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numerous organisms (bacteria, fungi, algae and plants)
are reported to metabolise PAHs. The several enzy-
matic mechanisms known to be involved in the PAHs
degradation by the different biological systems will
be underlined.

INTRODUCTION

Les sols sont, avec les milieux aquatiques et l’atmosphè-
re, une des trois composantes majeures de la biosphè-
re. À ce titre, ils ont joué et jouent en permanence un
rôle déterminant dans l’apparition et le maintien de l’ac-
tivité biologique et de la biodiversité à la surface de la
planète. La contamination des sols due aux activités agri-
cole, industrielle et urbaine devient aujourd’hui un pro-
blème préoccupant. En effet, cela se traduit par des
impacts négatifs sur les activités dépendant directement
ou indirectement de la terre, mais aussi sur la santé
humaine et les écosystèmes. Un recensement national
des sites pollués réalisé en 1994 par le ministère de
l’Environnement a répertorié 669 sites contaminés dont
400 sont pollués par les hydrocarbures polycycliques
aromatiques (HPAs).
Les HPAs sont des polluants organiques très nocifs aussi
bien pour l’Homme que pour l’environnement. En effet,
certains d’entre eux peuvent présenter une grande toxi-
cité du fait de leurs pouvoirs mutagènes et/ou cancéro-
gènes. En 1976, ils ont été inscrits dans la liste des pol-
luants prioritaires établie par l’agence pour la protection
de l’environnement des États-Unis (Environmental
Protection Agency). La prise de conscience de l’impact
sur l’environnement des pollutions générées par le
déversement de ces produits dans les eaux et les sols
est de plus en plus vive. La résorption des pollutions des
nappes phréatiques et la réhabilitation des sols pollués
sont devenus, au moins dans les pays développés, une
priorité environnementale. Il subsiste cependant de
grandes disparités tant dans les prises de conscience que
dans les actions entreprises ou envisagées.
Les technologies de traitement biologique des sols pol-

Parmi les techniques de dépollution et de réhabilita-
tion des sols (physiques, chimiques et biologiques), la bio-
remédiation (détoxification ou minéralisation d'un pol-
luant par les organismes vivants) des sols in situ semble
être une méthode d’intérêt d'un point de vue écono-
mique et écologique. Contrairement aux autres pro-
cédés (incinération, lessivage du sol…) où les polluants
sont souvent transférés et non détruits, la biodégrada-
tion peut permettre la minéralisation du xénobiotique,
et donc sa disparition. De plus, cette technique est par-
ticulièrement adaptée pour le traitement des hydro-
carbures polycycliques aromatiques (HPAs), contami-
nants comptant parmi les plus récalcitrants et les plus
toxiques (pouvoirs cancérigène et mutagène). Il a été
démontré que de nombreux organismes, procaryotes
ou eucaryotes (algues, bactéries, champignons, plantes),
possèdent la capacité à dégrader les HPAs. La présen-
te revue a pour but de faire le point sur l’état actuel des
connaissances concernant les organismes utilisés en
tant qu’agents biologiques efficaces de dépollution des
sols contaminés par les HPAs. Les systèmes enzyma-
tiques impliqués dans la dégradation des HPAs chez
ces différents systèmes biologiques seront décrits.

Soil PAHs contamination is now becoming of great
concern. This pollution has a negative impact on acti-
vities directly or indirectly related to the soil, but it has
also potential consequences for human health and
the quality of the ecosystem. Indeed, polycyclic aro-
matic hydrocarbons (PAHs) represent an important
class of environmental pollutants, of which some are
known to be mutagenic and carcinogenic.
Consequently, the US Environmental Protection
Agency (EPA) has listed some PAHs among the prio-
rity pollutants to be monitored in aquatic and ter-
restrial ecosystems.
Bioremediation, the use of organisms for the treat-
ment of soil pollution, have received considerable
interest in recent years because of its ecological aspect
and because of potential cost savings compared to
conventional non biological techniques.
The objective of this paper is to review findings concer-
ning the potential of the organisms used for biore-
mediation of soils polluted with PAHs. At present,
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lués sont en plein essor. Le développement de nouveaux
procédés impliquant des organismes vivants représente
une solution alternative écologique, mais également
moins coûteuse que les procédés chimiques ou ther-
miques actuellement utilisés. De plus ces méthodes,
appelées bio-dépollution ou bioremédiation, sont parti-
culièrement adaptées au traitement de volumes de sols
importants et à l’assainissement in situ. La bioremédia-
tion est basée sur les capacités épuratrices des systèmes
biologiques présents dans la nature : microorganismes
(bactéries, champignons, algues) ou organismes supé-
rieurs (végétaux). Dans la nature, se développent spon-
tanément des processus de dégradation ou de transfor-
mation de composés organiques ou minéraux. Ces orga-
nismes vivants, en transformant les déchets, jouent un
rôle essentiel dans les cycles biochimiques vitaux. Mais
ces réactions se produisent avec des cinétiques trop
lentes pour avoir une application. Les procédés de bio-
remédiation visent donc, par intervention de l’Homme,
à augmenter les capacités de dégradation des microor-
ganismes du sol pour accélérer les phénomènes natu-
rels, afin de ramener les quantités de polluants extrac-
tibles en dessous des normes établies dans une durée
limitant les risques de dispersion ou de contamination
plus larges.
La présente revue a pour objectif de donner un aperçu
général sur l’état actuel des connaissances concernant

