ailleurs, une étude en milieu liquide a permis de quantifier par HPLC la quantité d’acides organiques 

produits par Absidia cylindrospora et Perenniporia fraxinea en présence de Cd et/ou Pb. Cette étude a 

révélé la capacité d’Absidia cylindrospora à produire l’acide oxalique et citrique. 

 

Mots clés : sols pollués, métaux, microcosmes, bioaugmentation, spéciation minéralogique, 

disponibilité environnementale, Absidia cylindrospora, Perenniporia fraxinea, mycoremédiation. 

 

 

Study of the influence of fungal bioaugmentation on the mineralogical 
speciation of trace metal elements in soil microcosms 

 
Soil pollution is a major global problem. Metallic pollutants (TMEs) in particular represent more than 

35% of the pollutants found in European soils, which can affect the citizens health and their quality of 

life and can lead to environmental risks. Mycoremediation, using fungi, seems to be a good compromise 

for the treatment of metallic pollution in soils, due to their presence in the soil as decomposers of natural 

polymers, their great capacity of adaptation to different ecosystems, their tolerance to contaminants and 

their accumulation of pollutants capacity. 

As part of that work, fungal strains, previously isolated from polluted soils and tested for their tolerance 

to metals in liquid culture medium, were introduced (bioaugmentation) within microcosms in contact 

with soils polluted by TME. Thus, a microcosm allowing to isolate the mycelium from the soil was 

developed, which allows the measurement of the concentrations of ETM accumulated in the mycelium 

and in the soil separately. The microcosm was then applied to real polluted soils using the strains Absidia 

cylindrospora and Perenniporia fraxinea in bioaugmentation. Absidia cylindrospora can accumulate 

Cd, Cr, Co, Cu, Ni, Pb and Zn simultaneously. The concentrations of some of the TMEs (Cd, Co, Cu, 

Ni, Zn) accumulated in the mycelium increase with incubation time. Also, the order of potential 

availability of TMEs in soils, estimated by chemical extractions, is consistent with the order of 

accumulation of the latter within the mycelium (Cu>Cd>Ni>Zn>Co>Cr).  

Furthermore, a study in liquid medium allowed to quantify by HPLC the amount of organic acids 

produced by Absidia cylindrospora and Perenniporia fraxinea in the presence of Cd and/or Pb. This 

study revealed the ability of Absidia cylindrospora to produce oxalic and citric acid. 

 

Key words: polluted soils, metals, microcosms, bioaugmentation, mineralogical speciation, 

environmental availability, Absidia cylindrospora, Perenniporia fraxinea, mycoremediation. 
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