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LISTE DES ABREVIATIONS 

 

BCD "Base-catalyzed decomposition" (décomposition par catalyse basique) 

CEC Capacité d'échange cationique (du sol) 

CiTEPA Centre interprofessionnel technique d'études de la pollution atmosphérique 

CO2 Dioxyde de carbone (gaz carbonique) 

DHT Dose hebdomadaire tolérable 

EFSA Autorité européenne de sécurité alimentaire 

EPA Agence américaine de protection de l'Environnement 

FAO Organisation des Nations unies pour l'alimentation et l'agriculture 

HAP Hydrocarbure aromatique polycyclique 

HAPH Hydrocarbure aromatique polycyclique halogéné 

JECFA Comité d'experts FAO/OMS sur les additifs alimentaires 

KOC Coefficient de partage carbone organique/eau ou matière organique/eau 

KOW Coefficient de partage octanol/eau 

MLP "Major Latex-like Protein" (type de protéine à cavité interne hydrophobe) 

MO Matière organique 

MOD Matière organique dissoute 

MOP Matière organique particulaire 

OFSP Office fédérale de la santé publique 

OH Groupe hydroxyle (ou hydroxy) 

OMS Organisation mondiale de la santé 

OTAN Organisation du traité de l'Atlantique nord 

PCB Polychlorobiphényl 

PCDD Polychlorodibenzo-para-dioxine 

PCDF Polychlorodibenzofurane 
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PCP Polychlorophénol 

pH Potentiel hydrogène (mesure de l'alcalinité / acidité en chimie) 

PNUE Programme des Nations Unies pour l'environnement (UNEP pour l'acronyme anglais) 

POP Polluant organique persistant 

SCWE "Supercritical water extraction" (extraction à l'aide d'eau supercritique) 

SCWO "Supercritical water oxidation" (oxydation à l'aide d'eau supercritique) 

TEF "Toxic equivalency factor" (facteur d'équivalence toxique) 

TEQ "Toxic equivalent" (équivalant toxique) 

UV Ultraviolet 

ZVI "Zero-valent iron" (Fer à valence zéro) 
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RESUME EXECUTIF 

En synthèse de cette revue de littérature, nous retiendrons : 

• La très faible mobilité des dioxines et leur fort lien avec la matière organique. 
o Point qu’il faut nuancer en cas de présence de fortes concentrations de matière organique 

dissoute. 
• Les risques de dissémination sont donc d’abord liés à l’érosion hydrique voire éolienne, processus qu’il ne 

faut pas exclure sur un site comme Lausanne. 
• Le rôle peu documenté des lombriciens qui semblent en mesure de redistribuer un peu les dioxines via 

leurs turrricules – du moins ce serait le cas des anéciques mais ce n’est pas documenté1. Ceci peut aussi 
favoriser le transport érosif, notamment depuis des prairies en pente (hauts de Lausanne). 

• La toxicité d’abord liée à la consommation des productions animales, œufs, lait et viandes.  
• La grande diversité des méthodes de remédiations proposées, sans qu’aucune ne paraisse satisfaisante : 

o Efficacité limitée et / ou coût direct exorbitant. 
o Coût indirect écologique très inquiétant (énergie grise, produits chimiques toxiques, destruction du 

sol). 
o La quasi-impossibilité de préserver le sol de la destruction, sauf dans le cas des méthodes de 

bioremédiation dont les essais sont pour l’instant très lacunaires et ne permettent pas de les 
considérer comme opérationnels.  

o Les risques associés (production de métabolites toxiques, dissémination non contrôlée) se 
retrouvent dans presque tous les cas. 

S’agissant de la bioremédiation, il paraît difficile de recommander une recherche particulière. La phytoremédiation n’offre 
pas de perspective technique réelle. Les rares bons résultats publiés (mal documentés) mériteraient peut-être un nouveau 
test, mais ce sera couteux. La remédiation microbienne (fongique ou bactérienne) apporte quelques résultats 
encourageants mais limités : à des conditions très contrôlées (milieu liquide, laboratoire), généralement limité à quelques 
congénères, d’application difficilement imaginable in situ et comportant le risque de génération de métabolites toxiques. 

On pourrait imaginer une expérimentation de remédiation microbienne, mais sur les matériaux existants (éviter les 
matériaux modèles) et avec les principaux congénères présents, incluant le suivi des métabolites ce qui paraît finalement 
hors de portée. 

Aussi, la remédiation des sols de Lausanne paraît devoir être traitée au mieux au cas par cas en testant des méthodes, 
sous réserve que les coûts directs et indirects soient supportables. Cette complexité, cette casualité et l’absence de 
solution acceptable fait dire à Weber (2008) : “The approaches typically require high creativity, since the solutions are 
often not achievable using standard engineering techniques and may require rather unique methods, depending on the 
site ». Face à ces limites évidentes, nous soulevons précisément la possibilité (à examiner en détail) d’une autre voie qui 
serait la suivante : 

• Décapage de la couche contaminée (lorsqu’elle ne dépasse pas une épaisseur trop grande, e.g. 40 cm). 

                                                           
1 Mais peut-être fait sur colonnes de sol à l’image du travail réalisé pour le mercure 
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• Décapage de la couche sous-jacente, enfouissement de la couche contaminée sous cette couche, profondeur 
à déterminer mais au moins de 40 cm.  

• Reconstitution d’un horizon A en surface et remise en culture. 

Quelques arguments favorables : 

• Très peu de mobilité des dioxines enfouies à craindre (conditions de surveillance à définir, notamment selon la 
configuration du sous-sol et de la nappe). Surveillance des remontées par turricules à effectuer.  

• Diminution 7 suppression des risques de transfert (volatilisation, érosion) et d’ingestion.  
• Coût direct et environnemental réduit, conservation des matériaux terreux. 
• Rapidité d’intervention. 
• Possibilité de ré intervenir sur le site dès que de moins mauvaises alternatives apparaissent. 

La liste des « pour » et « contre » peut être développée. Cette stratégie, en l’état, n’est pas conforme à la législation suisse 
de protection des sols. En revanche elle ne semble pas contraire à la convention de Stockholm. Nous l’évoquons dans la 
mesure où il est clair qu’aucune solution simple et uniforme n’est disponible, et que la situation demande une adaptation 
importante des cadres de réflexion. Son acceptabilité serait à établir sur le terrain, par analyse comparée des alternatives. 
Il ne nous appartient pas de la développer dans le cadre de ce mandat, mais elle nous semble à ne pas négliger. 
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OBJECTIFS DU RAPPORT D’ETUDE 

Suite à la découverte de teneurs importantes en dioxines dans des sols lausannois, et afin d'étayer un plan d'action, il est 
important de mettre à disposition des décideurs une synthèse des connaissances permettant de définir précisément la 
problématique posée par les dioxines dans les sols, leur mobilité, leur évolution et leur remédiation.  
Tenant compte des documents de synthèse a priori existants, cette étude vise à mettre à disposition cette information et 
à définir les voies d'action possibles plus particulièrement en termes de remédiation sur la base d'une analyse critique de 
la littérature.  
Au vu du peu d'informations à disposition concernant en particulier les possibilités de remédiation et la problématique 
ayant un intérêt national, il est prévu que le projet soit cofinancé par l'OFEV et le canton de Vaud afin que les résultats 
puissent profiter à l'ensemble de la Suisse. 
Un rapport documenté avec la littérature scientifique et d'ingénierie sera produit, il documentera les points suivants : 

• Sources de référence pour nature et origine des dioxines. 
• Bref rappel, écotoxicologie associée aux dioxines. 
• Bref rappel des sources et faits marquants pour le comportement des dioxines dans les sols: réactivité, 

adsorption, spéciation et mobilité -y compris par médiation biologique. Voies métaboliques des dioxines dans 
les sols et leurs conséquences. 

• Revue des principales études de sites contaminés à l'international. 
• Synthèse des essais de remédiation réalisés : 

o Méthodes proposées (y inclus bioremédiation). 
o Revue des cas et de leur efficacité et coût (dans la mesure du possible sur ce dernier point). 
o Analyse critique des méthodes proposées (efficience, risques pour le sol et l'environnement). 

• Synthèse générale : modes d'actions a priori envisageables, conditions associées. 
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1. DEFINITION DU TERME « DIOXINES » 

Les dioxines sont des composés organiques faisant partie de la famille des hydrocarbures aromatiques polycycliques 
halogénés (HAPHs). Comme le montre la Figure 1, les dioxines sont toutes composées de deux cycles benzéniques, les 
classant dans la catégorie des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) dit légers (ce qui est le cas en dessous 
de quatre cycles aromatiques). Ceux-ci sont reliés entre eux via deux atomes d’oxygènes (pont di-éther) dans le cas des 
polychlorodibenzo-para-dioxines (PCDDs), via un seul atome d’oxygène plus une liaison simple carbone-carbone dans 
les cas des polychlorodibenzofuranes (PCDFs) et uniquement par une liaison simple carbone-carbone dans le cas des 
polychlorobiphényls (PCBs). 

 
Figure 1 Structures chimiques des dioxines (Kulkarni et al., 2008). 

