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problème pour les microorganismes anaéro-
bies, au contraire, plus le nombre de chlores est
élevé et plus le composé leur est accessible ;

• de nombreux composés organochlorés sont
plus facilement dégradables en anaérobiose
qu'en aérobiose, particulièrement ceux qui ont
un nombre élevé de chlores ;

• le mécanisme de dégradation est en général
une déchloration réductive (remplacement
d'un chlore par un H et libération du chlore
sous forme de Cl-) ;

• cela implique un besoin d'équivalents réduc-
teurs (e- + H+) ;

• la déchloration réductive est une réaction
exergonique (thermodynamiquement favo-
rable et qui se réalise spontanément) ;

• les microorganismes peuvent récupérer
l'énergie libérée au cours de la réaction, et
donc ils peuvent se développer en utilisant les
organochlorés comme accepteur d'électrons ;

Les preuves des affirmations précédentes ont
été synthétisées dans plusieurs revues (Mohn &
Tiedje, 1992 ; Häggblom & Bossert, 2003 ;
Maphosa et al, 2010)  qui mettent en évidence
que la déchloration réductive est un processus
microbien majeur. Dans ces conditions, la chlor-

La chlordécone a la réputation d'être ré-
fractaire à toute attaque microbienne.
Pourtant, la capacité de certains mi-

croorganismes anaérobies à utiliser comme ac-
cepteur d'électrons une grande variété de
composés organiques halogénés, dont les PCB et
dioxines, suggère que des microorganismes sus-
ceptibles d’utiliser la chlordécone comme ac-
cepteur d'électron devraient aussi exister. Dans
cet article nous allons présenter et discuter des
arguments montrant que la chlordécone n'est
pas forcément réfractaire à une dégradation mi-
crobienne, en mettant l'accent (1) sur une dé-
monstration à l'échelle du laboratoire et (2) sur
la démarche à suivre pour la mise en oeuvre
d’une bioremédiation en conditions réelles.

DÉGRADATION MICROBIENNE DES
ORGANOCHLORÉS EN ANAÉROBIOSE
(ABSENCE D'OXYGÈNE)
Depuis les travaux de Suflita et al, 1982, nous
avons appris que :
• une grande variété de composés organo-

chlorés aromatiques et aliphatiques est biodé-
gradable en anaérobiose ;

• un nombre élevé de chlore n'est pas un
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Figure 1. Structure développée de (I) CLD avec la numération des carbones dans le 
système IUPAC, (II) CLD avec la numération dans le système CAS*, (III) Chlordécol, 
(IV) 8-monohydro-CLD et (V) 2,8-dihydro-CLD avec numération IUPAC  
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*D’après Alain Archelas, CNRS UMR 6263 ISM2, Marseille (communication personnelle) 
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ture avec la formation de composés de formules
C9Cl8-nHn (avec n = 3-5) résultant de l'ouverture de
la “cage” bishomocubane. Suite à ces résultats,
Schrauzer & Katz (1978) ont suggéré que “la
déchloration réductive devrait être sérieuse-
ment envisagée comme un moyen de décontami-
nation des sols”.

POSSIBLE DÉCHLORATION EXTEN-
SIVE ET OUVERTURE DE LA “CAGE”
DE LA CHORDÉCONE IN VIVO EN
CONDITION MÉTHANOGÉNIQUE.
Jablonski et al. (1996) ont montré que l'Archaea
méthanogène, Methanosarcina thermophila,
était capable de convertir 86 % de [14C]-CLD
(0.79 g/l) en produits qui donnent, par chromato-
graphie en couche mince, un profil similaire à
celui obtenu avec la vitamine B12. Cela suggère
que de façon similaire à ce qui a été observé in vitro
avec ce coenzyme à métal de transition,
M. thermophila devrait avoir la capacité de
déchlorer et ouvrir la structure bishomocubane.
Cette conclusion reste toutefois encore à valider
par l'identification des intermédiaires formés au
moyen de la CPG-SM (Chromatographie en Phase
Gazeuse couplé à la Spectrométrie de Masse) par
exemple. Dans cette étude moins de 1% de la
radioactivité initialement présente dans la CLD a
été retrouvée sous la forme de CH4. Cela signifie
que la CLD n'est pas minéralisée. Le facteur III du
complexe enzymatique de la monoxyde de
carbone déshydrogénase de M. thermophila ainsi
que son facteur F430 ont également donné des
profils similaires lorsque mis en présence de CLD
et semblent donc impliqués dans le processus. Ils
correspondent tous deux à des complexes à
métaux de transition  (le facteur III est un coen-
zyme à Co/Fe-S analogue à la vitamine B12 ; le
facteur F430 est un coenzyme à Ni). Le facteur F430

déjà connu pour sa participation dans la déhalo-
génation d’autres organochlorés (Mohn & Tiedje,
1992) est associé à la méthyl-CoM réductase qui
catalyse la dernière étape de la méthanogé-
nèse, laquelle est commune à toutes les métha-
nogènes indépendamment de la source d’énergie
et/ou de carbone qu’elles utilisent  et quelle que
soit leur température de croissance (Ferry &
Kastead, 2007). Cela suggère que toutes les
méthanogènes (pas seulement les acétoclastes,
mais aussi les hydrogénotrophes et les méthylo-
trophes et pas seulement les thermophiles)
devraient avoir la capacité d’attaquer la CLD. Cela
est supporté expérimentalement par le fait
qu’une boue de digesteur urbain (source natu-
relle de méthanogènes) ait montré la capacité à
déchlorer un autre bishomocubane, le mirex, de

chissement). Les transformations observées ont
pu être attribuées sans ambigüité à une activité
biologique grâce à la mise en place de témoins
adéquats (CLD repurifiée, pas de photolyse
possible). Ce travail a montré que la CLD ne
pouvait pas être utilisée comme seule source de
carbone et d'énergie par les microorganismes
aérobies et qu'une déchloration n’était possible
qu'en présence d'un cosubstrat. Il semble de plus
que les microorganismes aérobies ne puissent
arracher qu'un ou deux chlores dans ces condi-
tions de cométabolisme et qu'ils soient incapa-
bles d'ouvrir le cycle bishomocubane. 
Les travaux de Soileau & Moreland (1983) sur la
toxicité de la CLD et de certains de ses dérivés
pour les mitochondries de cellules de foie de rats
montrent que : toxicité CLD alcool ≥ CLD > 8-
monohydro-CLD >>> 2,8-dihydro-CLD. Ceci
suggère que même des transformations
mineures de la CLD comme celles observées par
Orndorff & Colwell (1980) pourraient avoir des
conséquences énormes sur la toxicité des envi-
ronnements contaminés et qu’un procédé
permettant de telles transformations pourrait
par conséquent être déjà une solution en soit
sans nécessiter d’aller jusqu’à une minéralisation
complète de la CLD.

