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1 CONTEXTE ET OBJECTIFS

L’atténuation naturelle, également appelée remédiation passive, est un phénomène qui
conduit à la diminution de la concentration d’un contaminant qui migre depuis sa source
jusque dans un compartiment de l’environnement (sol, air, eau). Il s’agit d’un processus
non intrusif dont l’utilisation peut être envisagée lors de la remédiation de sites
contaminés. Les mécanismes impliqués dans l’atténuation naturelle sont ceux qui
contrôlent naturellement le devenir des contaminants dans les sols : la dispersion, la
dilution, la volatilisation, la dégradation biotique ou abiotique, la sorption…. L’utilisation
de l’atténuation naturelle comme outil de remédiation a été développée par l’US-EPA
(1998, pour les solvants chlorés) sous le nom d’« atténuation naturelle contrôlée »
(monitored natural attenuation) qui vise à exploiter les mécanismes naturels impliqués dans
ce phénomène. Cette technique a notamment l’intérêt d’être économiquement avantageuse,
en comparaison avec d’autres méthodes de remédiation.

Parmi l’ensemble des mécanismes contrôlant l’atténuation naturelle des solvants chlorés, la
dégradation de ces substances par les microorganismes présents dans l’environnement est
le phénomène prépondérant (Wiedemeier et al., 1999). En outre, une évaluation aussi bien
qualitative que quantitative de ce mécanisme semble réalisable à l’échelle de sites
contaminés, du fait de l’existence de composés intermédiaires (métabolites) issus de la
dégradation des molécules mères et dont la détection permet de confirmer l’existence de
l’atténuation. Cependant la mise en œuvre d’une telle évaluation à l’échelle d’un site
impose le développement de techniques pertinentes pour permettre de suivre avec
efficacité l’évolution des concentrations en solvants chlorés dans le temps et l’espace.

Ce rapport a pour objectif de décrire dans un premier temps les mécanismes impliqués
dans la biodégradation des solvants chlorés, mécanisme majeur de la dégradation des
molécules chlorées. La description de ces mécanismes permettra, dans un second temps,
d’analyser les conditions importantes à caractériser sur un site pour mettre en évidence
l’atténuation naturelle. Enfin, une présentation de l’intérêt des méthodes isotopiques pour
caractériser la dégradation des solvants chlorés sera réalisée.

2 MECANISMES DE BIODEGRADATION DES SOLVANTS
CHLORES

2.1 PROCESSUS GENERAUX IMPLIQUES DANS LA BIODEGRADATION DE COMPOSES
ORGANIQUES

Deux processus sont impliqués dans la biodégradation des composés organiques :

- l’utilisation de la molécule comme source d’énergie pour la croissance bactérienne, et
dans ce cas trois cas de figures, développés ci-après sont possibles :

 oxydation des composés organiques qui jouent le rôle de donneur d’électron ;

 réduction des composés organiques qui jouent le rôle d’accepteur d’électron ;

 fermentation des composés organiques.

- le co-métabolisme, lors duquel la molécule n’est pas utilisée pour la croissance
bactérienne mais est dégradée du fait de l’activité métabolique.
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2.1.1 Utilisation du composé organique pour la croissance bactérienne

Dans le cas où les microorganismes utilisent les substances organiques (tels les solvants
chlorés) pour leur croissance, la dégradation de la molécule organique est couplée à une
production d’énergie lors d’une réaction d’oxydo-réduction. Dans ce cas, les substances
impliquées (molécules naturelles ou anthropogéniques) sont considérées comme des
sources de croissance primaires, puisqu’elles sont directement impliquées dans la
croissance bactérienne.

Oxydation :

Concernant les phénomènes d’oxydation microbienne des solvants chlorés, seul le chlorure
de vinyle semble pouvoir être dégradé selon ce processus (dégradation aérobie) alors que
les composés les plus chlorés tels le perchloroéthylène (PCE) ou le trichloroéthylène
(TCE) ne sont pas susceptibles d’être utilisés comme donneur d’électrons car ces
molécules sont beaucoup plus oxydées que d’autres composés présents dans
l’environnement (US-EPA, 1998).

Réduction :

Concernant les phénomènes de réduction des solvants chlorés, ce mécanisme a été
particulièrement bien caractérisé : il s’agit de la halorespiration. Le solvant est dans ce cas
utilisé comme un accepteur final d’électron. La réaction mise en œuvre est la
déhalogénation réductrice. Cette réaction semble prédominante pour le PCE, TCE,
trichloroéthane (TCA) et tétrachlorure de carbone. Ce processus sera particulièrement
décrit ci-dessous (cf. § 2.2).

Fermentation :

Enfin dans le cas de la dégradation par fermentation, la molécule organique qui est
dégradée est à la fois donneur et accepteur d’électron. Ce processus est le principal
fournisseur d’électrons (l’hydrogène) et contrôle la réaction de déhalogénation réductrice,
mécanisme majeur de l’atténuation naturelle des solvants chlorés (cf. § 2.2.1).

2.1.2 Co-métabolisme

Le co-métabolisme est un processus par lequel le contaminant est dégradé par une enzyme
ou un co-facteur produit par les microorganismes. Le microorganisme ne tire pas de
bénéfice de cette dégradation.

Alors que la halorespiration est une réaction enzymatique spécifique, à partir de laquelle un
gain d’énergie peut être effectivement retiré, le co-métabolisme est une réaction non
spécifique, catalysée par des bactéries méthanogènes et acétogènes (Middeldorp et al.,
1999).

2.1.3 Phénomènes impliqués dans la dégradation des solvants chlorés

A l'inverse des hydrocarbures, qui peuvent être oxydés par les micro-organismes dans des
conditions aérobies ou anaérobies, les solvants chlorés ne sont dégradés que dans des
domaines spécifiques de potentiels d'oxydo-réduction. Les principaux mécanismes de
biodégradation des solvants chlorés sont présentés dans les paragraphes suivants
(halorespiration - forme de déchloration réductrice -, réactions d'oxydation aérobies et
anaérobies). Les types de réaction de biodégradation observés pour différents solvants
chlorés figurent dans le Tableau 1.
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Substance Halorespiration Oxydation
aérobie directe

Oxydation
anaérobie

directe

Co-
métabolisme

aérobie

Co-
métabolisme

anaérobie

PCE X X

TCE X X X

DCE X X X X X

CV X X X X X
PCE : perchlororoéthylène ou tétrachloroéthylène ; TCE : trichloroéthylène ; DCE : dichloroéthylène ; CV : chlorure de vinyle

Tableau 1 : Processus de dégradation biologique pour différents solvants chlorés
[source : Wiedemeier et al., 1999]

Le tableau ci-dessus montre que les solvants les moins chlorés (DCE, CV) sont les plus
susceptibles d’être dégradés en conditions aérobies. Le degré de chloration contrôle la voie
de dégradation : oxydation ou réduction. Ainsi, les composés les plus chlorés sont aussi les
plus oxydés et la dégradation se produit essentiellement par réduction, alors que les
composés les plus faiblement chlorés peuvent être dégradés par oxydation (US-EPA,
1998). Ci-dessous sont décrits plus en détail les réactions de réduction et d’oxydation
impliquées dans la dégradation des solvants chlorés.