Les positions numérotées sur la Figure 1 indiquent les emplacements possibles pour les atomes de chlore. En fonction 
du nombre de chlore et de leurs positions sur les cycles benzéniques, il existe 135 molécules de PCDFs et 75 molécules 
de PCDDs, appelées congénères.  
Parmi ces 210 molécules de PCDD/Fs possibles, 17 congénères, comportant entre 4 et 8 chlores (et possédant toujours 
des chlores sur les positions 2, 3, 7 et 8), sont listés comme toxiques (Kulkarni et al., 2008). Il faut ajouter à ceux-ci 12 
molécules de PCBs assimilées aux dioxines (ou « dioxin-like » en anglais), présentant les mêmes caractéristiques, tant 
concernant leur structure chimique que leur mécanisme d’action au niveau cellulaire et donc leur toxicité (Hoogenboom 
et al., 2020). Les congénères possédant le même nombre d’atome de chlore forment des groupes d’homologues, 
généralement nommés à l’aide des préfixes : mono-, di-, tri-, tetra- (Te-), penta- (Pe-), hexa- (Hx-), hepta- (Hp-) et octa- 
(O-). Si aucune précision supplémentaire n’est donnée dans le texte, ce sont donc ces 29 molécules (voir Tableau 3) qui 
seront considérées dans ce document sous l’appellation générique « dioxines ». 
Enfin, si les dioxines chlorées sont les plus répandues, il existe également en très faibles quantité des dérivés bromés des 
dioxines, ainsi que des dérivés fluorés à l’état de trace (Alexander et al., 2000), des atomes de brome (Fernandes and 
Falandysz, 2021) et de fluor (Qu et al., 2019) pouvant remplacer partiellement ou complètement ceux de chlore. La toxicité 
de ces dérivés est supposée comparable à celle des homologues chlorés mais peu de recherches ont été réalisées sur 
le sujet. 
  



 

9 

 

 

2. NATURE ET PROPRIETES PHYSICOCHIMIQUES IMPORTANTES DES DIOXINES 

Dans le cadre d’études de polluants, une bonne connaissance de leurs propriétés physicochimiques est importante afin 
de comprendre et prédire leur mobilité, leur dégradation et leur accumulation dans les différentes parties de 
l’environnement (Alexander et al., 2000).  
Dans le cas des PCDD/Fs, les quantités synthétisées sont si faibles qu’il est difficile d’obtenir des données expérimentales. 
De même, peu de données existent concernant spécifiquement les PCBs assimilés aux dioxines. C’est pourquoi, les 
valeurs sont fréquemment issues de méthodes prédictives, basées sur des mesures expérimentales pour certains 
congénère et généralisées aux différents groupes d’homologues. Les Tableau 1 et Tableau 2 contiennent certaines 
propriétés physicochimiques d’intérêt, respectivement pour les PCDD/Fs et pour les PCBs. 
Tableau 1 Propriétés physicochimiques des homologues de PCDD/Fs (Park et al., 2011). 

 

Tableau 2 Propriétés physicochimiques des homologues de PCBs (Pereira, 2004). Le cadre bleu met en évidence les 
groupes d’homologues concernés par les PCBs assimilés aux dioxines (aucune valeur de constante de Henry n’a pu être 
trouvée). 

 

La solubilité dans l’eau à 25°C, permet d’évaluer la capacité d’une molécule à s’y dissoudre et donc à se retrouver dans 
les milieux aqueux. Plus la valeur de ce paramètre est grande plus la molécule sera soluble dans l’eau. Concernant les 
dioxines, celle-ci baisse lorsque le nombre de chlore augmente et les PCBs sont plus solubles que les PCDD/Fs avec un 
nombre de chlore équivalent. 
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Le coefficient de partage octanol/eau (Kow) permet d’estimer le caractère hydrophobe ou lipophile des composés. Plus la 
valeur est grande, plus le composé aura d’affinité pour la partie organique du mélange et donc plus il sera hydrophobe. 
L’hydrophobie augmente avec le nombre de chlores pour les dioxines, sans réelle distinction entre les PCDD/Fs et les 
PCBs pour un nombre de chlores équivalent. 
La volatilité des molécules peut être appréciée grâce à deux paramètres différents. La constante de Henry rend compte 
du phénomène d’évaporation à partir d’une solution aqueuse, alors que la pression de vapeur traduit la propension d’un 
composé à passer de sa phase liquide pure à sa phase gazeuse. Le premier possède des valeurs d’autant plus grandes 
que le composé est volatile et celles-ci diminuent globalement lorsque le nombre d’atomes de chlore augmente pour les 
PCDD/Fs. Le second suit la même logique, plus les valeurs de pression de vapeur sont élevées, plus les molécules ont 
tendance à s’évaporer. Ces valeurs diminuent lorsque le nombre de chlore augmente pour les dioxines de manière 
générale et les PCBs se montrent beaucoup plus volatils que les PCDD/Fs avec le même nombre de chlore (d’un facteur 
108 prenant en compte la conversion : 1 Pa = 0.00750062 mmHg). 
Pour résumer, les dioxines sont des molécules chimiquement stables (jusqu’à 800°C) qui possèdent de manière 
générale une nature fortement hydrophobe et lipophile. De ce fait, elles se concentrent le long de la chaîne alimentaire 
(Alexander et al., 2000). On notera également que le nombre d’atome de chlore présent influence l’ensemble de leurs 
propriétés physicochimiques et que les PCBs sont plus volatils que les PCDD/Fs. 
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3. TOXICITE DES DIOXINES, VOIES DE CONTAMINATION POUR L’ETRE HUMAIN ET 
ECOTOXICITE 

La toxicité des différentes molécules de dioxines est exprimée en facteurs d’équivalence toxique (ou TEF pour « Toxic 
Equivalency Factor ») par rapport au composé le plus toxique, à savoir la 2,3,7,8,-tétrachlorodibenzo-p-dioxine ou dioxine 
de Seveso, qui possède le facteur maximal de 1.Les dioxines se trouvant le plus souvent dans l’environnement sous 
la forme de mélanges de plusieurs congénères, leur toxicité globale est exprimée en concentration d’équivalent 
toxique (ou TEQ pour « Toxic Equivalent »). La concentration TEQ, exprimée généralement en ng kg-1 de matière sèche 
(m.s.), est calculée en multipliant la concentration massique de chaque composé par son TEF, puis en sommant 
l’ensemble des contributions : 

Concentration TEQ = ∑ (TEF x concentration massique du congénère) 
Ce mode d’évaluation de la toxicité des dioxines, dont les facteurs ont été mis à jour par l’Organisation mondiale de la 
Santé (OMS) en 2005 (Tableau 4) et qui prévalent aujourd’hui pour les mammifères (humains inclut), fait suite à d’autres 
précédemment utilisés que sont : les valeurs I-TEQ, se rapportant aux facteurs de toxicité de l’Organisation du traité 
Atlantique nord (OTAN) I-TEF établis en 1989 (Tableau 3) ainsi que la première estimation de ces mêmes facteurs déjà 
établis par l’OMS en 1998 et incluant pour la première fois les PCBs assimilés aux dioxines (Kulkarni et al., 2008). 
Tableau 3 Valeurs de I-TEF édictées par l’OTAN en 1989 pour les dioxines et furanes (Leray, 2017). 

 

Concernant les effets des dioxines sur la santé humaine, le Tableau 5 liste les manifestations cliniques observées à la 
suite d’une exposition aux différentes formes de dioxines. Il faut cependant distinguer les expositions de courte durée à 
des concentrations élevées en dioxines (liées à la pratique professionnelle ou à des accidents) des expositions chroniques 
dues à l’omniprésence des dioxines dans l’environnement en faibles quantités, ces dernières étant plus pertinentes dans 
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le contexte d’une problématique de santé publique. Dans ce dernier cas, l’action toxique des dioxines peut affecter 
plusieurs organes et les effets sont variables selon le type de cellules et de tissus touchés, l’âge et le sexe des sujets ainsi 
que les types de dioxines auxquels ils ont été exposés, le moment et la durée d’exposition (Mandal, 2005). Ceci rend 
compliqué l’établissement du lien entre les pathologies et l’exposition aux dioxines. Toutefois, il a été démontré que les 
dioxines provoquent une grande variété d’effets toxiques et sont cancérigènes chez les humains et les animaux. 
Les pathologies liées à une exposition aux dioxines semblent toucher plus particulièrement le foie, le thymus, la rate et le 
système endocrinien. De plus, les enfants seraient particulièrement vulnérables, les dioxines provoquant des effets 
négatifs sur le développement des systèmes immunitaire, nerveux et reproducteur (FAO, 2008).  
Tableau 4 Valeurs de TEF édictées par l’OMS en 2005 pour les composés assimilés aux dioxines (Jansson, 2008, basées 
sur les valeurs de Van den Berg et al., 2006). 

 

C’est avec cette perspective que le comité mixte FAO/OMS d’experts des additifs alimentaires (JECFA) a établi en 2001 
une recommandation sous forme de dose mensuelle tolérable provisoire (mais toujours inchangée) de 70 pg TEQ (OMS-
2005) par kilogramme de masse corporelle. Cette valeur correspond à la quantité de dioxines pouvant être ingérée 
durant la vie d’un individu sans effets détectable sur la santé et est exprimée par mois, afin de refléter que l’exposition 
considérée est cumulative et chronique plutôt que aiguë (OMS, 2016). De son côté, l’Autorité européenne de sécurité des 
aliments (EFSA) à récemment mis à jour sa recommandation sur la dose hebdomadaire tolérable (DHT) édictée en 2001, 
pour l’abaisser de 14 à 2 pg TEQ (OMS-2005) par kilogramme de masse corporelle. Les experts européens indiquent 
également que les expositions moyennes sont actuellement cinq fois plus élevée que cette nouvelle DHT pour l’ensemble 
des groupes d’âge (EFSA, 2018). 
Concernant les voies de contamination, plus de 90% de l’exposition quotidienne des êtres humains est due à 
l’alimentation et plus spécifiquement à la consommation d’aliments d’origine animale (Kanan and Samara, 2018). 
Ainsi, la viande, les produits laitiers, les œufs, le poisson et les fruits de mer sont les principales sources d’expositions, 
alors que les fruits, les légumes, les noix et les céréales ne posent pas de problèmes s’ils ne sont pas consommés de 
manière disproportionnée (Weber et al., 2018). Selon l’EFSA, l’exposition quotidienne moyenne de la population aux 
dioxines est estimée entre 0.57 et 2.54 pg TEQ (OMS-2005) par kilogramme de masse corporelle, avec évidemment des 
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variations importantes en fonction de la localisation des populations en lien avec leurs régimes alimentaires respectifs 
(Piskorska-Pliszczynska et al., 2014). 
Tableau 5 Manifestations cliniques observées suite à l’exposition à différentes formes de dioxines (Schecter et al., 2006). 