les organismes utilisés en tant qu’agents biologiques effi-
caces de dépollution des sols contaminés par les HPAs.
Les mécanismes enzymatiques intervenant dans la
dégradation des HPAs chez ces différents systèmes bio-
logiques seront décrits.
Il a été démontré que de nombreux organismes, proca-
ryotes ou eucaryotes, possèdent la capacité de dégrader
les HPAs. Parmi ceux-ci, les bactéries et les champi-
gnons sont les plus étudiés et semblent les plus efficaces.
En effet, ils sont capables de métaboliser une large
gamme d’HPAs, les transformant partiellement en méta-
bolites (de nombreux et divers intermédiaires métabo-
liques ont été décelés) ou en les minéralisant. En fonc-
tion du bagage enzymatique de l’organisme considéré,
plusieurs voies peuvent être empruntées pour la méta-
bolisation des HPAs. La figure 1 résume les différentes
réactions responsables de l’attaque des HPAs [Cerniglia,
1993].

Les algues et les cyanobactéries
Quelques études ont démontré l’aptitude des algues
vertes, rouges et brunes ainsi que des cyanobactéries à
dégrader les HPAs. Il semble cependant que cette capa-
cité se limite aux HPAs de faible poids moléculaire
[Juhasz et Naidu, 2000], même si quelques travaux ont
prouvé la capacité d’une algue verte (Selanastum capri-
cornutum) à dégrader le benzo[a]pyrène [Lindquist et
Warshawsky, 1985]. La voie métabolique généralement
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empruntée conduit à la
formation de cis-dihydro-
diols ou plus rarement de
t r a n s - d i h y d r o d i o l s
(figure 2) [Juhash et
Naidu, 2000].

Les bactéries
Les bactéries ont été le
groupe de microorga-
nismes le plus étudié, et
leur aptitude à dégrader
les hydrocarbures a été
démontrée depuis plus de
50 ans. Les différents
genres bactériens fré-
quemment décrits pour
leur capacité à dégrader
les HPAs sont : Acineto-
bacter, Alcaligenes, Beije-
rinckia, Gordona, Micrococ-
cus, Mycobacterium, Nocar-
dia, Pseudomonas,
Rhoddococcus, Sphingomo-
nas [Cerniglia, 1992 ; Juha-
sh et Naidu, 2000].
La dégradation des HPAs
par les bactéries se fait
en plusieurs étapes afin
d’obtenir des composés
simples servant comme
source de carbone (figu-
re 3).
La première étape
consiste en une attaque
initiale des HPAs par l’in-
termédiaire d’une enzy-
me de type dioxygénase
(addition dans le cycle
benzénique de deux
atomes d’oxygène en des
positions bien précises en
fonction de l’HPA consi-
déré). Cette première
étape conduit à la forma-
tion de cis-dihydrodiols
qui sont métabolisés,
dans un second temps, en
catéchol ou acides genti-
siques qui sont à leur
tour dégradés selon deux
voies, dites en méta et en
ortho, en composés
simples (pyruvate, succi-
nate…) facilement utili-
sables par les microorga-
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nismes [Juhash et Naidu, 2000]. Cependant, parallèle-
ment à cette voie majoritaire, des métabolites de type
trans-dihydrodiols ont cependant été mis en évidence
lors de la dégradation du naphtalène et du pyrène par
Mycobacterium sp., suggérant l’intervention de monooxy-
génases à cytochrome P450 [Kelley et al., 1991].
Alors que les exemples de dégradation des HPAs de
faible poids moléculaire sont nombreux, les HPAs de
hauts poids moléculaires, de 4 cycles et plus, semblent
être plus réfractaires à la biodégradation bactérienne.
De manière générale, les bactéries semblent dégrader
plus efficacement et plus rapidement les composés à
trois cycles par rapport aux composés plus lourds
[Cerniglia, 1992 ; Juhash et Naidu, 2000]. La raison invo-
quée est que l’attaque des HPAs les plus lourds nécessi-
te la présence d'une source de carbone supplémentaire :
cette dégradation se ferait par cométabolisme
[Heitkamp et al., 1988]. Des travaux ont cependant
démontré l’aptitude de plusieurs souches bactériennes à
dégrader de façon limitée des HPAs de haut poids molé-
culaire comme unique source de carbone et d'énergie
[Juhasz et al., 1997].
Récemment, les techniques moléculaires (hybridation
moléculaire, approche PCR, denaturing gradient gel
electrophoresis) ont été mises à profit afin de pouvoir
évaluer les potentialités dégradatives des souches
autochtones d’un biotope. C’est ainsi que plusieurs
souches bactériennes (Gordona, Mycobacterium,
Rhodococcus et deux Pseudomonas, Xanthomonas)
capables de dégrader le naphtalène et les HPAs de haut
poids moléculaire ont été isolées par Hamann et al.
[1999] grâce à l’utilisation d’une sonde correspondant à
un fragment du gène ndoB (codant pour l’ISPα (large
iron sulfur protein)) de la naphtalène-dioxygénase de
Pseudomonas putida (PaW736). 