2.2 DEGRADATION REDUCTRICE DES SOLVANTS CHLORES OU HALORESPIRATION

Le processus d’halorespiration consiste en une déhalogénation réductrice. Il s’agit d’une
réaction qui contrôle de façon majoritaire la dégradation des solvants chlorés et notamment
pour les plus fortement chlorés d’entre eux. Elle peut être schématisée par la réaction
suivante :

RCl + H+ + 2e- = RH + Cl-

2.2.1 Mécanisme moléculaire

La déchloration réductrice est une réaction d’oxydo-réduction pour laquelle le solvant
chloré est l’accepteur final d’électron. Dans cette réaction, le solvant chloré est réduit et un
atome de chlore est remplacé par un atome d’hydrogène. Lorsque cette réaction est
biologique, elle est appelée halorespiration. La réaction de réduction est décrite ci-dessous
pour le PCE (figure 1) [source : Wiedemeier et al., 1999].
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Figure 1 : Déchloration réductrice du PCE.

Lors de cette réaction, de l’énergie est produite utilisée pour la croissance bactérienne.
Dans ce cas, les solvants chlorés sont des substrats qui assurent la croissance bactérienne.
Les bactéries halorespirantes jouent notamment un rôle dans la déchloration de composés
hautement chlorés comme les chlorobenzènes et le PCE (Furukawa, 2003; Smidt et al.,
2000).

Dans ce type de réaction, il a été montré que le donneur d’électrons est essentiellement le
dihydrogène (H2). Celui-ci peut être utilisé si il est présent directement sous forme dissoute
dans le milieu, ou suite à la fermentation de composés organiques (matière organique
naturelle ou polluants organiques). La réaction de fermentation est en effet productrice
d’hydrogène, utile à la réaction de déchloration réductrice. Sur le plan métabolique, une
relation de syntrophie existe donc entre les bactéries impliquées dans la fermentation et les
bactéries halorespirantes.

D’autres bactéries utilisent également l’hydrogène comme donneur initial d’électrons : ce
sont par exemple les bactéries sulfato-réductrices ou les bactéries dénitrifiantes. Ainsi,
dans un milieu qui présente des teneurs en H2 dissous limitées, une compétition peut
s’instaurer entre ces différentes populations microbiennes.

La constante de Monod, caractéristique de la cinétique de croissance bactérienne, permet
de quantifier l’aptitude d’une souche donnée à entrer en compétition avec d’autres souches
pour l’utilisation de l’hydrogène, si celui-ci est présent dans le milieu en quantité limitante.
La comparaison des constantes pour les différentes populations montre que les bactéries
halorespirantes utilisent de façon moins efficace l’hydrogène que les bactéries
dénitrifiantes. Cependant lorsque les teneurs en H2 dissous sont suffisamment élevées, cet
élément n’est plus limitant et la compétition ne semble plus se produire.

La figure suivante (figure 2) illustre la capacité de différents microorganismes à utiliser
l'hydrogène dissous à de faibles concentrations.
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Figure 2 : Domaines de concentration en hydrogène pour lesquels diverses réactions
anaérobies sont observées [source : Wiedemeier et al., 1999].

2.2.2 Caractérisation moléculaire des bactéries halorespirantes

Il a été récemment montré que l’enzyme clé impliquée dans le processus de la
halorespiration est une déhalogénase réductrice (Smidt et al., 2000). Cette enzyme
appartient à la classe des réductases et sa caractérisation moléculaire a permis de mettre en
évidence l’existence de protéines contenant des groupements « fer-sulfure », qui traduisent
l’existence de ferrédoxines bactériennes (Furukawa, 2003; Smidt et al., 2000). Cette
connaissance moléculaire des bactéries halorespirantes peut servir pour le développement
de tests moléculaires pour révéler sur un site l’existence du phénomène de halorespiration
(Smidt et al., 2000).

Jusqu’à ce jour, il a été découvert que les bactéries capables de déchlorer de façon
complète le PCE en éthène sont des bactéries anaérobies strictes (Furukawa, 2003; Smidt
et al., 2000).

2.2.3 Thermodynamique de la réaction de halorespiration

Les mécanismes décrits ci-dessus à l’échelle moléculaire sont régis par les lois de la
thermodynamique. Ainsi, la dégradation de composés organiques est une réaction d’oxydo-
réduction qui permet, par transfert d’électrons, de fournir de l’énergie utile à la croissance
bactérienne. L’énergie disponible pour la croissance bactérienne et issue de ces réactions
peut être quantifiée par l’énergie libre de Gibbs Gr. Selon les principes thermodynamiques,
les réactions qui produisent le plus d’énergie prévalent sur les autres réactions. Ainsi la
figure ci-dessous (figure 3) montre les séquences attendues de réactions d’oxydo-réduction
bactériennes et l’énergie libre associée à chacune de ces réactions (US-EPA, 1998) :
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Accepteurs d’électron
d’origine anthropique

ΔG Accepteurs
d’électrons naturels

ΔG

Respiration aérobie -3202

Dénitrification -3245

Réduction du
Manganèse (IV)

-3202

Réduction du Fer
(III)

-2343

Réduction du PCE -1500

Réduction du TCE -1465

Réduction du Cis-1,2-DCE -1166

Sulfate ( ?) -514

Méthanogenèse -136

Figure 3 : Séquences des réactions rédox associée aux valeurs d’énergie libre des
réactions [d’après US-EPA, 1998].

La figure ci-dessous (figure 4) précise les potentiels d’oxydo-réduction pour lesquels les
réactions de déchloration réductrice peuvent se produire (d’après Wiedemeier et al., 1999).

Figure 4 : Potentiels d'oxydo-réduction de diverses réactions et domaines de potentiels
permettant la déchloration réductrice [source Wiedemeier et al., 1999].



INERIS-DRC- 04-53997/DESP-R01a

9

Ainsi, les conditions favorables aux réactions de déhalogénation réductrice sont les
conditions anaérobies, proches de celles favorables à la méthanogenèse ou à la réduction
des sulfates 5Ferguson and Pietari, 2000).