 

Enfin, une étude d’envergure menée en Allemagne, a permis de mettre en évidence que les sols ayant été contaminés 
par des pollutions diffuses antérieures sont actuellement la source majeure de contamination des aliments 
d’origine animale. Celle-ci montre notamment que pour les œufs, les concentrations maximales en dioxines autorisées 
par l’Union européenne peuvent être dépassées, même avec une concentration dans les sols inférieure à 5 ng TEQ (OMS-
2005) kg-1 (Weber et al., 2018). Précédemment, une autre publication concluait, sur la base de plusieurs études de 
populations, qu’il n’existe pas de lien entre les concentrations en dioxines trouvées dans le sérum humain et le fait de 
vivre sur un sol contaminé, autrement que via la consommation de produits d’origine animale, eux-mêmes provenant 
d’endroits où le sol est contaminé (Demond et al., 2012). Cependant, ceci montre bien que les sols jouent indirectement 
un rôle prédominant vis-à-vis de l’exposition des êtres humains aux dioxines et à leurs effets toxiques. 
Concernant l’écotoxicité des dioxines, à savoir la toxicité vis-à-vis des organismes vivants des écosystèmes, l’institut 
national français de l’environnement industriel et des risques (Ineris), signalait en 2005 dans sa fiche de données 
toxicologiques et environnementales portant sur les dioxines, que les données d’écotoxicité étaient relativement peu 
nombreuses et également peu fiables. La raison principale évoquée était de l’absence de validation des concentrations 
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d’exposition, du fait des coûts extrêmement élevés des analyses chimiques (Pichard, 2005). Cependant, ce manque de 
fiabilité est probablement aussi le fait de raisons intrinsèquement liées à la discipline. En effet, comme cela est souligné 
dans une revue de littérature sur les mécanismes connus liés à l’écotoxicité des POPs pour la faune sauvage (Vasseur 
and Cossu-Leguille, 2006), il est extrêmement compliqué d’extrapoler des observations faites à l’échelle d’individus, à des 
effets sur des populations entières. De plus, les auteurs mentionnent le fait que l’identification des facteurs de causalité 
est également difficile lors d’études in situ. Il est notamment délicat de distinguer les effets des différents polluants présents 
dans l’environnement et de les séparer d’autres sources d’effets néfastes, comme la destruction des habitats par exemple. 
Les interactions entre espèces, entre polluants et entre polluants et biomolécules, sont aussi problématiques pour identifier 
l’effet d’un polluant ou d’une catégorie de polluants sur une espèce ou un groupe d’espèces. Enfin, à l’inverse mais pour 
les mêmes raisons, il paraît évident que les résultats obtenus en conditions de laboratoire sont difficilement extrapolables 
aux conditions environnementales (Girones et al., 2021).  
Il existe pourtant des valeurs TEFs édictées par l’OMS en 1998 pour les oiseaux et les poissons (Tableau 6). Toutefois, 
ces données sont à prendre avec précautions puisqu’il existe des différences de toxicité entre des espèces parfois très 
proches (Hahn, 2002). En effet, une revue de littérature sur les effets du congénère 2,3,7,8-TCDD sur différents groupes 
écologiques (Boening, 1998) relate par exemple qu’il existe de grandes différences d’une espèce à l’autre pour les oiseaux 
et que les poissons sont beaucoup plus sensibles dans les premiers stades de leur développement qu’à l’âge adulte. De 
même, il y est mentionné que les gallinacés sont parmi les oiseaux les plus sensibles au 2,3,7,8-TCDD, mais qu’ils sont 
plus résistants que la plupart des mammifères et des poissons. En outre, les paramètres écologiquement importants les 
plus sensibles établis pour les mammifères et les oiseaux sont associés à la reproduction et les effets négatifs ont donc 
une portée transgénérationnelles. Or, ces éléments factuels ne peuvent être expliqué par les seules valeurs de TEFs du 
(Tableau 6) et certains sont même contradictoires avec ces chiffres. De plus, l’auteur ne manque pas de signaler que les 
courbes dose-réponse sont incertaines, car les études disponibles sont limitées et présentent de grandes différences entre 
les niveaux de traitements utilisés. Enfin, l’Agence américaine de protection de l’Environnement (EPA) a publié en 2008 
un document d’une centaine de pages destiné aux professionnels de la branche, portant sur l’application de la 
méthodologie d’équivalence de toxicité pour les PCDD/Fs et les PCBs dans le cadre de l’évaluation des risques 
écologiques (EPA, 2008). Ce document, bien que relativement imposant, ne constitue pas pour autant un guide complet 
pour l’évaluation des risques environnementaux liés aux dioxines, mais discute uniquement des avantages et inconvénient 
de l’utilisation de la méthode d’équivalence de toxicité. Ceci montre bien la difficulté que représente l’estimation des 
risques environnementaux à l’échelle de l’écosystème ainsi que le manque de données fiables concernant les 
dioxines dans ce domaine. 
Les paragraphes suivants présentent les résultats d’études écotoxicologiques plus récentes, dont la plupart se focalisent 
sur les plantes et les organismes vivant dans le sol. La première d’entre elles concerne des essais réalisés en laboratoire 
sur les effets pour une espèce de ver de terre (Eisenia andrei), d’un mélange de 10 PCDD/Fs inoculés dans un sol crée 
artificiellement (Belmeskine et al., 2012). Après 28 jours, les taux de mortalités observés sont de 0%, 10% et 100%, pour 
des concentrations de mélanges dans le sol contenant respectivement 0.1, 1.0 et 1.5 ng g-1 de 2,3,7,8-TCDD. Pour cette 
même concentration intermédiaire, les auteurs ont aussi observé un une diminution significative du taux de croissance 
des cellules et de l’activité phagocytaire par rapport à la concentration la plus faible, considérée comme non toxique. 
Concernant les micro-organismes du sol, une revue se focalisant sur les PCBs mais incluant également les congénères 
assimilés aux dioxines ainsi que les PCDD/Fs, met en évidence l’accumulation de PCBs et d’intermédiaires toxiques dans 
la membrane cytoplasmique des bactéries capables de dégrader les dioxines (Murugan and Vasudevan, 2018). Cela 
altère le comportement des cellules et provoque une réaction adaptative de défense des celles-ci qui maintiennent une 
activité métabolique faible mais ne croissent plus. Cet « état de veille » se traduit par des changement morphologiques, 
physiologiques, métaboliques et éventuellement génétiques, perturbant la synthèse des protéines, l’activité enzymatique 
et provoquant des modifications de la structure et de la composition des parois cellulaires des bactéries en question. Cela 
est confirmé par une autre revue de littérature qui rapporte les atteintes liées au métabolisme lipidique des micro-
organismes du sol lorsque ceux-ci sont exposés à des dioxines (Mahfouz et al., 2020). Il en résulte une augmentation de 
la fluidité et de la perméabilité des parois cellulaires, que ce soit pour les bactéries anaérobies ou aérobies. Par ailleurs, 
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ces effets négatifs sont significatifs mais prévisibles et les auteurs signalent donc que ces signatures lipidiques pourraient 
servir d’outils de monitoring en cas de pollution des sols aux dioxines. 
Tableau 6 Valeurs de TEFs édictées par l’OMS en 1998 pour les mammifères, les oiseaux et les poissons (Tavakoly 
Sany et al., 2016 d’après les valeurs de Van den Berg et al., 1998). 