DÉCHLORATION EXTENSIVE IN VITRO
DE LA CHORDÉCONE PAR LA VITA-
MINE B12 DANS DES CONDITIONS
RÉDUCTRICES – 1RE ÉVIDENCE
D'OUVERTURE DE LA STRUCTURE
EN “CAGE”
La vitamine B12 est un coenzyme à métal de tran-
sition (Co). D'autres coenzyme de ce type utilisent
comme métal de transition Fe ou Ni. Ils sont tous
très répandus dans le monde des procaryotes et
sont connus pour être impliqués dans la déchlo-
ration réductive (conditions anaérobies) fortuite
et non spécifique d'atomes de chlore liés à des
carbones alkyles (halo- méthane, éthane, éthène,
DDT, lindane) ou aryles (benzène, PCP) (Mohn &
Tiedje, 1992). Ils interviendraient également dans
le fonctionnement de la plupart des déhalogé-
nases des bactéries halorespirantes étudiées à ce
jour (Smidt & de Vos, 2004). En utilisant diffé-
rentes combinaisons de conditions opératoires,
Schrauzer & Katz (1978) ont montré in vitro que la
vitamine B12 tant en concentration catalytique
que stoechiométrique était capable de déchlorer
de façon extensive la chlordécone (jusqu'à 4 chlores
de moins) mais surtout qu'elle pouvait dans
certaines conditions réactionnelles permettre
une transformation plus importante de sa struc-
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décone est-elle vraiment récalcitrante à la
déchloration réductive microbienne ? 

RÉCALCITRANCE DE LA CLD SUGGÉ-
RÉE PAR SA STRUCTURE ET SES
PROPRIÉTÉS CHIMIQUES ET PAR
DES EXPÉRIENCES ANCIENNES DE
BIODÉGRADATION 
La chlordécone (1,1a,3,3a,4,5,5,5a,5b,6-deca-
chloro-octahydro-1,3,4-metheno-2H-cyclobuta[cd]
pentalen-2-one dans la nomenclature CAS ;
perchloropentacyclo [5.3.0.02,6.03,9.04,8]decan-5-
one dans la nomenclature IUPAC) de formule
brute C10Cl10O appartient à la famille chimique
des bishomocubanes qui est caractérisée par une
structure en cage (Figure 1 ; Marchand, 1989).
Cette structure en cage, couplée à (1) un fort
encombrement stérique dû aux 10 atomes de
chlores, (2) une très faible solubilité dans l'eau
(3 mg/l à 20°C) et (3) une forte hydrophobicité
(coefficient de partage octanol/eau à pH 7, 20°C,
Log Kow = 4.5), indique intuitivement que cette
molécule est très difficile à dégrader biologi-
quement. Suite au désastre industriel qui a eu
lieu en 1975 à l'usine de production de CLD de
Hopewell (Virginie, USA) la condamnation d’Al-
lied Chemical Corp. a permis de financer des
actions de recherche sur la CLD. Deux études de
biodégradation, alors réalisées en laboratoire
dans des conditions contrôlées avec des sédiments
aquatiques, semblent confirmer que la CLD est
réfractaire à une attaque microbienne que ce soit
en aérobiose ou en anaérobiose (Portier &
Meyers, 1982 ; Gambrell et al., 1984). Cependant
ces études ont été réalisées sur une faible période
de temps (30 à 70 jours d'incubation).  De plus,
Portier & Meyer (1982) ont seulement considéré
le produit final de dégradation (CO2) sans prendre
en compte la possibilité d'une transformation
partielle de la CLD tandis que Gambrell et al.
(1984) ont mentionné avoir observé par chroma-
tographie en phase gazeuse des produits appa-
rents de dégradation de la chlordécone sans
pouvoir toutefois les identifier et quantifier par
manque de standards appropriés.

DONNÉES ANCIENNES SUGGÉRANT
OU MONTRANT DE POSSIBLES
TRANSFORMATIONS BIOLOGIQUES
DE LA CLD DANS LE SOL AINSI QUE
PAR DES FORMES DE VIE SUPÉ-
RIEURES
La détection de monohydro- (C10Cl9HO) et de

dihydro- (C10Cl8H2O) chlordécone qui sont des
intermédiaires potentiels de déchloration de la
CLD dans des échantillons de sols, et des tissus de
poissons, de crustacés et d'oiseaux près de l'usine
de production de CLD à Hopewell suggèrent au
contraire que la CLD pourrait être accessible à
des transformations biologiques (Borsetti &
Roach, 1978 ; Carver & Griffith, 1979). Ces inter-
médiaires toutefois pourraient aussi ne pas avoir
été générés biologiquement et correspondre à
(1) des impuretés originellement présentes dans
la CLD rejetée dans l'environnement, (2) des
intermédiaires de déchloration formés par
photolyse dans le sol (Alley et al., 1974). La détec-
tion de chlordécone alcool (chlordécol, CLD-OH,
C10Cl10HOH, Figure 1) comme un intermédiaire
potentiel du métabolisme de la CLD dans l'envi-
ronnement doit aussi être considérée avec
précaution car ce composé peut correspondre à
un artefact analytique lorsque les analyses sont
réalisées par chromatographie en phase gazeuse
(CPG) et que l'extrait à analyser contient un
alcool (par exemple le méthanol). Soine et al.
(1983) ont en effet montré que le CLD-OH
pouvait se former spontanément dans l'injecteur
d'un chromatographe quand une solution alcoo-
lique de CLD est injectée. 