Sur la base de ces considérations thermodynamiques, la séquence de réactions mises en jeu
au droit des sites où l’atténuation naturelle se produit, est probablement la suivante
(Wiedemeier et al., 1999) :

 les bactéries aérobies consomment les substrats organiques non chlorés jusqu'à ce que
l'O2 soit consommé ;

 les bactéries nitro-réductrices consomment les substrats organiques non chlorés jusqu'à
ce que les nitrates soient consommés ;

 les bactéries ferro-réductrices consomment les substrats organiques non chlorés jusqu'à
ce que le Fe(III) soit consommé ;

 les processus de fermentation consomment les substrats organiques non chlorés et
génèrent de l'hydrogène. Les bactéries halorespirantes consomment l'H2 et déchlorent
les solvants. Les bactéries sulfato-réductrices consomment les substrats organiques non
chlorés jusqu'à disparition des sulfates, les bactéries méthanogènes consomment le H2
pour générer du méthane.

2.2.4 Produits et cinétiques de halorespiration des solvants chlorés

La chaîne de dégradation des solvants chlorés par halorespiration est présentée ci-dessous
(figure 5). La déhalogénation réductrice du PCE conduit à l’apparition de produits de
dégradation dans le milieu et à une augmentation de la teneur en chlorures. Lors de ces
réactions, les trois isomères du DCE peuvent être produits, mais il semblerait que le cis-
1,2-DCE soit majoritairement formé (Wiedemeier et al., 1999).

Chaque phase de la dégradation répond à une cinétique qui lui est propre. La plupart des
études menées montrent que la dégradation la plus rapide est obtenue pour les substances
les plus fortement chlorées. Ainsi, le PCE est la substance dégradée le plus rapidement et
ce quel que soit l’environnement anaérobie considéré. Le CV est dégradé quant à lui à une
vitesse relativement lente (Middeldorp et al., 1999). La mise en œuvre d’expérimentations
en batch, dans lesquelles la dégradation du PCE est suivie, permet de mettre en évidence
ces différences dans les cinétiques de dégradation. Classiquement, deux jours après le
début de la dégradation du PCE, le CV apparaît et la conversion en éthène débute.
Cependant, cette conversion se produit avec une cinétique 10 fois plus lente par rapport
aux réactions en amont de la chaîne de dégradation. Dans ces conditions, la dégradation du
dernier atome de chlore prend 20 jours, contre 2 jours pour les trois premiers atomes
(Ferguson and Pietari, 2000).
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Figure 5 : Chaîne de déchloration réductrice du PCE.

2.2.5 Stœchiométrie des réactions de déchloration réductrice

Ci-après sont données les quantités nécessaires de H2 pour déchlorer un solvant chloré en
éthène :

 1 mg H2 pour déchlorer 21 mg de PCE en éthène,

 1 mg H2 pour déchlorer 22 mg de TCE en éthène,

 1 mg H2 pour déchlorer 24 mg de DCE en éthène,

 1 mg H2 pour déchlorer 3 mg de CV en éthène.

En outre, la fermentation complète de 1 mg de BTEX produit 0,25 à 0,4 mg de H2. Ainsi
pour chaque mg de BTEX consommé, 4,5 à 7 mg de chlore sont produits lors de la
déchloration réductrice.

Cependant, différents processus utilisent également l'hydrogène, aussi une règle empirique,
non démontrée sur site est proposée : pour la déchloration réductrice complète d'un
panache de solvants chlorés, les concentrations en substrats organiques doivent être 25 à
100 fois plus élevées que celles des solvants chlorés (Wiedemeier et al., 1999).
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2.2.6 Indicateur sur site de la dégradation par halorespiration

D’après ce qui a été décrit ci-dessus, l’existence d’une dégradation de solvants chlorés par
halorespiration impose l’existence de potentiels d'oxydo-réduction faibles et d’une source
de substrats fermentescibles, sources de H2 dissous. Selon l’US-EPA (1998), le potentiel
d’oxydo-réduction en deçà duquel la réaction de déchloration réductrice est susceptible de
se produire est de –100 mV.

En outre, le composé susceptible de s’accumuler du fait de la halorespiration est le cis-1,2-
DCE qui peut être un indicateur pertinent de l’existence de cette réaction. En effet, si la
concentration de cis-1,2-DCE représente 80% des isomères du DCE, il est fort probable
qu’il provienne de la dégradation du PCE par halorespiration (Parsons et al., 1984, Parsons
and Lage, 1985, Barrio-Lage et al., 1987, RTDF, 1997, US-EPA, 1998). Le CV, quant à
lui, est susceptible d’être rencontré à de plus faibles teneurs puisqu’il peut migrer vers
d’autres zones et être dégradé par oxydation aérobie ou anaérobie directe.

Même si l’évaluation de l’activité biologique sur site est difficile, certains indicateurs
peuvent être utilisés de façon qualitative pour mettre en évidence l’existence d’une
dégradation des solvants chlorés via cette voie métabolique :

1. Indicateurs de conditions anaérobies : concentrations en O2 dissous faibles et
production de Fe(II) ;

2. Indicateurs de l’existence d’une fermentation : présence de méthane ;

3. Indicateurs de la présence du donneur d’électrons utilisés par la halorespiration :
concentration en H2 supérieure à 1 nM ;

4. Indicateurs de la dégradation des solvants chlorés : présence de produits de dégradation
et notamment :

production de cis-1,2-DCE ;

production de chlorure de vinyle et d’éthène ;

concentrations en chlore élevées.

Divers auteurs ont montré l’existence d’une atténuation naturelle en se fondant sur ces
indicateurs. Ainsi, An et collaborateurs (2004) ont prouvé l’existence de la biodégradation
du TCE en mesurant dans les eaux souterraines au droit du site étudié une faible teneur en
oxygène, l’abondance de méthane et la présence de produits de dégradation du TCE. Ils ont
également noté que le domaine spatial de dégradation des solvants chlorés correspondait à
une zone où la teneur en sulfates diminuait, ce qui selon les auteurs montre que les sulfates
sont probablement réduits avant ou de façon concurrente à la méthanogenèse et confirment
ainsi les données thermodynamiques présentées plus haut (section 2.2.3).

2.3 DEGRADATION PAR OXYDATION DES SOLVANTS CHLORES

2.3.1 Oxydation aérobie

L'oxydation directe de certains solvants chlorés peut se produire de façon biologique. Dans
ce cas, le solvant chloré est le donneur d'e- et l'O2, SO4, Fe(III) sont les accepteurs d'e-.
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La dégradation par oxydation aérobie concerne les substances les moins chlorées, comme
le DCE. Ce dernier est dégradé en conditions aérobies et l’isomère cis l’est le plus
rapidement (Klier et al., 1998). Le CV peut être utilisé comme un substrat primaire en
conditions aérobies. Dans ce cas il est minéralisé en CO2 et H2O. Certaines études
montrent que la dégradation aérobie du CV est plus rapide que la déhalogénation
réductrice de ce composé (US-EPA, 1998).