 

Concernant les plantes, une étude en conditions in vitro détaille les effets du congénère 2,3,7,8-TCDD sur Arabidopsis 
thaliana, une espèce de la famille des brassicacées (Hanano et al., 2015). Celle-ci relate des effets négatifs sur le taux 
de germination, puis sur la croissance (biomasse) et la morphologie des individus qui survivent (diminution de la production 
de chlorophylle et modification du système racinaire avec une augmentation du nombre de racines latérales). Plus 
précisément, cela se traduit par un ralentissement du cycle de croissance des plantes principalement le développement 
des feuilles et de graines. Ces dernières présentent également une réduction significative de leur nombre et de leur teneur 
en huile (diminution de plus 50% pour une concentration de 2,3,7,8-TCDD de 100 ng L-1 de milieu) résultante de la 
perturbation du métabolisme lipidique des plantes. Une revue de littérature plus complète sur les effets toxiques des 
polluants organiques sur les plantes (Zhang et al., 2017a), évoque des problèmes de structures cellulaires, de 
biosynthèse, de stabilité des membranes et donc des tissus. L’exposition aux PCDD/Fs peut par exemple provoquer des 
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modifications au niveau des membranes cellulaires (détérioration oxydative des lipides) pouvant aller jusqu’à leur rupture 
complète provoquant donc la mort cellules. Il a également été montré que les PCBs perturbent le bon fonctionnement de 
la photosynthèse pour les algues et le phytoplancton notamment et affectent négativement le taux de division cellulaire 
chez plusieurs espèces d’algues. Enfin, certaines études révèlent un endommagement au niveau de l’ADN des cellules 
végétales suite à l’exposition à des PAHs. 
Certaines recherches tentent pour leur part, d’aborder le problème plutôt en étudiant les effets des dioxines sur des 
synergies écosystémiques connues, ou encore en fonction d’un type d’écosystème précis. C’est le cas d’une revue 
générale portant sur la toxicité des POPs pour les écosystèmes côtiers comme les mangroves les marécages et les marais 
salants (Girones et al., 2021). Celle-ci rapporte que malgré les concentrations plus élevées que les recommandations 
internationales, les espèces de plantes et de micro-organismes montrent une bonne tolérance par rapport à la toxicité de 
ces polluants. Pour les auteurs, certains POPs, selon leurs concentrations, leur composition et leur abondance, peuvent 
affecter l’activité et les services écosystémiques des communautés microbiennes présentent. Cependant, ils notent que 
ces effets négatifs ne sont pas observés pour les concentrations actuelles. Les plantes peuvent quant à elle subir plusieurs 
effets néfastes comme l’altération des structures cellulaires, des membranes lipidiques et de la synthèse des protéines et 
des pigments, perturbant notamment la photosynthèse. De manière analogue, celles-ci pourraient tolérer des niveaux 
élevés de POPs grâce à la sécrétion d’enzymes anti-oxydantes et d’autres substances agissant comme des barrières 
physiques pour les polluants. Ainsi, il y a rarement d’effets négatifs manifestes sur les plantes vasculaires et les 
communautés microbiennes dans ces écosystèmes, selon les études toxicologiques consultées. Enfin, une autre étude 
réalisée en conditions in vitro axéniques (en milieu stérile), mesure les effets d’un mélange des 17 congénères toxiques 
de PCDD/Fs (à des concentrations allant de 50 à 5'000 ng L-1), sur le développement d’un champignon mycorrhizien 
arbusculaire (Rhizophagus irregularis) et de sa plante hôte (chicorée) (Meglouli et al., 2020). Celle-ci conclut que les 
principales phases de développement de Rhizophagus irregularis (sporulation, développement des hyphes et colonisation 
des racines) sont affectées par la présence de PCDD/Fs, tout comme le développement racinaire de la chicorée. 
Cependant, celle-ci démontre également que Rhizophagus irregularis parvient tout de même à compléter son cycle de vie 
en présence de PCDD/Fs et que l’inoculation mycorhizienne protège la plante hôte des effets phytotoxiques des PCDD/Fs 
selon un mécanisme encore inconnu. 
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4. SOURCES DES DIOXINES 

S’agissant des sources de dioxines dans l’environnement de manière générale, il faut premièrement considérer 
séparément les PCDD/Fs qui sont émis de manière non intentionnelle et les PCBs qui ont été, en grande partie, 
synthétisés à dessein afin d’être utilisés principalement comme isolant dans les condensateurs, les transformateurs et 
d’autres équipements électriques, mais aussi à titre d’additifs dans des fluides hydraulique, des vernis, des résines, des 
peintures, des colles et bien d’autres produits industriels (Weber et al., 2018). Bien qu’une interdiction générale de 
l’utilisation des PCBs ait été décrétée en Suisse en 1986 (OFSP, 2018) une étude a estimé qu’environ 53 kilogrammes 
des 12 congénères assimilés aux dioxines y étaient encore émis chaque année (Bogdal et al., 2014). L’une des 
explications de ce genre d’émissions contemporaines pourraient être liée notamment aux conditions d’élimination des 
déchets résultant des opérations de maintenance et de démolition des immeubles et des infrastructures construits dans 
les année 1950 à 1970 (Weber et al., 2018). Ceci met en évidence à la fois le caractère persistant de ces polluants et la 
dissémination dans l’environnement, encore à l’heure actuelle, de stocks accumulés précédemment. 

 
Figure 2 Voies possibles de formation de PCDD/Fs lors de processus de combustion (Alexander et al., 2000). 

Les PCDD/Fs sont quant à eux des sous-produits formés lors de certains processus chimiques industriels comme la 
synthèse chimique des dérivés aromatique chlorés, le blanchiment de la pâte à papier ou la production et le recyclage des 
métaux. Ils se forment essentiellement au cours de la plupart des processus de combustion, en particulier les procédés 
faisant intervenir des hautes températures (250-500°C) (Airparif, 2018). Ainsi, l’incinération des déchets, la fonte des 
métaux, les incendies de forêts et la combustion de carburant diesel sont des sources classiques de PCDD/Fs, des 
composés chlorés et des composés organiques volatiles étant présents dans les matières premières de ces processus 
(Dopico and Gómez, 2015). Il existe deux mode connus de formation des PCDD/Fs, qui sont illustrés sur la Figure 2. Il 
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s’agit soit de la réaction dite de novo, soit d’une synthèse à partir de précurseurs aromatiques polychlorés (Alexander et 
al., 2000). 
Les processus d’incinération et de combustion étant les sources principales de PCDD/Fs dans l’environnement 
(Kulkarni et al., 2008), ceux-ci arrivent à la surface des sols, des plantes et des plans d’eau par dépôts 
atmosphériques (Park et al., 2011). Beaucoup d’effort ont été fait pour limiter ces émissions ces dernières dizaines 
d’années, notamment en développant des technologies permettant d’assainir les gaz résultants de ces processus. Les 
émissions ont effectivement drastiquement diminués, après un pic dans les années 1970 (Dopico and Gómez, 2015). La 
Figure 3 montre également cette tendance globale, avec un exemple à l’échelle locale, pour lequel on distingue deux pics 
dans les années 1960 et 1980, pouvant être attribués respectivement à l’essor de l’industrie chlorées et à la mise en 
fonction de nombreux incinérateurs d’ordures ménagères (Alexander et al., 2000). 

 
Figure 3 Reconstitution de l’historique de la contamination de l’environnement entre 1860 et 1993, à l’aide de l’évolution 

des concentrations de PCDD/Fs dans les herbiers de la station expérimentale de Rothamsted en Grande-Bretagne 
(d’après Kjeller et al., 1996 in Alexander et al., 2000). 

Le même rapport fait état d’une diminution plus récente très spectaculaire en France, avec une diminution supérieure à 
50% du flux annuel de PCDD/Fs entre 1997 et 1999, pour un échantillon de 70 sites d’usines d’incinération et de 80 sites 
de sidérurgie et métallurgie (les deux secteurs les plus concernés par ces émissions au niveau européen). Cette tendance 
est également observable pour les PCBs de manière générale, les émissions ayant baissé de manière conséquente 
depuis les années 1990, comme le montre la Figure 4. 
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Figure 4 Évolution des émissions de PCBs dans l’air en France métropolitaine depuis 1990 (CiTEPA, 2021). 

 
Figure 5 Sources, réservoirs, transport dans l’environnement et voies d’exposition de l’être humain pour les PCDD/Fs : 

l’épaisseur des flèches traduit l’importance des flux (Weber et al., 2008). 

Ainsi, les sources de dioxines qui ont été évoquées jusqu’ici - que l’on qualifiera de sources primaires, émettent de moins 
en moins, ce qui donne de fait une importance accrue aux sources dites secondaires (Di Guardo et al., 2017). Celles-ci 
comprennent notamment les réservoirs, ayant accumulés durant de nombreuses années, les dioxines émises 
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précédemment par les sources primaires. La Figure 5 montre bien l’importance de ces réservoirs dont font partie les sols 
(Park et al., 2011). Enfin, parce qu’ils constituent potentiellement une source secondaire pour l’environnement et 
du fait de leur implication au niveau des voies de contamination pour l‘être humain, les sols revêtent une 
importance particulière et possèdent donc une place centrale dans les problématiques de contaminations aux 
dioxines. 
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5. PROBLEMATIQUES DES DIOXINES DANS LES SOLS 

Une recherche avec les mots clés suivants : « soil » et « pcdd/f » ou « dioxin » ou « furan » ou « pcb » donne 84'572 
résultats de publications sur la base de données bibliographique ISI Web of ScienceTM Core Collection (état au mois de 
novembre 2021). La Figure 6 montre une augmentation du nombre de publications correspondant à cette recherche à 
partir de 2001, c’est à dire depuis que les dioxines constituent un groupe prioritaire de substances visées par la convention 
de Stockholm sur les polluants organiques persistants (POPs) adoptée par le Programme des Nations Unies pour 
l’environnement (PNUE) le 22 mai de la même année (Idowu et al., 2013). On notera également un ralentissement de 
cette progression depuis 2015, qui peut être interprétée comme étant le signe d’une limitation de voies d’exploration 
scientifique concernant la problématique des dioxines dans les sols. Le nombre de publications annuel reste toutefois à 
un niveau élevé, suggérant que si la problématique en question semble avoir été bien cernée, elle n’est pas pour autant 
résolue. 

 
Figure 6 Histogramme du nombre de publications annuelles relatives aux dioxines dans les sols pour la base de donnée 

bibliographique Web of ScienceTM Core Collection (état au mois de novembre 2021). 