PREMIÈRE ÉVIDENCE NON-AMBIGÜE
D'UNE TRANSFORMATION BIOLO-
GIQUE (DÉCHLORATION, RÉDUCTION
DE LA FONCTION CÉTONE) QUANTI-
TATIVE MAIS LIMITÉE DE LA CLD
PAR DES MICROORGANISMES
EN CONDITIONS AÉROBIES
Des tests réalisés avec des sédiments de la James
River incubés statiquement sous une atmo-
sphère d'air (condition partiellement aérobie)
ont montré qu'après 12 semaines à 25°C, ils
pouvaient convertir 10% de la CLD initiale en 8-
monohydro-CLD (Figure 1) (Orndorff & Colwell,
1980). Une culture d'enrichissement obtenue à
partir de l'eau d'une lagune contenant des
boues de station d'épuration contaminées par
de la CLD ansi qu'une souche pure de Pseudo-
monas aeruginosa (souche KO3) isolée de cet
enrichissement ont aussi montré être capables
de convertir, en une semaine dans des condi-
tions aérobie en présence de peptone, d'acé-
tone (solvant utilisé pour péparer la solution
mère de CLD) et d'extrait de levure 28 à 30%, de
la CLD (5 mg/l) en un mélange de 8-monohydro-
CLD, une dihydro-CLD et de chlordécol (ce
dernier seulement détecté dans le cas de l'enri-
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la “cage” bishomocubane. Suite à ces résultats,
Schrauzer & Katz (1978) ont suggéré que “la
déchloration réductive devrait être sérieuse-
ment envisagée comme un moyen de décontami-
nation des sols”.

POSSIBLE DÉCHLORATION EXTEN-
SIVE ET OUVERTURE DE LA “CAGE”
DE LA CHORDÉCONE IN VIVO EN
CONDITION MÉTHANOGÉNIQUE.
Jablonski et al. (1996) ont montré que l'Archaea
méthanogène, Methanosarcina thermophila,
était capable de convertir 86 % de [14C]-CLD
(0.79 g/l) en produits qui donnent, par chromato-
graphie en couche mince, un profil similaire à
celui obtenu avec la vitamine B12. Cela suggère
que de façon similaire à ce qui a été observé in vitro
avec ce coenzyme à métal de transition,
M. thermophila devrait avoir la capacité de
déchlorer et ouvrir la structure bishomocubane.
Cette conclusion reste toutefois encore à valider
par l'identification des intermédiaires formés au
moyen de la CPG-SM (Chromatographie en Phase
Gazeuse couplé à la Spectrométrie de Masse) par
exemple. Dans cette étude moins de 1% de la
radioactivité initialement présente dans la CLD a
été retrouvée sous la forme de CH4. Cela signifie
que la CLD n'est pas minéralisée. Le facteur III du
complexe enzymatique de la monoxyde de
carbone déshydrogénase de M. thermophila ainsi
que son facteur F430 ont également donné des
profils similaires lorsque mis en présence de CLD
et semblent donc impliqués dans le processus. Ils
correspondent tous deux à des complexes à
métaux de transition  (le facteur III est un coen-
zyme à Co/Fe-S analogue à la vitamine B12 ; le
facteur F430 est un coenzyme à Ni). Le facteur F430

déjà connu pour sa participation dans la déhalo-
génation d’autres organochlorés (Mohn & Tiedje,
1992) est associé à la méthyl-CoM réductase qui
catalyse la dernière étape de la méthanogé-
nèse, laquelle est commune à toutes les métha-
nogènes indépendamment de la source d’énergie
et/ou de carbone qu’elles utilisent  et quelle que
soit leur température de croissance (Ferry &
Kastead, 2007). Cela suggère que toutes les
méthanogènes (pas seulement les acétoclastes,
mais aussi les hydrogénotrophes et les méthylo-
trophes et pas seulement les thermophiles)
devraient avoir la capacité d’attaquer la CLD. Cela
est supporté expérimentalement par le fait
qu’une boue de digesteur urbain (source natu-
relle de méthanogènes) ait montré la capacité à
déchlorer un autre bishomocubane, le mirex, de

chissement). Les transformations observées ont
pu être attribuées sans ambigüité à une activité
biologique grâce à la mise en place de témoins
adéquats (CLD repurifiée, pas de photolyse
possible). Ce travail a montré que la CLD ne
pouvait pas être utilisée comme seule source de
carbone et d'énergie par les microorganismes
aérobies et qu'une déchloration n’était possible
qu'en présence d'un cosubstrat. Il semble de plus
que les microorganismes aérobies ne puissent
arracher qu'un ou deux chlores dans ces condi-
tions de cométabolisme et qu'ils soient incapa-
bles d'ouvrir le cycle bishomocubane. 
Les travaux de Soileau & Moreland (1983) sur la
toxicité de la CLD et de certains de ses dérivés
pour les mitochondries de cellules de foie de rats
montrent que : toxicité CLD alcool ≥ CLD > 8-
monohydro-CLD >>> 2,8-dihydro-CLD. Ceci
suggère que même des transformations
mineures de la CLD comme celles observées par
Orndorff & Colwell (1980) pourraient avoir des
conséquences énormes sur la toxicité des envi-
ronnements contaminés et qu’un procédé
permettant de telles transformations pourrait
par conséquent être déjà une solution en soit
sans nécessiter d’aller jusqu’à une minéralisation
complète de la CLD.