Les champignons
Les avantages principaux des champignons par rapport
aux bactéries sont leur capacité à se propager dans les
sols grâce à leur mycélium et à produire des enzymes
extracellulaires à large spécificité de substrats. De nom-
breuses études en sols ont démontré l’utilité et l’effica-
cité des champignons pour la bioremédiation des sols
pollués par les HPAs [Haemmerli et al., 1986, Sutherland
et al., 1991 ; Eggen et Majcherczyk, 1998 ; Bogan et al.,
1999]. Cependant, alors que les voies de dégradation
des HPAs par les bactéries ont été clairement démon-
trées, les connaissances sur la dégra-
dation des HPAs par les champignons
sont beaucoup plus limitées. Les
champignons semblent dégrader les
HPAs principalement en présence
d’une autre source de carbone : les
HPAs n’interviendraient pas dans la
croissance mais cette attaque servi-
rait uniquement à réduire les proprié-

tés toxiques, mutagéniques et cancérigènes de ces com-
posés [Cerniglia et al., 1985].
Deux voies principales ont été avancées comme pou-
vant intervenir dans le métabolisme des HPAs par les
champignons : la voie des enzymes ligninolytiques et
celle des enzymes de type monooxygénase à cytochro-
me P450.

– la voie des enzymes ligninolytiques.
Elle concerne les champignons ligninolytiques (c’est-à-
dire ayant l’aptitude à dégrader la lignine) qui appartien-
nent à la classe des Basidiomycètes, encore appelés
« champignons de la pourriture blanche » (ou « white-
rot-fungi »), en raison de l’aspect blanchâtre du résidu
de dégradation de la lignine suite à leur attaque. Les
genres plus couramment étudiés sont Phanerochaete (qui
constitue le modèle pour les champignons ligninoly-
tiques), Pleurotus, Trametes et Bjerkandera.
Ces champignons ont la particularité de produire, sou-
vent en abondance, l’une et/ou l’autre de ces enzymes
extracellulaires : laccase et peroxydases (dont les princi-
paux types sont les lignine peroxydase et manganèse-
dépendante peroxydase). Ces enzymes étant peu spéci-
fiques, elles peuvent dégrader d’autres composés orga-
niques présentant des analogies de structure avec la
lignine ce qui est le cas des HPAs, tous deux possédant
des cycles aromatiques dans leur structure. Dans le cas
des études menées en sols, il a été prouvé que leurs
activités enzymatiques extracellulaires leurs confèrent
un avantage certain sur les bactéries en ce qui concerne
la dégradation de HPAs, ceux-ci étant peu ou pas bio-
disponibles puisque fortement adsorbés aux particules
du sol [Field et al., 1993].
Cette voie d’oxydation, qualifiée de non spécifique,
conduit à la formation de métabolites de type quinones
(figure 4) [Sutherland et al., 1995].