L’oxydation directe des composés les plus chlorés, tels le PCE ou le TCE, du fait du degré
d’oxydation de ces composés, est plus limitée. Récemment, une dégradation du TCE a été
observée, en batch, après mise en contact du composé avec un consortium de 5 souches
bactériennes. Dans ces conditions, une efficacité de la dégradation a été obtenue à hauteur
de 95 %, après une semaine et pour des concentrations en TCE comprises entre 228 et
2500 mg.l-1. Les taux de dégradation variaient entre 16 et 47 μg.l-1.h-1 (Meza et al., 2003).

2.3.2 Oxydation anaérobie

L'oxydation anaérobie se produit quand des bactéries anaérobies utilisent le solvant chloré
comme donneur d’électrons. L’accepteur d’électrons peut être le Fe(III). Le CV peut être
oxydé en CO2 et H2O via la réduction de Fe(III) : il a en effet été montré, dans des
microcosmes amendé avec du Fe(III)-EDTA, que la réduction du CV suit sensiblement la
production de CO2 et d’H2O. La cinétique de la réaction est limitée par la biodisponibilité
du Fe(III) (Bradley et Chapelle, 1996).

2.3.3 Co-métabolisme

En conditions aérobies, les éthènes chlorés, à l'exception du PCE, peuvent subir une
oxydation co-métabolique. Les taux d'oxydation augmentent alors que le degré de
chloration diminue. Il faut qu'il existe un substrat primaire en des concentrations plus
élevées (toluène, phénol, méthane) que le solvant chloré, ainsi que des conditions aérobies.

Dans le cas du co-métabolisme aérobie, les microorganismes utilisent le méthane, phénol,
toluène comme source de carbone.

2.4 TAUX DE BIODEGRADATION DES SOLVANTS CHLORES ISSUS DE LA LITTERATURE
[SOURCE : WIEDEMEIER ET AL., 1999].

La biodégradation des solvants chlorés est modélisée le plus couramment par une cinétique
de premier ordre du type :

C = Coe-kt

avec C : concentration du contaminant à l’instant t

Co : concentration initiale du contaminant

k : constante de dégradation du contaminant.

Le temps de demi-vie t1/2 de la substance est alors donné par la relation :

t1/2 = 0,693/k
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Des valeurs de constantes de dégradation sont présentées dans les tableaux suivants issu de
Weidemeier et collaborateurs (1999). Ce tableau montre la large variation des valeurs de
constante de dégradation, notamment entre les mesures effectuées en microcosmes et celles
réalisées sur le terrain.

Ces constantes étant des paramètres sensibles pour l’utilisation de modèles décrivant
l’atténuation naturelle des solvants chlorés (cf section 3.2), il est important de les choisir de
manière pertinente et éventuellement de recourir à une mesure spécifique pour le site
étudié.
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Tableau 2 : Valeurs de constantes de demi-vies issues de la littérature (échelle du
laboratoire et du terrain).
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Dans le tableau suivant, sont présentées des valeurs « recommandées » pour les taux de
dégradation anaérobies de premier ordre. Ces valeurs sont issues d'un travail de Aronson et
Howard (1997, cités par Wiedemeier et al., 1999) qui ont relevé les données issues de 16
études (in situ ou expériences en laboratoire).

Tableau 3 : Valeurs moyennes et valeurs recommandées de taux de dégradation du
premier ordre [source : Aronson and Howard, 1997].

2.5 CLASSIFICATION DES SITES VIS A VIS DE LA DEGRADATION DES SOLVANTS CHLORES

En fonction de la quantité et de la nature des précurseurs de la fermentation qui vont
fournir l’hydrogène essentiel à la halorespiration, une classification en trois types des sites
industriels contaminés par des solvants chlorés a été proposée. Cette classification est
décrite par Wiedemeier et collaborateurs (1999) et un résumé en est fait ci-après.

Les sites de type I sont les sites pour lesquels le carbone d’origine anthropogénique
(BTEX…) subit la fermentation et produit de l’hydrogène qui contrôle la halorespiration.
Les eaux souterraines, dans ce type d’environnement sont caractérisées par de fortes
conditions réductrices. En outre, l’environnement de tels sites se caractérise également par
une faible teneur en oxygène dissous, nitrateet sulfate ainsi que par des concentrations
élevées en Fe(II) et en méthane. Les solvants les plus chlorés (PCE, TCE et DCE) sont les
plus rapidement dégradés dans ce type d’environnement.

Dans ce type d’environnement, trois questions doivent être posées quant à l’évolution du
panache :

 les quantités de substrats fermentescibles sont-elles suffisantes pour assurer une
réduction microbienne totale des solvants chlorés et la production d’hydrogène est-elle
suffisante pour mener à bien la déchloration ?
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 la compétition entre les différentes substances accepteuses d’électrons sera-elle
suffisamment faible pour maintenir un niveau élevé de halorespiration ?

 les teneurs en CV sont-elles suffisamment protectrices vis à vis de la santé humaine et
de l’environnement ?

Les sites de type II sont les sites pour lesquels la matière organique naturelle sert de
substrat à la fermentation. Un environnement de type II se caractérise en général par une
dégradation plus lente des produits les plus chlorés par rapport à un environnement de type
I. Les mêmes questions que celles évoquées ci-dessus peuvent également se poser dans un
environnement de type II.

Les sites de type III se caractérisent en général par une eau souterraine très oxygénée avec
peu ou pas de matière organique. Les concentrations en oxygène dans ce type
d’environnement sont typiquement supérieures à 1 mg/L Il s’agit de sites où les conditions
sont faiblement réductrices. Les solvants chlorés peuvent être alors co-métabolisés par les
hétérotrophes aérobies et les méthanotrophes mais la halorespiration sera défavorisée et les
solvants comme le PCE ou le TCE ne seront pas biodégradés. Pour ces derniers, les
mécanismes majeurs de l’atténuation seront l’advection, la dispersion et la sorption
(phénomènes physiques). Le CV, ainsi que le DCE, pourront être oxydés rapidement dans
ce type d’environnement.

Pour un même panache, plusieurs types peuvent être rencontrés, dans ce cas,
l’environnement est dit mixte. L’environnement le plus favorable à l’atténuation naturelle
est un environnement mixte type III / type I.

3 EVALUATION DU POTENTIEL D’ATTENUATION NATURELLE

3.1 INTRODUCTION

L’atténuation naturelle comme outil de remédiation d’un site contaminé ne peut être
utilisée qu’après avoir prouvé l’existence, sur le site considéré, d’un tel phénomène. Selon
les critères définis par l’US-EPA (1998), il doit avoir en outre été prouvé que l’atténuation
naturelle permettrait d’aboutir aux objectifs de remédiation définis pour le site, dans un
délai comparable à celui qu’offriraient d’autres techniques de traitement.