DÉCHLORATION EXTENSIVE IN VITRO
DE LA CHORDÉCONE PAR LA VITA-
MINE B12 DANS DES CONDITIONS
RÉDUCTRICES – 1RE ÉVIDENCE
D'OUVERTURE DE LA STRUCTURE
EN “CAGE”
La vitamine B12 est un coenzyme à métal de tran-
sition (Co). D'autres coenzyme de ce type utilisent
comme métal de transition Fe ou Ni. Ils sont tous
très répandus dans le monde des procaryotes et
sont connus pour être impliqués dans la déchlo-
ration réductive (conditions anaérobies) fortuite
et non spécifique d'atomes de chlore liés à des
carbones alkyles (halo- méthane, éthane, éthène,
DDT, lindane) ou aryles (benzène, PCP) (Mohn &
Tiedje, 1992). Ils interviendraient également dans
le fonctionnement de la plupart des déhalogé-
nases des bactéries halorespirantes étudiées à ce
jour (Smidt & de Vos, 2004). En utilisant diffé-
rentes combinaisons de conditions opératoires,
Schrauzer & Katz (1978) ont montré in vitro que la
vitamine B12 tant en concentration catalytique
que stoechiométrique était capable de déchlorer
de façon extensive la chlordécone (jusqu'à 4 chlores
de moins) mais surtout qu'elle pouvait dans
certaines conditions réactionnelles permettre
une transformation plus importante de sa struc-
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PROPRIÉTÉS CHIMIQUES ET PAR
DES EXPÉRIENCES ANCIENNES DE
BIODÉGRADATION 
La chlordécone (1,1a,3,3a,4,5,5,5a,5b,6-deca-
chloro-octahydro-1,3,4-metheno-2H-cyclobuta[cd]
pentalen-2-one dans la nomenclature CAS ;
perchloropentacyclo [5.3.0.02,6.03,9.04,8]decan-5-
one dans la nomenclature IUPAC) de formule
brute C10Cl10O appartient à la famille chimique
des bishomocubanes qui est caractérisée par une
structure en cage (Figure 1 ; Marchand, 1989).
Cette structure en cage, couplée à (1) un fort
encombrement stérique dû aux 10 atomes de
chlores, (2) une très faible solubilité dans l'eau
(3 mg/l à 20°C) et (3) une forte hydrophobicité
(coefficient de partage octanol/eau à pH 7, 20°C,
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aquatiques, semblent confirmer que la CLD est
réfractaire à une attaque microbienne que ce soit
en aérobiose ou en anaérobiose (Portier &
Meyers, 1982 ; Gambrell et al., 1984). Cependant
ces études ont été réalisées sur une faible période
de temps (30 à 70 jours d'incubation).  De plus,
Portier & Meyer (1982) ont seulement considéré
le produit final de dégradation (CO2) sans prendre
en compte la possibilité d'une transformation
partielle de la CLD tandis que Gambrell et al.
(1984) ont mentionné avoir observé par chroma-
tographie en phase gazeuse des produits appa-
rents de dégradation de la chlordécone sans
pouvoir toutefois les identifier et quantifier par
manque de standards appropriés.
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OU MONTRANT DE POSSIBLES
TRANSFORMATIONS BIOLOGIQUES
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PAR DES FORMES DE VIE SUPÉ-
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La détection de monohydro- (C10Cl9HO) et de

dihydro- (C10Cl8H2O) chlordécone qui sont des
intermédiaires potentiels de déchloration de la
CLD dans des échantillons de sols, et des tissus de
poissons, de crustacés et d'oiseaux près de l'usine
de production de CLD à Hopewell suggèrent au
contraire que la CLD pourrait être accessible à
des transformations biologiques (Borsetti &
Roach, 1978 ; Carver & Griffith, 1979). Ces inter-
médiaires toutefois pourraient aussi ne pas avoir
été générés biologiquement et correspondre à
(1) des impuretés originellement présentes dans
la CLD rejetée dans l'environnement, (2) des
intermédiaires de déchloration formés par
photolyse dans le sol (Alley et al., 1974). La détec-
tion de chlordécone alcool (chlordécol, CLD-OH,
C10Cl10HOH, Figure 1) comme un intermédiaire
potentiel du métabolisme de la CLD dans l'envi-
ronnement doit aussi être considérée avec
précaution car ce composé peut correspondre à
un artefact analytique lorsque les analyses sont
réalisées par chromatographie en phase gazeuse
(CPG) et que l'extrait à analyser contient un
alcool (par exemple le méthanol). Soine et al.
(1983) ont en effet montré que le CLD-OH
pouvait se former spontanément dans l'injecteur
d'un chromatographe quand une solution alcoo-
lique de CLD est injectée. 

PREMIÈRE ÉVIDENCE NON-AMBIGÜE
D'UNE TRANSFORMATION BIOLO-
GIQUE (DÉCHLORATION, RÉDUCTION
DE LA FONCTION CÉTONE) QUANTI-
TATIVE MAIS LIMITÉE DE LA CLD
PAR DES MICROORGANISMES
EN CONDITIONS AÉROBIES
Des tests réalisés avec des sédiments de la James
River incubés statiquement sous une atmo-
sphère d'air (condition partiellement aérobie)
ont montré qu'après 12 semaines à 25°C, ils
pouvaient convertir 10% de la CLD initiale en 8-
monohydro-CLD (Figure 1) (Orndorff & Colwell,
1980). Une culture d'enrichissement obtenue à
partir de l'eau d'une lagune contenant des
boues de station d'épuration contaminées par
de la CLD ansi qu'une souche pure de Pseudo-
monas aeruginosa (souche KO3) isolée de cet
enrichissement ont aussi montré être capables
de convertir, en une semaine dans des condi-
tions aérobie en présence de peptone, d'acé-
tone (solvant utilisé pour péparer la solution
mère de CLD) et d'extrait de levure 28 à 30%, de
la CLD (5 mg/l) en un mélange de 8-monohydro-
CLD, une dihydro-CLD et de chlordécol (ce
dernier seulement détecté dans le cas de l'enri-

5 5



29

faisant la même chose sur des colonnes de sédi-
ments ou de sols inoculées avec des organismes
de collections ou contenant des populations
autochtones déchlorantes. 

APPLICATION POTENTIELLE
La bioremédiation est fréquemment présentée
comme une stratégie à faible coût, potentielle-
ment fiable (si bien comprise et mise en œuvre)
et non invasive pour la dépollution des sols et
des sédiments. Cependant, avant d’utiliser cette
technologie, il est nécessaire de prouver, par une
démonstration de principe, que les microorga-
nismes peuvent dégrader (déchlorer) la CLD en
produits moins toxiques. Nous proposons un
programme de criblage extensif dans lequel
toutes les options envisageables seraient tes-
tées : utilisation de cultures pures de microor-
ganismes déchlorants, de cultures mixtes
définies et non définies en présence ou pas d’au-
tres organochlorés, et/ou de cosubstrats. 

Techniques analytiques
Le développement de techniques analytiques
“simples” pour la détection de la chlordécone et
de ses congénères moins halogénés est crucial
afin de diminuer les coûts et les temps d’analyse
et de s’assurer de l’inocuité des produits de
dégradation. 

Cadre théorique
Un cadre théorique sur l’énergétique des réac-
tions de déchloration potentiellement mises en
œuvre lors de la dégradation de la chlordécone
serait le bienvenu. Les énergies libres de forma-
tion des composés halogénés ont été utiles dans
le passé pour définir de façon rationnelle les
voies de dégradation de plusieurs classes de
molécules et il serait donc intéressant de disposer
de ces données dans le cas de la chlordécone.