– la voie des monooxygénases à cytochrome P450
Cette voie a souvent été attribuée aux champignons dits
non ligninolytiques. Chez ces champignons, l’oxydation
des HPAs fait appel à un système enzymatique intracel-
lulaire impliquant une monoxygènase à cytochrome
P 450, système connu chez les mammifères et l’Homme
pour intervenir dans la dégradation des xénobiotiques
[Cerniglia, 1992]. L’intervention des cytochromes a de
nombreuses fois été suggérée mais de façon indirecte
(utilisation d’inhibiteurs, dosage de la cytochrome P450
réductase (CPR), dosage du NADPH, détection de l’in-
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Figure 4 : Oxydation des hydrocarbures polycycliques aromatiques par la voie
des enzymes extracellulaires [Sutherland et al., 1995].
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corporation d’oxygène marqué dans le substrat…)
[Dutta et al., 1983 ; Ghosh et al., 1983 ; Rafin et al., 2000 ;
Verdin et al., 2004a]. Des exemples de purification et de
caractérisation de cytochrome P 450 n’ont été que très
peu rapportés en raison de la forte instabilité et de la
faible expression de cette enzyme [van den Brink, 1998].
Cette voie de dégradation régio- et stéréosélective
conduit à la formation de métabolites de type trans-
dihydrodiols, phénols et quinones (figure 5) [Sutherland
et al., 1995].
Peu de souches fongiques autres que les champignons
de la pourriture blanche ont été décrites comme
capables de métaboliser les HPAs. Le champignon
Cunninghamella elegans, appartenant à la classe des
Zygomycètes, constitue le modèle d’étude pour les
champignons non ligninolytiques. Fusarium solani, autre
champignon n’appartenant pas aux « white-rot-fungi »,
isolé au laboratoire MPE (ULCO) à partir d’un sol pol-
lué, a fait l’objet d’études approfondies et il a été
démontré que cette souche est capable de dégrader une
large gamme d’HPAs [Rafin et al, 2000 ; Veignie et al,
2002 ; Verdin et al., 2004a, 2004b].

Cependant, des zones d’ombre persistent et nécessi-
tent d’être clarifiées : 
Existe-t-il réellement un cloisonnement strict des voies
de dégradation en fonction de l’organisme considéré ?
Il a été clairement démontré, in vitro et in vivo (en milieu
de culture), que les enzymes ligninolytiques ont la capa-
cité d’attaquer les HPAs. Ce système enzymatique a
souvent été attribué comme unique voie de dégradation
des HPAs pour les champignons ligninolytiques. Ceci a
été remis en cause par Sutherland et al. [1991] et
Hammel et al. [1992] qui ont démontré que dans le cas
d'une étude de dégradation du phénanthrène par

Phanerochaete chrysosporium
en conditions non ligninoly-
tiques, les métabolites
obtenus étaient analogues à
ceux formés par les cham-
pignons du modèle
Cunninghamella elegans
(trans-dihydrodiols et phé-
nols). Réciproquement, des
champignons non-ligninoly-
tiques produisent des
cétones et quinones sans
que les voies de formation
ne soient élucidées
[Launen, 1995]. Les travaux
de Bezalel et al. [1996] et
Masaphy et al. [1995, 1996]
ont montré l’implication, à
la fois, des enzymes lignino-
lytiques et des monooxygé-
nases à cytochrome P450
dans la dégradation des

HPAs chez le champignon ligninolytique Pleurotus sp.
Enfin, une nouvelle voie alternative de dégradation qui
mettrait en jeu des formes activées de l’oxygène lorsque
sont inhibées les voies classiques d’utilisation de l’H2O2

(peroxydases et cytochrome P450) a été décrite récem-
ment chez F. solani [Veignie et al, 2004].

Intérêt des consortiums champignon-bactéries
Il est connu que les HPAs deviennent dangereux par
« activation » lors de leur métabolisme : c’est-à-dire que
des composés hautement réactifs, transitoires ou non,
sont produits au cours de leur dégradation. Le danger
est donc que la dégradation soit incomplète et aboutis-
se à l’accumulation de métabolites intermédiaires qui se
révéleraient bien plus toxiques pour L’Homme et son
environnement que le composé parent. Bien que plu-
sieurs exemples de minéralisation des HPAs par les
champignons aient été décrits, Fan et Krishnamurthy
[1995] considèrent que la dégradation des HPAs par les
champignons serait généralement incomplète, et une
association avec des bactéries serait nécessaire pour
une minéralisation totale. En effet, Field et al [1992], ont
démontré que certains champignons minéralisaient l'an-
thracène alors que d'autres accumulaient des intermé-
diaires de dégradation (anthraquinone) dans le milieu
culture. Plusieurs travaux ont démontré l’intérêt des
consortiums pour obtenir une minéralisation des pol-
luants comme c’est le cas pour des substances polyaro-
matiques naturelles (ex : lignine) [Tuomela et al., 2000].
Il semblerait qu’il existe une synergie entre champignons
et bactéries pour la dégradation des HPAs (l’activité
extracellulaire des champignons permettant l’oxydation
de l’HPA en quinones correspondantes solubles et
accessibles pour les bactéries qui les minéralisent »[Field
et al., 1992 ; Cerniglia, 1997 ; Kotterman et al., 1998].