La mise en évidence de l’existence d’une atténuation naturelle passe essentiellement par la
recherche de paramètres indicateurs d’une biodégradation puisque ce phénomène est le
principal qui contrôle l’atténuation naturelle (Wiedemeier et al., 1999).

Différentes méthodes, complémentaires, peuvent être utilisées pour mettre en évidence
l’existence d’une atténuation naturelle de solvants chlorés (Vieth et al., 2003 ; Sherwood
Lollar et al., 2001 ; Wiedemeier et al., 1999 ; US-EPA, 1998 ) :

 la détermination de paramètres physico-chimiques du milieu, indicateurs de
phénomènes de dégradation tels que ceux décrits ci-dessus (§ 2). Les paramètres ainsi
déterminés pourront être utilisés dans des modèles de transfert des contaminants dans
lesquels des modules relatifs à l’atténuation naturelle sont intégrés ;
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 la caractérisation isotopique des solvants chlorés en différents points de l’aquifère.

En plus de ces mesures, l’historique de la contamination, ainsi qu’une caractérisation
hydrogéologique précise du site doivent également être effectués.

3.2 DETERMINATION DE PARAMETRES PHYSICO-CHIMIQUES DU MILIEU

Comme déjà dit ci-dessus, les paramètres physico-chimiques du milieu à déterminer sont
indicateurs de la dégradation des solvants chlorés. En d’autres termes, ces paramètres
permettent de caractériser la source de contamination, les paramètres de sorption, les
accepteurs d’électrons impliqués dans la dégradation, les sous-produits issus du
métabolisme, et les paramètres de qualité générale des eaux souterraines. Les paramètres
sont décrits dans les tableau 5 et tableau 6 ci-dessous. La signification de ces paramètres
ainsi que les limites de quantification associées aux mesures, telles que précisées par
Wiedemeier et collaborateurs (1999) et les éventuels problèmes à anticiper lors de la
détermination de ces paramètres sont également indiqués dans les tableaux qui suivent.

In fine, ces paramètres permettent de caractériser la composition de la source de
contamination, de montrer l’existence d’une atténuation naturelle et d’identifier les
mécanismes impliqués dans l’atténuation naturelle.

Il est à noter qu’il n’est pas forcément nécessaire de mesurer l’ensemble des paramètres
évoqués dans les tableaux ci-dessous, mais que la sélection des paramètres à mesurer doit
se faire en fonction des sites considérés ainsi que de l’historique de contamination.

Dans le même esprit, l’US-EPA (1998), dans son protocole technique pour l’évaluation de
l’atténuation naturelle des solvants chlorés dans les eaux souterraines, propose un
ensemble de paramètres à déterminer sur site (tableau 7). A chacun de ces paramètres sont
attribués une interprétation ainsi qu’un score qui permet d’évaluer le potentiel
d’atténuation naturelle pour un site donné (tableau 4 ci-dessous).

Score obtenu Interprétation

0 à 5 Preuve insuffisante de l’existence d’une biodégradation

6 à 14 Preuve limitée de l’existence d’une biodégradation

15 à 20 Preuves adéquates

> 20 Fortes preuves

Tableau 4 : Interprétation des scores obtenus d’après le tableau 7 [source : US-EPA,
1998].
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Analyse Signification du paramètre Limites de
quantification

Limites

Hydrocarbures aromatiques et chlorés
(BTEX, solvants chlorés)

Extension de la contamination du sol 1 mg/kg Echantillonnage délicat : volatiles

Carbone organique total (COT) Des concentrations élevées en COT dans
l'aquifère permettent une déchloration

réductrice

0,1 %

Fe(III) biologiquement disponible Si CV : potentiel pour dégradation via
réduction du fer

50 mg/kg

Hydrocarbures aromatiques et chlorés
dans les NAPL

Composition et "force" de la source

Tableau 5 : Paramètres physico-chimiques à mesurer dans les sols pour l’évaluation de l’atténuation naturelle [source : Wiedemeier et al.,
1999]
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Analyse Signification du paramètre Limite de
quantification

Limites

Hydrocarbures aromatiques et chlorés
(BTEX, solvants chlorés)

Extension panache Echantillonnage délicat : volatiles

Oxygène dissous Si concentration < 0,5 mg/ l : conditions
anaérobies

0,2 mg/l A faire sur site. Protection des échantillons
d'eau pendant échantillonnage et mesure

Nitrates Substrat pour la respiration en cas d'absence
d'O2

0,1 mg/l

Mn (II) Indication de la réduction de Mn(IV) pendant
la dégradation de composés organiques en

absence de O2 et nitrates

0,5 mg/l

Fe(II) Indication de la réduction de Fe(III) pendant
la dégradation de composés organiques en

absence de O2, nitrates et Mn(IV)

0,5 mg/l

Sulfates Substrat pour la respiration en cas d'absence
d'O2

5 mg/l

Méthane, éthane, éthène Méthane : présence de dégradation de carbone
organique

1 µg/l

CO2 5 mg/l
alcalinité Mesure capacité tampon, vérification origine

de l'eau souterraine
50 mg/l

Potentiel d'oxydo réduction In situ, protéger les échantillons de l'oxygène
pH Les processus anaérobies et aérobies sont

sensibles au pH
Conductivité Vérification origine de l'eau souterraine

Chlorures Vérification origine de l'eau souterraine +
produit final dégradation des chlorés

1 mg/l

Tableau 6 : Paramètres physico-chimiques à mesurer dans les eaux pour l’évaluation de l’atténuation naturelle [source : Wiedemeier et al., 1999]
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Analyse Concentration dans
la zone la plus

contaminée

Signification du paramètre Score

Oxygène < 0,5 mg/l Tolérable, la déchloration réductrice n’a pas lieu à des concentrations plus élevées 3
Oxygène > 5 mg/l Pas de déchloration réductrice. Possibilité de dégradation aérobie du CV -3
Nitrates < 1 mg/l A des concentrations plus élevées, compétition possible avec la déchloration réductrice 2
Fer (II) >1 mg/l La déchloration réductrice est possible. Le CV peut être dégradé via des conditions Fe(III)-réductrices 3
Sulfates < 20 mg/l A des concentrations plus élevées, compétition possible avec la déchloration réductrice 2
Sulfites > 1 mg/l Déchloration réductrice possible 3
Méthane < 0,5 mg/l

> 0,5 mg/l

Oxydation du CV

Dernier produit de la voie réductrice. Accumulation du CV

0

3

Potentiel
rédox

< 50 mV

< -100 mV

Voie réductrice possible

Voie réductrice probable
1

2
pH 5<pH<9

5>pH>9

Conditions optimales

Conditions défavorables
0

-2
TOC >20 mg/l Source de C et d’énergie, contrôle la déchloration, peut être naturelle ou anthropogène 2