La problématique des dioxines (chlorées et/ou bromées) est à rattacher à celle, plus large, des POPs2 (Yang et al., 2021). 
En effet, les propriétés des différentes molécules de dioxines correspondent à celles qui définissent de manière générale 
les POPs selon le PNUE3, à savoir : 

• Une toxicité avérée pour les organismes vivants, même s’il existe sur ce point des différences entre 
congénères (voir chapitre 3). 
 

• Un caractère persistant dans l’environnement du fait de la grande stabilité bio-physico-chimique de ces 
molécules (Schecter et al., 2006). 
 

• Un phénomène de bioaccumulation dans les tissus adipeux des animaux et des humains via la chaîne 
alimentaire (Kanan and Samara, 2018). 
 

                                                           
2 POP : Polluant Organique Persistant 
3 Programme des Nations Unies pour l’Environnement. 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Bioaccumulation


 

22 

 

 

• Une mobilité sur de grandes distances à partir des lieux d’émissions. Le transport atmosphérique a été 
identifié comme le principal mécanisme de dispersion mondiale pour la plupart des POPs (Lohmann et al., 
2007). 

Enfin, les sols constituent pour ces composés un puits naturel dans l’environnement, que ce soit pour les POPs au sens 
large, pour lesquels les sols représentent environ la moitié du réservoir au niveau mondial (Lohmann et al., 2007), ou pour 
les dioxines en particulier (Schmid et al., 2005). C’est pourquoi, les sols constituent au niveau continental, la principale 
source de contamination de la chaine alimentaire par les dioxines (Weber et al., 2018). 
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6. COMPORTEMENT ET VOIES METABOLIQUES DES DIOXINES DANS LES SOLS 

Ce chapitre a pour but d’évaluer le comportement des dioxines une fois présentes dans le compartiment sol, en termes 
de dégradation naturelle et de mobilité, ce dernier point comprenant les déplacements verticaux (lixiviation et bioturbation) 
ainsi que les transferts vers les autres compartiments (air, eau et plantes). 

 DEGRADATION ABIOTIQUE 

Le principal mode de dégradation naturel abiotique des dioxines dans l’environnement est la photolyse (Heuvel and Lucier, 
1993; Kulkarni et al., 2008). L’absorption d’énergie solaire (rayons UV-B 290-330 nm) en présence de donneurs 
d’électrons (généralement des radicaux OH omniprésents dans l’environnement) provoque le départ des atomes de chlore 
en positions latérales, c’est pourquoi ce mode de dégradation se produit principalement pour les congénères les plus 
chlorés (Bodénan and Garrido, 2005). Cependant, le processus de photolyse est extrêmement lent en conditions 
environnementales. Ceci est le cas dans tous les compartiments et principalement dans les sols, où il est limité à 
moins d’un millimètre depuis la surface étant donné la faible pénétration des rayons ultraviolets (Sinkkonen and 
Paasivirta, 2000). 

 BIODEGRADATION 

Certaines études montrent également des preuves de biodégradation des dioxines dans l’environnement. Dans les sols 
de manière générale, le taux et la vitesse de biodégradation dépend de la température, de l’humidité, de la 
concentration en dioxines ainsi que de la présence et de l’adaptation des microorganismes concernés (Sinkkonen 
and Paasivirta, 2000). Les microorganismes capables de dégrader les dioxines dans les sols sont très majoritairement 
des bactéries, même s’il existe certains champignons qui possèdent des enzymes catalysant la minéralisation de certaines 
molécules (Takada et al., 1996). Concernant les bactéries, il faut considérer séparément les processus de dégradation 
anaérobies et aérobies. Enfin, la métabolisation des dioxines par les microorganismes pose la question de la toxicité 
potentielle des métabolites.  

 Processus anaérobies4 
Les processus de dégradation des dioxines par des micro-organismes anaérobies provoquent le départ des 
atomes de chlore situés sur certaines positions. Dans le cas des PCBs, cette perte préférentielle concerne 
une grande partie des composés assimilés aux dioxines et correspond à une diminution de la toxicité. En 
revanche, pour les PCDD/Fs, cela peut donner lieu à des métabolites moins chlorés mais plus 
toxiques. 

Le premier processus, initialement étudié pour les PCBs, consiste en une déchloration des dioxines par des bactéries en 
conditions réductrices (anaérobies), ce qui explique pourquoi la grande majorité des études concernant ce processus 
porte sur des sédiments (e.g. lacustres) contaminés et dans une moindre mesure sur du sol. Concernant les molécules 
de PCBs, la déchloration réductive se produit de manière préférentielle selon la position des atomes de chlore sur la 
molécule attaquée. En effet, en conditions environnementales, les positions meta- (3,3’,5 et 5’) et para- (4 et 4’) peuvent 
être déchlorées, alors que les chlores en positions ortho- (2,2’,6 et 6’) persistent (Field and Sierra-Alvarez, 2008a). Dans 
ce cas, la perte préférentielle de certains atomes de chlores est plutôt bénéfique puisqu’il en résulte une diminution des 
concentrations des congénères associés aux dioxine (Borja et al., 2005). 

                                                           
4 Se produisant en situation de manque d’oxygène 



 

24 

 

 

 
Figure 7 Exemples de voies métaboliques possibles pour les processus anaérobies de déchloration réductive par des 

bactéries : A. pour Les PCBs, où les flèches pointillées indiquent des réactions lentes (Field and Sierra-Alvarez, 2008a) 
et B. pour les PCDD/Fs (Field and Sierra-Alvarez, 2008b). 

Concernant les PCDD/Fs, le processus est également possible. Il a été montré que certains organismes catalysent la 
déchloration réductive des atomes de chlore en positions latérales (2,3,7 et 8) uniquement, alors que d’autres sont 
capables de le faire également pour les atomes de chlore en positions 1, 4, 6 et 9 (peri-déchloration) (Field and Sierra-
Alvarez, 2008b). Dans le cas des PCDD/Fs, en revanche, il est primordial de mettre en évidence que la perte d’un ou 
plusieurs chlores peut éventuellement donner lieu à des métabolites moins chlorés mais plus toxiques que la 
molécule dégradée initialement (Barkovskii and Adriaens, 1998; Bunge and Lechner, 2009). La Figure 7 illustre des 
exemples de voies métaboliques possibles pour le processus de déchloration réductive des dioxines. 
Que ce soit pour les PCBs assimilés aux dioxines ou pour les PCDD/Fs, l’efficacité de la déchloration réductive 
diffère selon le congénère considéré et dépend de la présence ou non de certains microorganismes spécifiques ainsi 
que des facteurs environnementaux complexes qui conditionnent leur activité (Borja et al., 2005; Field and Sierra-Alvarez, 
2008b). Dans le contexte environnemental cependant, ce processus est important dans la mesure où il permet 
l’attaque initiale de congénères très chlorés. Les molécules sont alors possiblement dégradées de manière aérobie, 
ce qui n’est, à de rares exceptions près, pas possible pour les congénères possédant plus de quatre atomes de chlore 
(Borja et al., 2005; Nam et al., 2006). Cela a d’autant plus de chance de se produire du fait que la perte des atomes de 
chlores modifie aussi les propriétés physico-chimiques des dioxines et les rendent plus mobiles, leur permettant 
potentiellement de se retrouver en conditions aérobies (Bunge and Lechner, 2009). 
Enfin pour un ensemble de raisons, ces processus sont lents (ci-après), comme l’atteste la persistance des dioxines. 
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 Processus aérobies 
Les processus de dégradation aérobie des dioxines se traduisent par une attaque du squelette carboné des 
molécules. Que ce soit pour les PCDD/Fs ou les PCBs, l’efficacité diminue avec l’augmentation du nombre 
de chlores. Il s’agit de processus complexes, nécessitant souvent plusieurs types de micro-organismes 
spécifiques, menant rarement à une destruction complète des polluants et occasionnant parfois des sous-
produits toxiques. 

Ce processus consiste en l’hydroxylation des cycles benzéniques des molécules de dioxines par des enzymes 
dioxygénases en conditions oxydantes. Il existe deux processus possibles : la dioxygénation latérale et la dioxygénation 
angulaire qui consiste en une attaque simultanée d’un carbone portant une liaison éther (C-O) et d’un carbone non 
substitué adjacent à cette liaison, ce qui donne lieu à des molécules organiques plus petites à la suite d’une 
réaromatisation. Seule la dioxygénation latérale est possible pour les PCBs assimilés aux dioxines, alors que la 
dioxygénation angulaire est théoriquement aussi possible pour tous les PCDDs et 8 des 10 congénères de PCDFs classés 
toxiques (Bodénan and Garrido, 2005). 
Concernant les PCDD/Fs, l’étude du processus de dioxygénation angulaire concentre la majorité de la littérature sur le 
sujet puisqu’il est plus favorable en terme de décontamination, la réaromatisation des molécules en question donnant 
lieu à une réduction de la toxicité (Saibu et al., 2020). Les différents mécanismes pour ce processus sont relativement 
bien connus et efficaces pour la dégradation les dioxines et furanes non chlorés. Cependant, comme dit précédemment, 
les processus de dégradation aérobie fonctionnent uniquement pour les congénère faiblement chlorés (mono- à tetra- 
chlorés) (Field and Sierra-Alvarez, 2008b). Ceci est probablement dû à l’encombrement stérique et/ou à l’effet électronique 
stabilisant des atomes de chlores sur les cycles aromatiques, mais ces explications restent à ce jour hypothétiques. Il en 
résulte néanmoins une attaque préférentielle des bactéries sur le cycle aromatique le moins chloré, comme le montre 
certaines expérimentations in vitro (Saibu et al., 2020). Dans le cas particulier de la molécule de 2,3,7,8-TCDD, qui se 
trouve être le congénère le plus toxique parmi les dioxines et bien qu’elle ne présente que quatre atomes de chlore, seules 
quelques études ont montré un potentiel de dégradation par des bactéries aérobies et de surcroît, dans des conditions 
expérimentales très éloignées de celles que l’on trouve dans l’environnement (Huy et al., 2018; Suzuki et al., 2016). 
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Figure 8 Exemples de voies métaboliques possibles pour les processus aérobies de dioxygénation par des bactéries en 

conditions oxydantes : A. Pour les PCDFs, où les doubles flèches indiquent une accumulation de métabolites 
constituant une impasse (Field and Sierra-Alvarez, 2008b) B. pour les PCDDs, où les flèches pointillées indiquent des 

réactions lentes (Field and Sierra-Alvarez, 2008b) et C. pour Les PCBs (Field and Sierra-Alvarez, 2008a). 