PERSPECTIVES DE RECHERCHE
De façon à obtenir in situ une transformation
biologique importante de la chlordécone, trois
conditions initiales semblent requises :
- Anaérobiose
- Présence d’un donneur d’électrons et d’une

source de carbone (qui peuvent être iden-
tiques)

- Présence de microorganismes ayant la capacité
à déchlorer la chlordécone

A priori, les deux premières conditions semblent
faciles à remplir au moyen de l’apport de
matière organique à l’environnement. La

simplement pas. Il est possible aussi que nous
n'ayons pas (1) cherché suffisamment, (2) cherché
aux bons endroits, (3) pas exposé les bons orga-
nismes à la chlordécone ou (4) que les microorga-
nismes qui réalisent les réactions de déchloration
de cette molécule ne soient pas capables de récu-
pérer l'énergie libérée au cours de la réaction les
rendant par la même beaucoup plus difficile à
trouver. 

L'effort de recherche pour trouver des orga-
nismes anaérobies capables de respirer la chlor-
décone a-t-il été suffisant ?
Les processus anaérobies sont lents. Des temps
de génération de l'ordre de jours ou de
semaines sont courants en condition de labora-
toire et donc dans l'environnement. Cela signifie
que l'observation des premiers signes de déchlo-
ration peut nécessiter beaucoup de patience au
laboratoire et un suivi très minutieux au champ.
Cela implique un temps d’observation plus long
(annuel) et plus fin (suivi des produits de dégra-
dation), à condition de disposer de conditions
favorables aux microorganismes, de l’outil
analytique adéquat et d’hypothèses sur les
produits à rechercher.

Avons-nous regardé au bon endroit ?
Les sols sont bien connus pour leur hétérogé-
néité en ce qui concerne un grand nombre de
paramètres parmi lesquels le caractère aérobie.
Ils ne permettent pas en général le développe-
ment de processus anaérobies stricts comme la
méthanogénèse.  La déchloration réductive se
réalisant mieux en anaérobiose, les sédiments
qui ont été exposés à la chlordécone par ruissel-
lement, érosion et lixiation des sols contaminés
pourraient être des milieux plus favorables et se
révéler être de bonnes sources d’inoculum pour
des cultures d’enrichissement au laboratoire
(Devault et al., 2011). 

Avons-nous exposé les bons organismes à la
chlordécone ?
En plus des tentatives d’enrichissements de
microorganismes capables de déhalogéner la
chlordécone à partir de sols et de sédiments
contaminés comme inoculum de départ, il
semble judicieux de tester si des cultures de
bactéries connues pour être déchlorantes
auraient aussi l’aptitude à attaquer la chlordé-
cone :  (1) En ajoutant un mélange de chlordécone
et d’autres composés halogénés (en espérant un
dopage de l’activité déchlorante, Bedard et al,
1998) à des cultures en milieu non renouvelé de
microorganismes issus des collections ; (2) en

28

formule C10Cl12 même si la réaction était restreinte
à l’élimination d’un seul chlore porté par le
carbone 10 (Andrade & Wheeler, 1974 ; Andrade
et al., 1975). La déchloration très limitée dans ce
cas, était probablement le résultat d’une réacti-
vité différente entre les deux molécules et lié à
des expériences réalisées sans ajout exogène de
donneurs d’électrons (matière organique) et donc
à l’absence d’une source adéquate d’équivalents
réducteurs nécessaires à la réaction.
Une autre caractéristique intéressante des
méthanogènes correspond au fait qu’elles
semblent très résistantes à la toxicité de la CLD
comparées à d’autres procaryotes. Aucune toxi-
cité n’a été observée à 0,79 mg/l dans le cas de
M. thermophila (Jablonski et al., 1996) et jusqu’à
100 mg CLD/kg poids sec de sédiments pour des
méthanogènes marines (Kiene & Capone, 1984),
c’est-à-dire des concentrations très supérieures
à celles qui sont normalement rencontrées dans
les sols et les environnements aquatiques antil-
lais : 0,2 – 50 mg/kg de poids sec pour les sols
(Cabidoche et al., 2009) ; 0,06 – 0,21 µg/l pour
l’eau des rivières (Snegaroff, 1977) ; 5 – 552
µg/kg de poids sec pour les MES (Matières En
Suspension) et les sédiments des estuaires
(Bertrand et al., 2009 ; Bocquené et al., 2005). 
Les considérations précédentes montrent que
Jablonski et al. (1996) avaient certainement
raison de conclure à partir de leur travail que
“… des études supplémentaire étaient néces-
saires pour déterminer si des producteurs de
méthane...pourraient être utilisés pour la bioré-
médiation de sédiments contaminés par la chlor-
décone...”. Les recherches sur la CLD se sont
malheureusement arrêtées aux Etats Unis étant
donné que toutes les solutions de remédiation
des sédiments de la James River étaient écono-
miquement inenvisageables (Hugget & Bender,
1980). Les sédiments contaminés ont alors été
progressivement confinés sous une couche de
sédiments propres coupant le transfert de CLD
vers la chaîne trophique (Luellen  et al., 2006).

APTITUDE NON EXPLORÉE DES
MICRO-ORGANISMES CONNUS
POUR RESPIRER LES COMPOSÉS
ORGANIQUES HALOGÉNÉS À DÉ-
CHLORER LA CLD
Aujourd'hui, de nombreuses bactéries respirant
les composés organiques halogénés et appartenant
aux genres Anaeromyxobacter, Dehalobacter,
Dehaloccocoides, Desulfomonile, Desulfitobacte-
rium, Desulforomonas, Desulfovibrio, Sulfurospi-

rillum sont disponibles en culture pure dans les
collections de microorganismes (El Fantroussi et
al., 1998 ; Smidt & de Vos, 2004). Même si ces
microorganismes ont été isolés sur des composés
organohalogénés spécifiques, le spectre de
composés qu'ils sont susceptibles de déhalogéner
pourrait se révéler être beaucoup plus large que
celui initialement pensé et il serait pertinent de
tester leur capacité à attaquer la CLD.