Figure 5 : Oxydation des hydrocarbures polycycliques aromatiques par la voie des
monooxygénase à cytochrome P450 chez les champignons [Sutherland et al., 1995].
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Les plantes
La phytoremédiation semble également être une
approche prometteuse pour la bioremédiation des sols
pollués par les HPAs [Macek et al., 2000 ; Jeffries et al.,
2003]. En effet, plusieurs aspects caractérisent l’intérêt
des plantes pour la décontamination des sols pollués : la
phytostabilisation (les polluants seraient directement
immobilisés par les végétaux ou indirectement par leur
présence, en limitant la dispersion de la pollution par le
vent ou par l’érosion du sol [Losi et al., 1994]), la phyto-
dégradation (capacités dégradatives vis-à-vis de divers
polluants [Reilley et al., 1996]) et la phytoextraction
(mise en évidence par les propriétés hyper-accumula-
trices des plantes vis-à-vis des métaux lourds [Brooks,
1997]). En outre, les plantes ont l’avantage, par rapport
aux microorganismes, de présenter une meilleure
acceptation par l’opinion publique lors de leur utilisation
pour le traitement d’un sol pollué [Macek et al., 2000].
Plusieurs travaux ont montré l’effet phytotoxique des
polluants organiques tels que les HPAs [Reilley et al.,
1996 ; Chaîneau et al., 1997 ; Leyval et Binet, 1998]. Ils
peuvent entraîner des diminutions du pourcentage de
germination, des retards de croissance et des chutes de
rendement [Leyval et Binet, 1998 ; Kummerova et
Kmentova, 2004].
Il a cependant été démontré que la présence de plantes,
et particulièrement des graminées, stimule la bioremé-
diation des sols : les plantes auraient d’une part un effet
direct car elles ont la capacité d’accumuler dans les tis-
sus riches lipides une large gamme de polluants orga-
niques hydrophobes [Simmonich et Hites, 1994], et
d’autre part, la dépollution serait un résultat indirect de
la revégétalisation des sols contaminés [Aprill et Sims,
1990]. En effet, elle serait en grande partie due à la par-
ticularité des propriétés physico-chimiques de la rhizo-
sphère (due à la présence des racines) et sa richesse en
composés hydrosolubles (sucres, acides aminés, acides
organiques, hormones, vitamines, enzymes…) exsudées
par les racines qui lui permet d’accueillir un nombre de
microorganismes bien plus important par rapport à un
sol non rhizosphèrique [Bazin et al., 1990]. La présence
de cette communauté fongique et bactérienne associée
à la rhizosphère, bien plus importante que dans les sols
nus, peut alors permettre la métabolisation des pol-
luants de la rhizosphère [Macek et al., 2000].
Parmi les microorganismes présents dans la rhizosphè-
re, les champignons mycorhiziens procurent directe-
ment de nombreux avantages à la plante : ils lui assurent
non seulement un meilleur apport nutritif, mais lui per-
mettent également de mieux résister aux stress, qu’ils
soient hydriques, nutritifs ou dus à la présence de patho-
gènes et de pollutions [Smith et Read, 1997]. Plusieurs
travaux ont montré que les champignons mycorhiziens
procurent aux plantes une tolérance vis à vis de nom-
breux polluants dont les HPAs [Leyval et Binet, 1998 ;
Joner et Leyval, 2001]. Cette résistance accrue au stress