Concernant les PCBs, la tendance est la même à de rares exception près (Sakai et al., 2005), à savoir une baisse de 
l’efficacité de la biodégradabilité des molécules par les bactéries aérobies avec l’augmentation du nombre de chlores 
(Borja et al., 2005). De plus, les congénères comportant une double présence d’atomes de chlore en position ortho- sont 
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particulièrement résistant à ce type de dégradation, ce qui appuie l’hypothèse du rôle de l’encombrement stérique (Field 
and Sierra-Alvarez, 2008a). Cependant, cela ne concerne aucun congénère listé en tant que PCB assimilé aux dioxines. 
Il faut également remarquer que l’immense majorité des processus aérobies de dégradation des dioxines, que ce soit pour 
les PCDD/Fs (Field and Sierra-Alvarez, 2008b) ou les PCBs assimilés aux dioxines (Field and Sierra-Alvarez, 2008a), 
fonctionnent sur la base du cométabolisme et nécessitent donc l’utilisation par les différentes bactéries d’autres sources 
d’énergie que la molécule attaquée (généralement des molécules organiques aromatiques mais non-halogénées). Il 
existe très peu d’exemples de biodégradation aérobie des dioxines menant à une minéralisation complète de ces 
composés dans les conditions expérimentales proposées. Les processus impliquent le plus souvent, la présence 
de populations bactériennes spécifiques aux différents congénères et s’accompagnent parfois de la production 
de métabolites intermédiaires toxiques qui ne sont pas forcément des dioxines. Enfin, comme on peut le voir sur la 
Figure 8, les différents modes de dégradation des dioxines nécessitent souvent l’action consécutive de plusieurs types 
de bactéries aérobies. Ceci implique donc, en plus de leur présence dans l’environnement, des conditions favorables à 
chacune des étapes ou voies métaboliques et des contraintes d’équilibres complexes liées notamment au cométabolisme 
(Field and Sierra-Alvarez, 2008b; Pieper, 2005). 

 Remarques générales sur la biodégradabilité des dioxines 
Les différents processus de biodégradation décrits précédemment, les facteurs qui les conditionnent, notamment le 
potentiel d’oxydoréduction des sols (Kao et al., 2001; Wu et al., 2019), ainsi que leurs possibles fluctuations rendent très 
difficile la transposition de résultats d’une recherche à une autre, d’une étude de cas à une autre et à plus forte raison, 
d’essais de laboratoire en conditions contrôlées (comme cela est très souvent le cas) à des conditions environnementales 
complexes. De plus, si l’on considère l’ensemble des travaux de recherche concernant la biodégradabilité, les 
résultats paraissent contradictoires étant donné que certaines études ne montrent aucun changement significatif 
des teneurs en dioxines. Il est à noter également que bon nombre d’essais ont été réalisées avec des congénères non 
toxiques ayant des faibles teneurs en chlore et donc plus facilement dégradables (Field and Sierra-Alvarez, 2008b). Il 
semble surtout que l’affinité des dioxines pour les surfaces hydrophobes (voir chapitre 2) explique en grande partie 
que les processus de biodégradation (notamment par les bactéries) soient particulièrement lents dans 
l’environnement, les molécules présentant une faible biodisponibilité (Rugge et al., 1993 in Bodénan and Garrido, 
2005; Ren et al., 2018). Concernant la biodégradation des dioxines par des champignons, la tendance semble être la 
même puisque l’activité de ceux-ci diminue pour des sols riches en matière organique (Kamei et al., 2009). Enfin, afin 
d’illustrer le caractère persistant des dioxines dans les sols et en prenant en compte les effets conjugués de la 
photolyse et de la biodégradation, une modélisation basée sur les propriétés physicochimiques des différentes 
molécules, a permis d’estimer des temps de demi-vie oscillant entre 3 et 38 ans pour les PCBs et entre 17 et 274 
ans pour les PCDD/Fs. La plus grosse part de variabilité concerne évidemment la biodégradation, qui est accélérée 
lorsque l’humidité et la température augmentent. Concernant ce dernier paramètre, le taux de biodégradation fluctuerait 
d’un facteur d’environ 2.5 pour chaque intervalle de 10°C (Sinkkonen and Paasivirta, 2000). 

 MOBILITE DUE AUX INTERACTIONS ABIOTIQUES 

Les dioxines contaminent les sols majoritairement via des dépôts atmosphériques et possèdent une forte 
affinité pour la matière organique sur laquelle ils s’adsorbent. De ce fait, les dioxines restent dans les 
horizons supérieurs des sols et n’atteignent généralement pas les horizons inférieurs sauf en cas 
d’infiltrations préférentielles, de remaniement du sol, de présence de matière organique dissoute ou de co-
contaminants. 

Concernant la mobilité des dioxines dans le compartiment sol, on peut dire de manière générale que celle-ci est 
extrêmement faible. En raison de leur faible solubilité dans l’eau (voir chapitre 2) et donc de par leur caractère fortement 
hydrophobe, les dioxines ont une forte affinité pour la matière organique (MO) du sol ce qui limite fortement leur 
transport par lixiviation, sans pour autant l’exclure complétement (Bergknut et al., 2010; Weber et al., 2008). Une 
revue de littérature récente relate aussi la possibilité de processus d’adsorption des POPs en général sur la fraction 
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minérale argileuse des sols (phyllosilicates). Cependant, la contribution relative de la matière organique (MO) et de la 
fraction minérale en terme d’adsorption reste en faveur de la première citée, la seconde n’étant déterminante que pour 
les des sols ayant une très faible teneur en MO (Ren et al., 2018). 
L’adsorption des dioxines sur la MO des sols est quant à elle confirmée par plusieurs études, même si le phénomène 
dépend aussi de la nature et de la qualité de MO, le coefficient de partage MO/eau (KOC) des différentes molécules pouvant 
varier du simple au triple en fonction des sols (Hayat et al., 2010). L’une d’entre elle, réalisée sur des colonnes de sols 
ayant des textures (sols limoneux, argilo-limoneux, argileux et argilo-sableux) et des teneurs en MO (entre 3.3 et 9.2 (% 
m/m)) variées, montre que la teneur en MO est le facteur principal conditionnant le phénomène d’adsorption pour le 
congénère 1,4,7,8-TCDD et conclut à une mobilité limitée (Larsen et al., 2004). Cela est également vrai pour les PCBs 
(Hayat et al., 2010), le sol se comportant comme une colonne chromatographique séparant les différent congénère en 
fonction de leur KOC (Moeckel et al., 2008). Toutefois, les auteurs mentionnent également la possibilité d’un transport de 
la molécule via son adsorption sur la matière organique dissoute (MOD)5. C’est également le cas dans une autre étude 
incluant cette fois-ci l’ensemble des 17 congénères de PCDD/Fs classés toxiques (Kim and Lee, 2002). Celle-ci montre 
une augmentation de la solubilité des PCDD/Fs avec l’augmentation de de la teneur en MOD pour l’ensemble des 
congénères et une accentuation de l’effet avec l’augmentation du nombre de chlores sur la molécule considérée. 
C’est pourquoi les auteurs mettent en garde contre le dépôt conjoint de déchets contenant des dioxines et de déchets 
organiques (boues d’épuration, déchets alimentaires, mâchefer, etc.) afin de minimiser la lixiviation des polluants. 
Dès lors, le paramètre capital à considérer, par rapport à la mobilité des dioxines via les processus de lixiviation 
est leur répartition entre la fraction dissoute (MOD) et particulaire (MOP) et non la teneur totale en MO. Une étude 
menée sur trois sols suédois ayant des teneurs en MO allant de 3.1 à 12.4 (% m/m) avec des états d’humification variés, 
montre une préférence des différents polluants organiques analysés pour la fraction particulaire (MOP), celle-ci 
augmentant avec l’hydrophobicité des composants considérés. Concernant plus précisément les PCDD/Fs, l’étude révèle 
que seul 0.5 à 1% sont associés à la MOD et qu’ils sont donc à au moins 99% associés à la MOP (Frankki et al., 2007). 
La tendance est donc relativement claire, bien que les congénères étudiés ne soient pas tous listés comme toxiques. De 
même, les auteurs ne manquent pas de rappeler que l’hydrophobicité varie d’un congénère à l’autre et que la concentration 
en MOD elle seule, dépend de facteurs comme le pH du sol ainsi que la composition et la concentration des ions en 
solution. Enfin, bien qu’absolument minoritaire par rapport à la quantité adsorbée sur la MOP, les dioxines liées à la MOD 
sont indéniablement plus mobiles dans le sol (Fukushima et al., 2006), exception faite évidemment des cas d’infiltrations 
préférentielles (Moeckel et al., 2008). De manière intéressante, les composés aromatiques polycycliques de manière 
générale montrent aussi une biodisponibilité accrue lorsqu’ils sont associés à la MOD (Haftka et al., 2008). Sous certaines 
conditions, cela aurait même pour effet d’augmenter encore la mobilité des composés et même de favoriser leur absorption 
par les racines des plantes notamment (Gilbert et al., 2014). Néanmoins, si le phénomène d’adsorption sur la MOD 
semble fondamentale en terme compréhension de la mobilité et de la biodisponibilité des dioxines dans le sol, il 
s’agit là de mécanismes complexes dont les différents facteurs doivent encore être étudiés de manière plus 
complète (Ren et al., 2018). 
Il convient également de parler ici de la problématique de la mobilité des dioxines en présence de co-contaminants, même 
si celle-ci est principalement pertinente dans le cadre de sols contaminés directement (sites de production de composés 
organochlorés, incinérateurs, décharges, etc.) et moins à la suite d’une déposition atmosphérique. C’est notamment 