Tableau 7 : Paramètres et scores issus du protocole technique pour mettre en évidence l’existence d’une biodégradation par les solvants chlorés sur site
[source : US-EPA, 1998].
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Température >20 °C Accélération des processus biochimiques 1
CO2 > 2 * bruit de fond Dernier produit de l’oxydation 1
Alcalinité > 2 * bruit de fond Résultats de l’interaction entre CO2 et les minéraux de l’aquifère 1
Chlorures > 2 * bruit de fond Produit de dégradation des solvants chlorés 2
H > 1 nM Déchloration réductrice possible, le CV peut s’accumuler 3
H < 1 nM Le CV est oxydé 0
Acides gras
volatils

>0,1 mg/l Métabolites issus de la dégradation de composés plus complexes, source de carbone et d’énergie 2

BTEX >0,1 mg/l Source de carbone et d’énergie, contrôle la déchloration réductrice 0
PCE Originaire de la source 0
TCE Originaire de la source

Issu de la dégradation des chlorés
0

2
DCE Originaire de la source

Issu de la dégradation des chlorés.
0

2
CV Originaire de la source

Issu de la dégradation des chlorés
0

2
Ethène > 0,01 mg/l

> 0,1 mg/l

Produit fils de la dégradation du CV 0
2

Tableau 8 (suite)
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Les paramètres ainsi déterminés peuvent être utilisés dans des modèles prédictifs du
devenir des polluants dans les eaux souterraines intégrant un module d’évaluation de
l’atténuation naturelle. Mulligan et Yong (2004) ainsi que Wiedemeier et collaborateurs
(1999) proposent une revue de ces différents modèles. Le tableau ci-dessous, issu de
Mulligan et Yong,2004 montre la diversité des modèles qu’il est possible d’utiliser.

Tableau 8 : Liste de modèles disponibles pour l’atténuation naturelle des contaminants
dans les sols et les eaux souterraines [source : Mulligan and Yong, 2004].
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Les constantes de dégradation telles que décrites dans la section 2.4. sont également
utilisées comme paramètre d’entrée des différents modèles. A titre informatif pour
différents solvants chlorés, Mulligan et Yong (2004) récapitulent les constantes de
biodégradation obtenues depuis des données in situ et couramment utilisées dans les
modèles (tableau 9).

Constante de dégradation

PCE 4,0 par an (4 sites)

TCE 1,1 par an (18 sites)

cis-DCE 1,6 par an (13 sites)

CV 1,3 par an (6 sites)

0,002 à 0,15 par jour (7 sites)

Tableau 9 : Constantes de dégradation obtenues depuis des données in situ [source :
Mulligan and Yong, 2004].

3.3 CARACTERISATION ISOTOPIQUE DE LA DEGRADATION DES SOLVANTS CHLORES

A l’échelle d’un site industriel, la mise en évidence formelle de la dégradation des solvants
chlorés peut être difficile. En effet l’observation seule d’une diminution de la concentration
en solvants chlorés ne suffit pas, du fait des phénomènes de volatilisation ou de dilution
qui peuvent entraîner des diminutions de concentration, sans pour autant être indicateurs de
la (bio)dégradation de ces composés.

Quelques auteurs ont montré en microcosmes ou sur le terrain que la dégradation des
solvants chlorés s’accompagnait d’un fractionnement isotopique du carbone ou du chlore
(Numata et al., 2002 ;Witt et al., 2002 ; Sherwood Lollar et al., 2001 ; Slater et al., 2001;
Bloom et al., 2000 ; Heraty et al., 1999 ; Hunkeler et al., 1999 ; Sherwood Lollar et al.,
1999 ; Sturchio et al., 1998).

Ainsi, l’utilisation de cette propriété pourrait être un outil efficace pour caractériser la
(bio)dégradation de solvants chlorés. Schmidt et al (2004) ont procédé à une revue de l’état
de l’art concernant l’utilisation des méthodes isotopiques pour l’étude du devenir des
contaminants organiques dans l’environnement.

3.3.1 Principes et caractérisation du fractionnement isotopique

L’analyse des isotopes stables du carbone s’avère être un outil efficace pour mettre en
évidence et estimer le processus de dégradation des COHV.
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A partir d’échantillons d’eau et de sol prélevés sur différents sites contaminés, différents
auteurs ont montré que la biodégradation des COHV se matérialisait par un important
fractionnement isotopique (e.g. une augmentation du  13C) au cours du temps et pour
chacune des étapes du processus (Slater et al., 2001 ; Sherwood Lollar et al., 2001 ; Bloom
et al., 2000 ; Hunkeler et al., 1999 et Sherwood Lollar et al., 1999). Le fractionnement
isotopique au cours de la dégradation de solvants chlorés par déchloration réductrice se fait
dans diverses conditions, en présence de différentes populations dégradantes. Ce
fractionnement isotopique est également observé dans le cas de la dégradation de solvants
chlorés par la voie aérobie ou lors de l’utilisation de barrières réactives. Ce fractionnement
traduit un enrichissement des produits obtenus à partir des réactifs en 12C alors que les
réactifs sont appauvris en 12C au cours de la réaction. Ceci est lié à une énergie de liaison
12C-Cl plus faible que celle de la liaison 13C-Cl qui est donc dégradée plus difficilement.

Le ratio isotopique d’un composé donné s’exprime par une notation delta, 13C, définie par
la relation :

13C (‰) = [(13C/12C)échantillon/(13C/12C)standard -1]*1000 (Équation 1)

Le fractionnement isotopique en une molécule précurseur et son produit de dégradation
peut être exprimé par le rapport des ratio isotopiques des deux composés :

α = (13P/12P)/(13R/12R) (Équation 2)

avec P les produits de la réaction et R les réactifs de la réaction.

α est dépendant de la température et du système de dégradation, c’est à dire du chemin de
dégradation suivi.

On définit également le facteur d’enrichissement eP/R :

εP/R = 1000 (α –1) (Équation 3)

L’évolution du ratio isotopique entre le réactif et le produit, si elle suit une cinétique du
premier ordre, peut être modélisée selon l’équation de Rayleigh (d’après Mariotti et al.,
1981) :

ln (10-3 13Cfinal+ 1/10-3 13Cinitial+ 1) = (α –1) ln f (Équation 4)

qui équivaut à l’équation 5 ci-dessous :

1000 * ln (10-3 13Cfinal+ 1/10-3 13Cinitial+ 1) = ε * ln f (Équation 6)

f étant la fraction résiduelle du polluant avant dégradation, f = Ct/Co (où Ct et Co sont
respectivement la concentration du polluant à un instant t quelconque et à l’origine).