SÉQUENCES DE CONDITIONS
ANAÉROBIES ET AÉROBIES COMME
STRATÉGIE POUR OBTENIR
LA MINÉRALISATION ULTIME
DES COMPOSÉS ORGANIQUES
POLYCHLORÉS
Il est maintenant généralement admis par la
communauté scientifique que les composés orga-
niques polychlorés sont plus facilement accessibles
aux microorganismes anaérobies qu'aérobies, et
que la vitesse de leur déchloration réductive
diminue avec le nombre d'atome de chlore
restant sur la chaîne carbonée. Cela entraîne
fréquemment l'accumulation d'intermédiaires
moins chlorés dans les environnements anaéro-
bies où leur dégradation devient très lente voire
impossible (Mohn & Tiedje, 1992). Les résultats de
Holmstead (1976) confirment cela pour le mirex. 
Les composés partiellement déchlorés sont par
contre beaucoup plus accessibles aux microor-
ganismes aérobies que les produits de départ et
ces microorganismes peuvent les dégrader avec
des cinétiques rapides (Guiot et al., 1994; Field et
al., 1995). Comme déjà suggéré par Orndorff &
Colwell (1980), une succession de conditions
anaérobies et aérobies pourraient donc se
révéler optimales pour atteindre la minéralisa-
tion ultime de la CLD comme cela a été observé
pour d'autres pesticides polychlorés tels que le
DDT (Beunink & Rehm, 1988), le methoxychlor
(Fogel et al., 1982) ou l'acide 2,3,6-trichloroben-
zoïque (Gerritse & Gottschal, 1992).

BILAN DE LA BIBLIOGRAPHIE
La revue de littérature suggère ainsi que la
chlordécone pourrait finalement ne pas être
aussi récalcitrante à une biodégradation que ce
que l'on pensait jusqu'à présent, ce qui nous
conduit à une série de questions :

Pourquoi n'avons-nous pas encore trouvé de
microorganismes capables de dégrader la chlor-
décone ?
De tels organismes n'existent peut être tout
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faisant la même chose sur des colonnes de sédi-
ments ou de sols inoculées avec des organismes
de collections ou contenant des populations
autochtones déchlorantes. 

APPLICATION POTENTIELLE
La bioremédiation est fréquemment présentée
comme une stratégie à faible coût, potentielle-
ment fiable (si bien comprise et mise en œuvre)
et non invasive pour la dépollution des sols et
des sédiments. Cependant, avant d’utiliser cette
technologie, il est nécessaire de prouver, par une
démonstration de principe, que les microorga-
nismes peuvent dégrader (déchlorer) la CLD en
produits moins toxiques. Nous proposons un
programme de criblage extensif dans lequel
toutes les options envisageables seraient tes-
tées : utilisation de cultures pures de microor-
ganismes déchlorants, de cultures mixtes
définies et non définies en présence ou pas d’au-
tres organochlorés, et/ou de cosubstrats. 

Techniques analytiques
Le développement de techniques analytiques
“simples” pour la détection de la chlordécone et
de ses congénères moins halogénés est crucial
afin de diminuer les coûts et les temps d’analyse
et de s’assurer de l’inocuité des produits de
dégradation. 

Cadre théorique
Un cadre théorique sur l’énergétique des réac-
tions de déchloration potentiellement mises en
œuvre lors de la dégradation de la chlordécone
serait le bienvenu. Les énergies libres de forma-
tion des composés halogénés ont été utiles dans
le passé pour définir de façon rationnelle les
voies de dégradation de plusieurs classes de
molécules et il serait donc intéressant de disposer
de ces données dans le cas de la chlordécone.

PERSPECTIVES DE RECHERCHE
De façon à obtenir in situ une transformation
biologique importante de la chlordécone, trois
conditions initiales semblent requises :
- Anaérobiose
- Présence d’un donneur d’électrons et d’une

source de carbone (qui peuvent être iden-
tiques)

- Présence de microorganismes ayant la capacité
à déchlorer la chlordécone

A priori, les deux premières conditions semblent
faciles à remplir au moyen de l’apport de
matière organique à l’environnement. La

simplement pas. Il est possible aussi que nous
n'ayons pas (1) cherché suffisamment, (2) cherché
aux bons endroits, (3) pas exposé les bons orga-
nismes à la chlordécone ou (4) que les microorga-
nismes qui réalisent les réactions de déchloration
de cette molécule ne soient pas capables de récu-
pérer l'énergie libérée au cours de la réaction les
rendant par la même beaucoup plus difficile à
trouver. 

L'effort de recherche pour trouver des orga-
nismes anaérobies capables de respirer la chlor-
décone a-t-il été suffisant ?
Les processus anaérobies sont lents. Des temps
de génération de l'ordre de jours ou de
semaines sont courants en condition de labora-
toire et donc dans l'environnement. Cela signifie
que l'observation des premiers signes de déchlo-
ration peut nécessiter beaucoup de patience au
laboratoire et un suivi très minutieux au champ.
Cela implique un temps d’observation plus long
(annuel) et plus fin (suivi des produits de dégra-
dation), à condition de disposer de conditions
favorables aux microorganismes, de l’outil
analytique adéquat et d’hypothèses sur les
produits à rechercher.

Avons-nous regardé au bon endroit ?
Les sols sont bien connus pour leur hétérogé-
néité en ce qui concerne un grand nombre de
paramètres parmi lesquels le caractère aérobie.
Ils ne permettent pas en général le développe-
ment de processus anaérobies stricts comme la
méthanogénèse.  La déchloration réductive se
réalisant mieux en anaérobiose, les sédiments
qui ont été exposés à la chlordécone par ruissel-
lement, érosion et lixiation des sols contaminés
pourraient être des milieux plus favorables et se
révéler être de bonnes sources d’inoculum pour
des cultures d’enrichissement au laboratoire
(Devault et al., 2011). 