                                                           

5 La MOD est par convention, la fraction restante dans l’eau après son passage à travers un filtre, dont la porosité est 
généralement de 0.45 µm. Cependant, cette convention de taille ne reflète que partiellement le comportement de la MO 
en terme de mobilité. En effet, la nature colloïdale de celle-ci lui permet de rester en suspension sans sédimenter quel 
que soit sa taille ou son poids. Ainsi, ce qui est dit concernant la mobilité des dioxines due à l’adsorption sur la MOD est 
probablement aussi vrai pour toute forme de substance colloïdale en suspension, ce qui comprend notamment la MO 
ainsi que les biocolloïdes. 
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dans de tels cas que la majorité des contaminations de nappes phréatiques par des dioxines a été observée. En 
effet, la présence d’autres composés organiques (pesticides, solvants organiques, huiles, tensioactifs, etc.) dans le sol 
favorise potentiellement le transport en profondeur des dioxines si celles-ci ont une plus grande affinité pour ces composés 
que pour la fraction organique du sol et si ces mêmes composés sont plus solubles dans l’eau que ne le sont les dioxines, 
ce qui est souvent le cas (Weber et al., 2008). Une étude par exemple (Bulle et al., 2008), montre à l’aide d’une simulation, 
l’influence significative de co-contaminants sur la profondeur de migration du congénère OCDD. Une mobilité 
significative et des différences de mobilité en fonction de la nature du sol (sableux, argileux et riche en MO) sont 
observées uniquement en présence de co-contaminants. Il va de soi que l’amplitude du phénomène dépend du 
congénère considéré ainsi que de la présence (parfois insoupçonnée) de co-contaminants, de leurs concentrations et de 
leurs propriétés en termes de solubilité, ce qui ajoute à complexité du problème. 

 BIOTURBATION - MOBILITE PAR MEDIATION BIOLOGIQUE 

Certains macro-organismes tels que les vers de terre sont susceptibles d’influencer la distribution verticale 
des dioxines dans le sol. Bien que cela paraisse hautement important, ce processus est très faiblement 
documenté dans la littérature scientifique. Le seul consensus sur le sujet concerne l’absence de 
biotransformation des dioxines lorsque celles-ci sont ingérées puis excrétées par les lombrics. 

En ce qui concerne une possible mobilité des dioxines dans le compartiment sol liée à la bioturbation et plus 
spécifiquement celle ayant trait à l’activité lombricienne, on peut dire que les informations disponibles sont relativement 
peu abondantes d’une part, et parfois contradictoire d’autre part. En effet, une recherche avec les mots clés suivants : 
« bioturbation » et « earthworm » et alternativement « pcdd/f » ou « dioxin » ou « furan » ou « pcb » donne en tout et pour 
tout 3 résultats de publications sur la base de données bibliographique ISI (Web of ScienceTM Core Collection) (état au 
mois de novembre 2021). En remplaçant le mot clé « bioturbation » par « bioaccumulation » dans la recherche, cela 
renvoie à une soixantaine de travaux seulement, dont la pertinence est discutable puisqu’un nombre élevé d’entre eux 
concernent les sédiments plutôt que le sol et/ou des travaux en laboratoire sur des petits volumes. 
Une étude évaluant l’importance relative de différents processus pouvant influencer la distribution verticale des PCBs 
assimilés aux dioxines (interactions avec la MO, volatilisation, lixiviation, dégradation naturelle et bioturbation) dans des 
profils de sols présentant des horizons supérieurs riches en MO, donc fortement susceptibles de stocker des dioxines, 
mentionne un rôle potentiel des bioturbateurs dans la répartition des différents congénères entre l’horizon A et la litière 
(Moeckel et al., 2008). Cependant, cette hypothèse est formulée uniquement sur la base de la comparaison entre un sol 
sans activité lombricienne (car trop acide) et un sol contenant des vers de terre, le second montrant une répartition des 
contaminants entre les horizons légèrement plus homogène. Plus récemment, une autre étude a évalué, par des 
expérimentations in vitro et in situ, le phénomène de bioaccumulation des dioxines dans les organismes des vers de terre 
pour l’ensemble des PCDD/Fs listés comme toxiques. Celle-ci montre une forte corrélation entre les concentrations 
mesurées dans les sols et dans les vers de terre pour les différents congénères, ce qui indiquerait une absence de 
sélectivité du processus de bioaccumulation et une absence de biotransformation par les lombrics (Henriksson et al., 
2017). 
Une seule publication inclut dans la réflexion les concentrations des différents composés dans les turricules (Shang et al., 
2013). Celle-ci est d’autant plus intéressante qu’elle considère l’ensemble des dioxines, c’est-à-dire les PCBs assimilés 
aux dioxines et les PCDD/Fs. Comme le montre la Figure 9, la bioaccumulation des dioxines par les vers de terre semble 
de manière générale plus importante pour les molécules comportant de 4 à 6 atomes de chlore, par rapport aux autres 
congénères. Ceci semble donc indiquer une certaine sélectivité par rapport au processus en question, ce qui est 
contradictoire avec la précédente étude citée, pour laquelle les concentrations en PCDD/Fs était toutefois bien plus 
élevées. En revanche, la présente étude confirme l’absence significative de biotransformation des dioxines. On constate 
également ici (Figure 9) que la bioaccumulation est plus importante pour les PCBs que pour les PCDD/Fs. Il convient de 
relativiser la portée de ces résultats : les précisions sont faibles quant au milieu naturel, il s’agirait de Gleysols, et non pas 
d’anéciques mais d’une espèce épigée et un espèce endogée, le tout en milieu artificialisé.  
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Enfin, contrairement aux PCBs, les concentrations en PCDD/Fs sont globalement plus élevées dans les turricules que 
dans les organismes des vers de terre ce qui indique une plus faible biodisponibilité de ces composés. Cependant, cela 
semble vrai principalement pour les congénères avec 7 ou 8 atomes de chlores, qui se trouvent être les moins toxiques. 
Mais dans ce dernier cas, on peut aussi observer que les concentrations en PCDD/Fs sont même plus élevées dans les 
turricules que dans le sol. Ces résultats indiquent donc que la bioturbation par les vers de terre joue potentiellement un 
rôle dans la distribution verticale des dioxines dans les sols (rapport excrétion/bioaccumulation), avec pour certains 
congénères une possible augmentation de la concentration en surface par rapport à celle présente initialement dans le 
sol. 

 
Figure 9 Proportions des concentrations moyennes en fonction du niveau d’halogénation, dans le sol (gris clair), les 

organismes des vers de terre (gris foncé) et les turricules (blanc) : A. Pour les PCDD/Fs et B. pour les PCBs (Shang et 
al., 2013). 

Une publication récente fait néanmoins état de facteurs positifs dus à l’activité lombricienne. L’étude en question évoque 
notamment que l’aération du sol par les vers de terre favorise les communautés microbiennes capables de dégrader les 
dioxines de manière aérobie et contribue à leur dispersion dans le profil. De plus, l’excrétion des turricules représente une 
source de carbone facilement utilisable par ces même micro-organismes, ce qui a pour effet de stimuler leur activité (Zeb 
et al., 2020). Finalement, s’il paraît que les lombrics jouent évidemment un rôle vis-à-vis de la mobilité des dioxines 
dans le compartiment sol, la tendance et l’importance de l’effet demeurent méconnus. Cette question essentielle 
nécessite probablement la mise en place d’expérimentations sur colonnes de sols contaminés, comportant des témoins 
négatifs et prenant en compte les catégories écologiques des lombrics (épigés, endogés et anéciques). Cela permettrait 
d’avoir une meilleure idée des mécanismes et du bilan du processus de bioturbation par les vers de terre sur la mobilité 
et les concentrations des différents congénères. 