Il convient de noter que le modèle de Rayleigh ne peut être appliqué que dans le cas d’un
système clos, pour une source finie de polluant et lorsqu’il n’y a pas de réaction entre le
polluant source et le produit de dégradation.
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Dans ces conditions, le tracé de la droite ln (10-3 13Cfinal+ 1/10-3 13Cinitial+ 1) en fonction
de ln f, permet de déduire, pour des conditions données, le coefficient de régression
linéaire ε ou le facteur de fractionnement isotopique α qui sont liés par l’équation 7. Ces
deux paramètres caractérisent le fractionnement isotopique qui a lieu pour un type de
dégradation donné et dans les conditions de validité du modèle de Rayleigh.

Concernant l’évolution des produits de dégradation intermédiaires des solvants chlorés,
Hunkeler et collaborateurs (2002) ont développé un modèle, testé sur le chlorure de vinyle,
qui tient compte du fractionnement isotopique pour un processus en deux temps. Ce
modèle est en fait une adaptation du modèle de Rayleigh qui part d’hypothèses similaires :
il est en effet supposé que chaque phase de la transformation peut être modélisée par une
cinétique du premier ordre et que le facteur de fractionnement reste constant.

3.3.2 Fractionnement isotopique des solvants chlorés en microcosme

En microcosmes, le fractionnement isotopique des solvants chlorés lors de leur dégradation
peut être mis en évidence pour différentes voies de dégradation : déchloration réductrice
biotique (Bloom et al., 2000 ; Hunkeler et al., 1999) ou abiotique (Bill et al, 2001) ; co-
métabolisme (Brungard et al., 2003). Aussi, le fractionnement isotopique n’est pas
spécifique à une voie de dégradation et devra être utilisé comme un indicateur global de la
dégradation des solvants chlorés, même si la plupart des études menées utilisaient le
fractionnement isotopique en vue de caractériser la biodégradation.

A titre d’exemple, la figure suivante montre une évolution caractéristique du  13C au cours
des différentes étapes de la déchloration du PCE en condition anaérobie biotique
(déchloration réductrice) (Hunkeler et al., 1999).

Figure 6 : Variations des concentrations et des rapports isotopiques des produits issus de
la biodégradation du tétrachloroéthylène (PCE) d’après Hunkeler et al. (1999).

Le  13C de chaque produit issu de la dégradation est moins négatif que celui de son
précurseur. Ces résultats ainsi que ceux issus d’autres études (e.g. Bloom et al., 2000)
montrent que la déchloration réductrice des solvants chlorés s’accompagne d’un
fractionnement isotopique significatif du carbone. En outre, il est également montré que le
13C décroît avec le nombre d’atomes de chlore de la molécule. De plus, pour une
molécule donnée, le 13C augmente au cours du temps, ce qui montre que la dégradation
entraîne un enrichissement de la molécule mère en 13C.

Il faut également noter que lorsque la dégradation est complète, le  13C de l’éthène est
égal au  13C du PCE en début d’expérimentation.
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A partir de différentes études relevées dans la littérature, les facteurs d’enrichissement des
différents solvants chlorés PCE, TCE, cis-DCE et CV lors de la biodégradation et calculés
à partir du modèle de Rayleigh (sauf pour l’étude Hunkeler et al., 1999) sont récapitulés
dans le tableau 10 ci-dessous.

Produit ε (‰) Conditions Source
PCE -2

-5,2
batch, anaérobie

batch, enrichissement méthanogène
[Hunkeler et al., 1999]

[Slater et al., 2001]
TCE -2,5

-4
-6,6
-7,1

-13,8

batch, enrichissement méthanogène
batch, anaérobie

batch, enrichissement méthanogène
batch, anaérobie
batch, anaérobie

[Bloom et al., 2000]
[Hunkeler et al., 1999]
[Bloom et al., 2000]

[Sherwood-Lollar et al., 1999]
[Slater et al., 2001]

cDCE -12
-14,1
-16,1
-20,4

batch, anaérobie
batch, enrichissement méthanogène
batch, enrichissement méthanogène

batch, anaérobie

[Hunkeler et al., 1999]
[Bloom et al., 2000]
[Bloom et al., 2000]
[Slater et al., 2001]

CV -21,5
-22,4
-26,6
-26

batch, enrichissement méthanogène
batch, anaérobie

batch, enrichissement méthanogène
batch, anaérobie

[Bloom et al., 2000]
[Slater et al., 2001]
[Bloom et al., 2000]

[Hunkeler et al., 1999]

Tableau 10 : Facteur d’enrichissement ε de différents solvants chlorés, d’après la
littérature. Ces facteurs sont calculés par le modèle de Rayleigh, sauf pour les

valeurs issues de [Hunkeler et al., 1999].

En concordance avec l’étude de Hunkeler et collaborateurs (1999) décrite ci-dessus (figure
6), le tableau 10 montre que, malgré une variation des facteurs d’enrichissement d’une
expérience à l’autre, un fractionnement isotopique existe au cours de chaque étape de la
dégradation du solvant chloré.

Les deux dernières étapes de la biodégradation du PCE sont les plus lentes. Ainsi Hunkeler
et collaborateurs (1999) montrent que la déchloration du 1,1 DCE est rapide (8 jours),
suivie par celle du cis-1,2,-DCE (25 jours), trans-1,2,-DCE (90 jours) et chlorure de vinyle
(100 jours). Néanmoins, comme montré dans le tableau 10 ci-dessus, c’est au cours des
deux dernières étapes de la déchloration que le fractionnement isotopique est le plus grand
et donc que la dégradation est la plus quantitativement importante. La réussite du processus
d’atténuation naturelle dépend donc de ces deux dernières étapes (Bloom et al., 2000).

Le fractionnement isotopique peut être utilisé également pour déterminer l’origine d’une
contamination. En effet, il peut permettre d’identifier l’origine de produit de dégradation
dans le cas d’un panache où un mélange complexe de polluant est présent [Hunkeler et al.,
2002 ; Beneteau et al., 1999]. C’est le cas par exemple du chlorure de vinyle, qui est
particulièrement appauvri lorsqu’il est issu de la dégradation d’isomères du DCE, en
comparaison de chlorure de vinyle issu d’une synthèse industrielle. Le 13C varie, en
fonction du précurseur, entre –49,6 ‰ et –46 ‰ si le chlorure de vinyle est issu de la
dégradation du DCE alors que le 13C est proche de –28 ‰ si la molécule est directement
issue d’une synthèse (Hunkeler et al., 2002).
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Dans le cas d’un mélange, comme c’est souvent le cas dans un panache, certains auteurs
proposent une analyse conjointe du fractionnement isotopique de l’hydrogène, du chlore et
du carbone. En particulier, le fractionnement isotopique de l’hydrogène permet de
distinguer la source de TCE : dégradation du PCE ou produit en tant que tel (Shouakar-
Stash et al., 2003).