Avons-nous exposé les bons organismes à la
chlordécone ?
En plus des tentatives d’enrichissements de
microorganismes capables de déhalogéner la
chlordécone à partir de sols et de sédiments
contaminés comme inoculum de départ, il
semble judicieux de tester si des cultures de
bactéries connues pour être déchlorantes
auraient aussi l’aptitude à attaquer la chlordé-
cone :  (1) En ajoutant un mélange de chlordécone
et d’autres composés halogénés (en espérant un
dopage de l’activité déchlorante, Bedard et al,
1998) à des cultures en milieu non renouvelé de
microorganismes issus des collections ; (2) en
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formule C10Cl12 même si la réaction était restreinte
à l’élimination d’un seul chlore porté par le
carbone 10 (Andrade & Wheeler, 1974 ; Andrade
et al., 1975). La déchloration très limitée dans ce
cas, était probablement le résultat d’une réacti-
vité différente entre les deux molécules et lié à
des expériences réalisées sans ajout exogène de
donneurs d’électrons (matière organique) et donc
à l’absence d’une source adéquate d’équivalents
réducteurs nécessaires à la réaction.
Une autre caractéristique intéressante des
méthanogènes correspond au fait qu’elles
semblent très résistantes à la toxicité de la CLD
comparées à d’autres procaryotes. Aucune toxi-
cité n’a été observée à 0,79 mg/l dans le cas de
M. thermophila (Jablonski et al., 1996) et jusqu’à
100 mg CLD/kg poids sec de sédiments pour des
méthanogènes marines (Kiene & Capone, 1984),
c’est-à-dire des concentrations très supérieures
à celles qui sont normalement rencontrées dans
les sols et les environnements aquatiques antil-
lais : 0,2 – 50 mg/kg de poids sec pour les sols
(Cabidoche et al., 2009) ; 0,06 – 0,21 µg/l pour
l’eau des rivières (Snegaroff, 1977) ; 5 – 552
µg/kg de poids sec pour les MES (Matières En
Suspension) et les sédiments des estuaires
(Bertrand et al., 2009 ; Bocquené et al., 2005). 
Les considérations précédentes montrent que
Jablonski et al. (1996) avaient certainement
raison de conclure à partir de leur travail que
“… des études supplémentaire étaient néces-
saires pour déterminer si des producteurs de
méthane...pourraient être utilisés pour la bioré-
médiation de sédiments contaminés par la chlor-
décone...”. Les recherches sur la CLD se sont
malheureusement arrêtées aux Etats Unis étant
donné que toutes les solutions de remédiation
des sédiments de la James River étaient écono-
miquement inenvisageables (Hugget & Bender,
1980). Les sédiments contaminés ont alors été
progressivement confinés sous une couche de
sédiments propres coupant le transfert de CLD
vers la chaîne trophique (Luellen  et al., 2006).

APTITUDE NON EXPLORÉE DES
MICRO-ORGANISMES CONNUS
POUR RESPIRER LES COMPOSÉS
ORGANIQUES HALOGÉNÉS À DÉ-
CHLORER LA CLD
Aujourd'hui, de nombreuses bactéries respirant
les composés organiques halogénés et appartenant
aux genres Anaeromyxobacter, Dehalobacter,
Dehaloccocoides, Desulfomonile, Desulfitobacte-
rium, Desulforomonas, Desulfovibrio, Sulfurospi-

rillum sont disponibles en culture pure dans les
collections de microorganismes (El Fantroussi et
al., 1998 ; Smidt & de Vos, 2004). Même si ces
microorganismes ont été isolés sur des composés
organohalogénés spécifiques, le spectre de
composés qu'ils sont susceptibles de déhalogéner
pourrait se révéler être beaucoup plus large que
celui initialement pensé et il serait pertinent de
tester leur capacité à attaquer la CLD.

SÉQUENCES DE CONDITIONS
ANAÉROBIES ET AÉROBIES COMME
STRATÉGIE POUR OBTENIR
LA MINÉRALISATION ULTIME
DES COMPOSÉS ORGANIQUES
POLYCHLORÉS
Il est maintenant généralement admis par la
communauté scientifique que les composés orga-
niques polychlorés sont plus facilement accessibles
aux microorganismes anaérobies qu'aérobies, et
que la vitesse de leur déchloration réductive
diminue avec le nombre d'atome de chlore
restant sur la chaîne carbonée. Cela entraîne
fréquemment l'accumulation d'intermédiaires
moins chlorés dans les environnements anaéro-
bies où leur dégradation devient très lente voire
impossible (Mohn & Tiedje, 1992). Les résultats de
Holmstead (1976) confirment cela pour le mirex. 
Les composés partiellement déchlorés sont par
contre beaucoup plus accessibles aux microor-
ganismes aérobies que les produits de départ et
ces microorganismes peuvent les dégrader avec
des cinétiques rapides (Guiot et al., 1994; Field et
al., 1995). Comme déjà suggéré par Orndorff &
Colwell (1980), une succession de conditions
anaérobies et aérobies pourraient donc se
révéler optimales pour atteindre la minéralisa-
tion ultime de la CLD comme cela a été observé
pour d'autres pesticides polychlorés tels que le
DDT (Beunink & Rehm, 1988), le methoxychlor
(Fogel et al., 1982) ou l'acide 2,3,6-trichloroben-
zoïque (Gerritse & Gottschal, 1992).

BILAN DE LA BIBLIOGRAPHIE
La revue de littérature suggère ainsi que la
chlordécone pourrait finalement ne pas être
aussi récalcitrante à une biodégradation que ce
que l'on pensait jusqu'à présent, ce qui nous
conduit à une série de questions :

Pourquoi n'avons-nous pas encore trouvé de
microorganismes capables de dégrader la chlor-
décone ?
De tels organismes n'existent peut être tout
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recherche devrait donc se focaliser tout d’abord
sur les questions suivantes : 

1. Est-ce que des microorganismes autochtones
capables d’attaquer la chlordécone sont
présents dans l’environnement et leur activité
non détectée parce qu’elle ne peut s’exprimer
à cause de conditions environnementales
inadéquates ? Les sols volcaniques antillais
sont en effet oxiques et bien que riches en
matière organique, cette dernière semble être
peu minéralisable et donc non facilement
accessible comme source de carbone et
d’énergie (Chevallier et al. 2010).

2. Est-ce que les bactéries respirant les organo-
chlorés et les méthanogènes sont réellement
capables de déchlorer la chlordécone et si oui
quel niveau de transformation de la molécule
permettent-elles d’atteindre et dans quelles
conditions environnementales sont-elles en
mesure de le faire ?

Dans le cas des méthanogènes, l’utilisation de
cultures pures ne seraient pas nécessaires étant
donné qu’une source gratuite de ces microorga-
nismes correspond aux sédiments de mangroves
ou aux boues de digesteurs anaérobies dont
certaines sont disponibles aux Antilles (digesteurs
traitant des vinasses de distillerie de rhum ou la
fraction organique des ordures ménagères).