pourrait s’expliquer par l’atténuation du déficit en phos-
phore [Joner et Leyval, 2001], en eau [Sanchez-Diaz and
Honrubia, 1994] ou encore en stimulant la production
d’enzymes oxidatives telles que les peroxygènases, les
péroxydases ou les cytochromes P450 [Salzer et al.,
1999, Criquet et al, 2000].
De nombreux travaux ont montré la capacité des cham-
pignons ectomycorhiziens à dégrader les polluants orga-
niques comme par exemple l’atrazine, le TNT, le 2,4-
dichlorophénol, le trichloroéthylène [Donnelly et al.,
1993 et 1994 ; Meharg et al., 1997a et 1997b] et les
HPAs [Braun-Lullemann et al., 1999]. Les données
concernant la détoxification des HPAs par les plantes
mycorhizées par des champignons endomycorhiziens
sont moins nombreuses [Binet et al., 2000 et 2001 ;
Joner et Leyval, 2001].
La capacité des plantes mycorhizées à croître efficace-
ment sur des sols pollués par les HPAs et à diminuer le
stock de polluants a ainsi été avancée. Les associations
mycorhiziennes contribuent activement à la diminution
de la concentration des HPAs dans la rhizosphère, vrai-
semblablement en stimulant la microflore associée
[Binet et al., 2000 ; Cunningham et al., 1996 ; Günther et
al., 1996 ; Joner et Leyval, 2001 ; Macek et al., 2000]. Il
faut cependant noter que les résultats obtenus indiquent
que le phénomène n’est pas généralisable à toutes les
plantes et tous les champignons mycorhiziens, et
dépend également du type de polluant [Jeffries et al.,
2003 ; Macek et al., 2000]. Les mécanismes impliqués et
les rôles exacts des microorganismes restent encore à
approfondir. La compréhension des relations sol-
plantes-microorganismes ainsi que l’étude des méca-
nismes enzymatiques impliqués dans la transformation
et/ou la dégradation des HPAs devrait permettre d’op-
timiser les techniques de phytoremédiation.

CONCLUSION

La réussite de la méthode biologique de dépollution
réside non seulement dans le choix de l’agent biologique
mais également dans la maîtrise des conditions physico-
chimiques du sol qui permettront son bon développe-
ment (tableau 1).
La présence de l’accepteur d’électrons adéquat est
nécessaire. En effet, les mécanismes entrant en jeu dans
la dégradation des xénobiotiques sont de type oxydo-
réduction (les molécules de polluants sont oxydées et
libèrent des électrons qui doivent être récupérés par
des accepteurs d’électrons), l’énergie issue de ces trans-
ferts électroniques permettant la croissance et la multi-
plication des organismes.
De plus, le pH doit être proche de 7, la température
doit être optimale (proche de 25 °C), un taux d’humidi-
té compris entre 25 à 85 % est requis, il ne doit pas y
avoir de produits toxiques, le sol doit être suffisamment
perméable (les sols peu perméables ne permettent pas
une bonne répartition des produits injectés (nutriments,
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oxygène, eau…), et une perméabilité inférieure à 10-6

m/s devient critique). Par ailleurs, il faut être sûr qu'il n'y
aura pas développement de micro-organismes antago-
nistes ou dangereux pour l’environnement.
L’utilisation d’une méthode biologique demeure sans
conteste avantageuse d’un point de vue économique
mais possède certaines limites (valable pour des gros
volumes de sol faiblement contaminé dont la rapidité de
traitement n’est pas une priorité).
Les techniques de dépollutions peuvent être mises en
œuvre, selon le lieu où doit s'effectuer la dépollution,
soit in situ, c'est-à-dire sans excavation des sols (bioven-
ting, biosparging), soit sur site après excavation et pré-
paration d'une aire étanche de traitement ou mise en
route d'unités de traitement mobile (andains, biopiles,
landfarming), soit hors site, en raison d’un risque pour le
voisinage ou d’un besoin immédiat du site, dans des uni-
tés de traitement ou de stockage de grande capacité
(bioréacteur) [Lecomte, 1998]. Le traitement in situ, s’il
est plus facile d’application puisqu’il ne nécessite pas de
transport des sols et permet de traiter des zones diffici-
lement accessibles, peut se révéler plus délicat en ce qui
concerne le suivi de la dépollution et l’ajout de nutri-
ments, d’oxygène ou de biomasse. Et très souvent, le
couplage avec d’autres techniques physiques ou chi-
miques complète la biodégradation et permet d’at-
teindre un bon rendement de dépollution à des coûts et
des délais modestes.
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Humidité 25 à 90 % de la capacité de rétention en eau 30 à 90 %
pH 5 à 9 7 - 8

Potentiel d’oxydoréduction Aérobies et anaérobies facultatives > 50 mV
Anaérobies < 50 mV
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Teneur en nutriments Azote et phosphore C : P : N 48000 : 60 : 1
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Température 15 – 45 °C De 20 à 30 °C
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