3.3.3 Intérêt du fractionnement isotopique pour une caractérisation de
l’atténuation naturelle sur un site industriel

Hunkeler et collaborateur (1999), sur la base de comparaisons de résultats obtenus en
microcosmes et sur le terrain, montrent une bonne correspondance entre les résultats
obtenus aux différentes échelles. Ainsi le profil d’enrichissement isotopique obtenu en
microcosme, tel que présenté ci-dessus (figure 6) est semblable à celui obtenu d’après des
mesures faites sur des échantillons d’eau souterraine prélevés sur un site situé à Toronto
(Canada).

De façon analogue, les observations faites par Sherwood Lollar et collaborateurs (2001)
sur la base aérienne de Dover (EU) aboutissent aux mêmes conclusions que celles décrites
plus haut pour des expérimentations réalisées en microcosmes. Les teneurs en PCE et TCE
mesurées sur des échantillons d’eau souterraine en provenance d’un puits situé au droit
immédiat de la source de contamination sont élevées. En cet point, le  13C du TCE est de
–25 ‰. En aval de la source, d’autres prélèvements montrent des zones plus enrichies en
produits de dégradation (cis-DCE, CV et éthène) et le  13C du TCE en ces points est plus
enrichi (-18 ‰). Ces mesures montrent l’existence d’une dégradation des solvants chlorés
présents dans le panache (PCE et TCE) qui entraîne, dans le sens d’écoulement de la
nappe, une diminution des teneurs en produits mères et une augmentation des teneurs en
produits de dégradation. Ces variations de teneurs sont accompagnées de variation dans les
 13C des composés.

Vieth et collaborateurs (2003) utilisent le ratio isotopique comme signature de la source de
contamination. Des mesures de  13C du TCE faites dans deux aquifères différents leur
permettent de conclure quant à une source unique de contamination du fait de l’égalité des
 13C. En fonction des résultats obtenus, ils calculent également un facteur de
fractionnement isotopique in-situ, qui permet de montrer la corrélation entre la
concentration et la composition isotopique. Dans ce cas, la valeur du facteur de
fractionnement isotopique est inférieure à ce qu’elle devrait être pour des mesures réalisées
en microcosmes, du fait de la sorption du PCE sur la matrice de l’aquifère, qui entraîne une
diminution de la teneur en PCE dans l’eau. De même, Beneteau et collaborateurs [1999]
utilisent le fractionnement isotopique du carbone ainsi que celui du chlore (36Cl/37Cl) sur
un site de nettoyage à sec situé à Angus (Ontario) pour identifier la source de la
contamination.

Une estimation correcte de la biodégradation des solvants chlorés à l’échelle d’un site
industrielle implique une caractérisation précise des facteurs de fractionnement
isotopiques, spécifiques de la population microbienne présente sur le site étudié ainsi que
de l’environnement du site étudié (Schmidt et al., 2004). Cette caractérisation impose la
réalisation, pour un site donné, d’expérimentations en microcosmes dans les mêmes
conditions que celles du site étudié. En plus de mettre en évidence l’existence du
fractionnement isotopique, les expérimentations de laboratoire permettront de quantifier la
biodégradation en utilisant le modèle de Rayleigh, si les facteurs d’enrichissement ou de
fractionnement sont déterminés avec pertinence.
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3.3.4 Influence d’autres processus physico-chimiques sur le
fractionnement isotopique

L’utilisation des techniques isotopiques pour mettre en évidence l’existence d’une
(bio)dégradation sera efficace si les autres phénomènes conduisant à une diminution de la
concentration des solvants chlorés dans les eaux souterraines mais n’entraînant pas une
dégradation de ces composés (sorption, dilution…) s’accompagnent d’un fractionnement
isotopique nul ou négligeable face à celui obtenu pour la dégradation.

En l’absence de biodégradation, dans des conditions de terrain, (Beneteau et al., 1999)et
collaborateurs (1999) ont montré que le fractionnement isotopique du carbone est constant
dans l’eau, quelque soit le point échantillonné en aval du panache.

(Slater et collaborateurs (2000) ainsi que Hunkeler et collaborateurs (1999) ont démontré
que l’adsorption n’avait aucune influence significative sur le fractionnement isotopique du
PCE et du TCE. (Schüth et al., 2003) en travaillant sur l’adsorption de composés
organiques volatils, dont des solvants chlorés sur des matériaux calcaires a également
montré que le fractionnement isotopique des composés lié aux phénomènes de sorption des
polluants est négligeable face au fractionnement lié à la dégradation microbienne.

La volatilisation est un autre processus majeur qui régit le devenir des composés volatils
dans la nature. La volatilisation du TCE en phase aqueuse et non aqueuse n’impliquerait,
selon Slater et collaborateurs (1999), aucun changement significatif du 13C. En effet, on
observe (fig.4), après volatilisation (durée 24 heures), un léger enrichissement en 13C,
compatible avec une augmentation du 13C qui oscille entre 0,3 et 0,8 ‰. Ces valeurs sont
peu significatives car elles correspondent également à l’incertitude analytique des mesures
qui est de ± 0,5 ‰. Ces premières conclusions sont confirmées par Poulson et Drever
(1999) qui soulignent néanmoins que ce rapport isotopique augmente avec l’élévation de la
température (de 5 à 35 °c). Ce sont pour les températures les plus élevées, que l’on
retrouve les  13C les plus forts.

Figure 7 : Variations du  13C du TCE et du toluène sous les formes de vapeur (symboles
clairs) et de produits bruts (symboles noirs). L’incertitude expérimentale est de 0,5 ‰.
D’après (Slater et al., 1999).
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3.3.5 Conclusions

Les isotopes stables du carbone s’avèrent être un outil très efficace dans la caractérisation
de la dégradation des COHV. Des applications sur site ont été réalisées, prouvant
l’efficacité de cette technique à mettre en évidence ce processus d’atténuation naturelle.

Cet outil peut être couplé avec d’autres paramètres chimiques, comme la concentration en
méthane ou la teneur en oxygène dissous du milieu pour bien caractériser le phénomène de
biodégradation (Witt et al., 2001).

L’utilisation des isotopes stables du chlore semble être un outil complémentaire efficace
pour l’étude de la dégradation des solvants chlorés (Schmidt et al., 2004). Quelques études
attestent de l’efficacité de cette méthode (Heraty et al., 1999 ; Poulson and Drever, 1999).
Elles mettent en évidence un important fractionnement isotopique des isotopes stables du
chlore. Le couplage de l’analyse du fractionnement isotopique du chlore et du carbone
pourrait être un nouvel axe de recherche pour l’avenir.

Le fractionnement isotopique est également observé lors du co-métabolisme de molécules
organiques. Le fractionnement obtenu est du même ordre de grandeur que d’autres voies de
dégradation (déchloration réductrice) (Brungard et al., 2003). Ainsi, l’utilisation des
isotopes permettrait de prouver l’existence d’une dégradation des composés mais ne
permettrait pas d’identifier la voie de dégradation du composé.
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