3. Si une activité de déhalogénation  efficace de
CLD était vérifiée pour les microorganismes
cités précédemment alors, est-ce que la CLD
présente dans les environnements impactés
est accessible à ces microorganismes et/ou
comment augmenter cette accessibilité (lessi-
vage du sol avec des tensioactifs, sélection de
conditions de croissance pour obtenir des
cellules microbiennes naines avec une capa-
cité accrue de colonisation du milieu, etc) ?

4. Si les microorganismes sélectionnés ne miné-
ralisent pas la CLD, mais transforment seule-
ment sa structure de façon partielle, alors :
est-ce que les intermédiaires moins chlorés
susceptibles d’être formés seront minéralisa-
bles en aérobiose et moins toxiques ?

La réponse à toutes les questions précédentes
peut être obtenue par des expériences à
l’échelle du laboratoire. L’application des résul-
tats obtenus en vue d’une remédiation des sols
par des techniques ex situ ou in situ nécessitera
d’être validée à l’échelle pilote. Dans les deux
cas, le donneur d’électrons (indispensable aux
processus biologiques) pourrait être ajouté sous
la forme de déchets organiques tels que les
vinasses. 
En l’absence de microorganismes autochtones
capables d’attaquer la CLD, il serait nécessaire
d’apporter aux sols les microorganismes
exogènes préalablement sélectionnés, si possible
les cultures mixtes non définies de méthano-
gènes disponibles dans les îles. Dans la mesure
où une phase aérobie s’avèrerait indispensable
pour permettre la minéralisation ultime de la
CLD et la détoxification du milieu, le temps
exact pour réaliser le changement de conditions
rédox nécessitera un suivi fin de la concentra-
tion de CLD et des intermédiaires de déchlora-
tion ainsi que du chlore inorganique libéré. Dans
des applications futures, le suivi du processus
pourrait être simplifié si une relation est trouvée
entre la concentration initiale de CLD et le
temps des phases anaérobies et aérobies néces-
saires pour atteindre ces objectifs. En parallèle
à la validation des concepts de remédiation
développés au laboratoire, l’étude à l’échelle
pilote devra être conçue de façon à permettre
d’estimer le coût du traitement sélectionné et
définir si en plus des aspects techniques il est
aussi économiquement viable.
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Hystérèse :  le phénomène
d’hystérèse signifie que
pour deux procédés
physiques inverses dans
un même système (par
exemple l’adsorption
et la désorption d’un
contaminant sur une
matrice solide),
le processus suit deux
chemins différents dans
un espace coordonné
(par exemple dans
l’espace concentration
du polluant dans
la phase liquide/
concentration sur
le matériel adsorbant,
respectivement
à l’équilibre).

Fig. 1. Vues de la molécule
de chlordécone (a),
cubane (b), et méthane
(c). Les liaisons C-C
dans la CLD et le
cubane sont à 90°,
tandis que l’angle
des liaisons C-H
du méthane et les
liaisons C-C des
aliphatiques organiques
est de 109°.
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contraint (instable) mais cinétiquement stable,
en raison du manque de voies de décomposition
spontanée.
En résumé, d’un côté le cubane et ses dérives
sont théoriquement instables à cause de la
tension causée par l’angle de la liaison. Tandis
que, d’un autre côté, ils s’avèrent être cinéti-
quement stables. La stabilité de la CLD semble
être accrue par l’encombrement stérique des
grands atomes de chlore qui agissent comme
une barrière physique à l’approche d’autres
réactifs.
En pratique, la CLD est caractérisée par sa persis-
tance lorsque libérée dans l’environnement mais

aussi par sa toxicité et ses effets adverses sur la
santé humaine. Ce qui est cohérent avec la sévé-
rité de la contamination des sols par la CLD dans
les Antilles françaises qui a été bien documentée
(Cabidoche et al., 2009). Par ailleurs, les études
précédentes sur le devenir de la molécule, sa
transformation et sa dégradation ont été
passées en revue par Macarie (2010). Elles
peuvent être résumées comme suit :

1.1) En conditions anaérobies
Par des consortiums de Méthanoarchaea
Il existe quelques arguments en faveur de la
déchloration de la chlordécone et de l’ouverture
de sa cage homocubane par les méthanogènes.
Methanosarcina thermophila, par exemple, a
été cultivée sur un milieu riche en acétate et a
converti 86% de la chlordécone marquée au C14

(concentration initiale de 0,79 g/L, pendant 10
jours, à 50°C) en des produits proches de ceux
obtenus lors du traitement de la chlordécone
par la vitamine B12 (Jablonski et al., 1996). Néan-

1) COROLLAIRES SUR LA TRANS-
FORMATION ET LA DÉGRADATION
DE LA CHLORDÉCONE

La chlordécone (CLD) est un pesticide
déca-chloré, appartenant à la famille des
composés organiques bishomocubanes,

qui n’est plus fabriqué (Macarie, 2010). En tant
que tel, la chlordécone est un dérivé chloré hau-
tement substitué de cubane (Fig. 1a,b). D’après
Wade (2003), la CLD comme le chlordane, un
autre pesticide chloré cycloaliphatique, peut
être synthétisée à partir du cyclo-pentane.

Les chercheurs croyaient que des molécules
carbonées de structure cubique ne pouvaient
pas exister ; à cause de l’angle à 90°, inhabituel-
lement aigu, des atomes de carbone, on s’at-
tendait en effet à ce que les liaisons C-C soient
trop fortement déformées et donc instables. Il
est nécessaire de rappeler que la liaison simple
C-C est due à l’hybridation sp3 qui est caracté-
risée par une symétrie tétraédrique avec des
angles de liaison à 109° (Fig. 1c). D’un autre
côté, l’angle de la liaison dans les cubanes est de
90° ou 88° en conformation plissée du cyclobu-
tane, soit une différence de 19° à 21°. La forme
plissée de la structure conformationnelle des
cycloalcanes relâche la tension de torsion (posi-
tion éclipsée et décalée des substituants) au
dépend de l’augmentation de la tension sur
l’angle de la liaison (Brown and Foote, 2002) ;
néanmoins pour le cyclobutane et le cyclopen-
tane, le passage en conformation plissée semble
être associé à une relative diminution de la
tension intramoléculaire globale. Une fois
formé, le cubane est géométriquement
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