 TRANSFERT VERS LES PLANTES 

Les plantes ont la capacité d’accumuler des dioxines dans leurs cellules, cependant le processus s’effectue 
majoritairement via les parties aériennes et très peu directement depuis le sol via les racines. La famille des 
cucurbitacées possède une capacité d’accumulation plus élevée que les autres, mais globalement le 
transfert des dioxines du sol vers les plantes est peu documenté, difficile à généraliser et semble conditionné 
plutôt par la biodisponibilité très faible des dioxines dans le sol. 
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Concernant la possibilité d’un transfert des dioxines depuis le sol vers les plantes, celui-ci semble peu important et la 
plupart de la littérature sur le sujet se concentre surtout sur les mécanismes de bioaccumulation à l’intérieur des plantes 
plutôt que sur les facteurs influençant le passage des contaminants du sol vers les plantes. Une revue de littérature, 
basées sur des expérimentations en conditions simplifiées et axée sur les polluants organiques de manière générale mais 
incluant les PCBs et les PCDD/Fs, identifie que la masse moléculaire des contaminants est le facteur principal influençant 
le processus d’accumulation via les racines (Zhang et al., 2017b). Les auteurs considèrent que les molécules sont 
facilement absorbées par les racines si leur masse est inférieure à 1000 g mol-1, ce qui est le cas pour l’ensemble des 
dioxines. Du côté des plantes, la teneur en lipides extractible des racines est corrélée positivement à la teneur en polluants 
et est identifiée comme le facteur déterminant du processus de bioaccumulation. Cependant, ceci dépendrait également 
de facteurs environnementaux indirects liés à la biodisponibilité des polluants (adsorption sur la MO du sol et 
formation de chélates) comme la composition et la concentration des ions en solution, la teneur en MO, la concentration 
en MOD et le pH du sol. 
Une autre publication propose un modèle prédictif pour évaluer les changements de concentrations des 17 congénères 
toxiques de PCDD/Fs dans le sol et la végétation à partir de la déposition atmosphérique (Figure 10). Celui-ci permet 
d’évaluer les contributions relatives des différents mécanismes (absorption en phase vapeur, dépôt de particules sèches, 
dépôt de particules humide et absorption par les racines) pour chacun des congénères. Du point de vue des plantes, le 
processus le plus important est l’absorption en phase vapeur par les parties aériennes (65.97%) et le moins important est 
l’absorption par les racines (0.03%). Du point de vue des variations des concentrations dans les sols, le modèle 
estime que l’absorption des PCDD/Fs par les racines des plantes contribue à hauteur de 0.01% seulement de 
l’absorption totale. Cette étude permet également de mettre en évidence des différences entre congénères mais seul le 
2,3,4,6,7,8-HxCDF semble s’accumuler de manière significative via l‘absorption par les racines (Meneses et al., 2002). 
Une telle estimation n’a pas pu être trouvée pour les 12 PCBs assimilés aux dioxines, mais une autre étude montre que 
l’absorption par les racines, bien qu’existante, est négligeable par rapport à l’absorption par les parties aériennes des 
plantes (Fan et al., 2009). Il en résulte une différence de mécanisme d’absorption entre les plantes annuelles 
(accumulation sélective par rapport à la volatilité des composés) et vivaces (processus non-sélectif) liée au temps 
d’exposition. 

 
Figure 10 Modèle conceptuel visant à prédire les concentrations en PCDD/Fs d’origine atmosphérique dans la 

végétation est les sols (Meneses et al., 2002). 

Plusieurs études mettent aussi en exergue des différences de processus et de mécanisme d’absorption par les racines 
selon l’espèce végétale considérée. L’accumulation des PCDD/Fs semble par exemple être due aux dépôt 
atmosphériques et à l’absorption via les racines pour les radis, alors que seul le premier processus est significatif pour le 
riz (Wu et al., 2002). Ceci est confirmé par une expérimentation basée sur la mesure du facteur de bioconcentration des 
PCDD/Fs dans les racines de diverses espèces végétales à partir d’une solution nutritive contaminée (Zhang et al., 2009). 
Dans tous les cas étudiés, les facteurs de concentration dans les racines étaient trop faibles pour contribuer 
significativement à l’accumulation des polluants dans les parties aériennes des plantes. Cependant, les cucurbitacées 
(principalement les courgettes et les citrouilles) ont montré la plus grande capacité d’absorption via les racines. Le 
processus semble également possible pour les graminées (blé et sorgho) alors qu’il est négligeable pour les tomates, le 
riz, le chou chinois, le maïs et le soja. 
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Le fait que la famille des cucurbitacées (concombre, courgettes, courges, citrouilles, etc.) présente un forte capacité 
d’accumulation des polluants organiques dans leurs fruits est connu depuis les années soixante. Des recherches se sont 
portées plus récemment sur les mécanismes de transfert des dioxines via les racines des cucurbitacées. L’une d’elles, 
portant sur l’ensemble des dioxines identifiées comme toxiques et comparant trois espèces différentes de courgettes, 
indique que l’accumulation des dioxines par ce biais est plus importante pour les PCBs que pour les PCDD/Fs. Ceci est 
dû au fait que le mécanisme de transfert sol-racine est dépendant uniquement de la solubilité (toujours très faible) 
des molécules pour les PCDD/Fs, alors qu’il dépend plutôt de l’encombrement stérique pour les PCBs, les 
congénères avec un atome de chlore en position ortho- (2,2’,6 et 6’), qui sont également les moins toxiques, présentant 
un facteur de bioaccumulation bien plus important que les autres (Inui et al., 2008). Le mécanisme en question commence 
par la rupture des liaisons entre la MO du sol et les polluants organiques grâce aux exsudats racinaires et notamment aux 
acides organiques. Les molécules ainsi solubilisées sont ensuite absorbée par les racines et transportées dans les autres 
parties de la plante grâce à une cavité interne hydrophobe présente sur des protéines appelées MLPs pour « major latex-
like proteins », que l’on trouve dans les racines des cucurbitacées (Fujita and Inui, 2021). 
Finalement, les facteurs régulant le transfert sélectif des dioxines depuis le sol vers racines des plantes sont donc 
l’hydrophobicité et l’encombrement stérique des molécules de dioxines d’une part et la présence ainsi que le type de 
protéines MLP contenues dans le racines des plantes d’autre part (Iwabuchi et al., 2020). Néanmoins, il convient de garder 
à l’esprit que malgré les connaissances évoquées ci-dessus, le transfert des dioxines via les racines semble 
globalement ultra minoritaire du point de vue des plantes, puisque les mécanismes d’accumulation s’effectuent 
majoritairement par les parties aériennes, et insignifiant par rapport aux concentrations dans les sols. 

 TRANSFERT VERS L’ATMOSPHERE 

Les dioxines contenues dans les sols peuvent constituer une source d’émission secondaire vers 
l’atmosphère, mais les différentes études consultées donnent des résultats variables en termes de flux nets 
observés depuis le sol. Les facteurs influençant ce processus sont nombreux (concentrations initiales dans 
les sols, volatilité des différents congénères présents, conditions météorologiques, etc.) et leurs effets 
relatifs sont difficile à cerner, ce qui rend la généralisation du mécanisme compliquée. 

Comme évoqué précédemment, les sols constituent pour les dioxines un puits naturel dans l’environnement. Provenant 
généralement de dépôts atmosphériques (voir chapitre 5), ces composés s’accumulent donc dans les horizons supérieurs 
des sols, ceci à plus forte raison puisqu’ils contiennent généralement plus de MO capable de fixer les dioxines que les 
horizons inférieurs (Hagenmaier et al., 1992 in Bodénan and Garrido, 2005). De ce fait, les sols peuvent par la suite 
constituer une source d’émissions secondaires non-négligeables vers l’atmosphère ((Di Guardo et al., 2017; 
Duarte-Davidson et al., 1997)). 
Les flux de PCDD/Fs et PCBs du sol vers l’atmosphère peuvent se produire sous forme gazeuse (volatilisation) et 
sous forme particulaire (érosion éolienne et abrasion des sols). Ils sont dépendant des concentrations initiales 
dans les sols mais aussi des conditions météorologiques. Ainsi, pour les composés les plus volatiles, la 
température est le facteur principal conditionnant le transfert sol-air. Les caractéristiques physico-chimiques des 
composés considérés rentrent également en compte, comme le montre la Figure 11. De ce fait, les PCBs sont présents 
majoritairement en phase gazeuse alors que les PCDD/Fs le sont plutôt en phase particulaire. De même, les molécules 
possédant de 6 à 8 atomes de chlore sont généralement associées au particules alors que celles possédant de 4 à 6 
chlores sont émises en phase gazeuse (Air Rhône-Alpes, 2014). Il faut également ajouter que dans le cas des dioxines, 
le transfert sol-air est favorisé par le remaniement du sol, qu’il soit d’origine anthropique ou dû aux invertébrés 
(Cousins et al., 1999). 
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Figure 11 Effet de la température et du nombre de chlores sur la réparation entre phase gazeuse et particulaire des 

PCBs émis par le sol (Cousins et al., 1999). La même tendance s’applique pour les PCDD/Fs (Nie et al., 2014). 

Une étude menée en Turquie sur deux sites différents, donne une estimation des flux annuels pour différents congénères 
de PCBs. Celle-ci conclut à une émission nette de la plupart des congénères du sol vers l’atmosphère pour l’un des sites, 
alors que la tendance est inversée pour le second site, mais avec dans ce dernier cas une suspicion de contamination 
par une source primaire (Tasdemir et al., 2012). Une autre étude basée sur les mêmes indicateurs mais considérant les 
17 PCDD/Fs classés toxiques, montre une émission annuelle nette pour les congénères les moins chlorés (4 à 6 chlores), 
un bilan équilibré pour les congénères les plus chlorés (7 et 8 chlores) et un flux net en direction du sol uniquement pour 
le congénère OCDF (Nie et al., 2014). Une expérimentation conduite en France, a quant à elle mesuré un flux net en 
direction de l’atmosphère pour les PCBs et un flux net en direction du sol pour les PCDD/Fs. Toutefois, les mesures ont 
été réalisées sur un seul site et sur quelques jours seulement, ce qui ne permet pas d’extrapoler un bilan annuel (Air 
Rhône-Alpes, 2014). Plus récemment, une étude a été menée afin de distinguer les sources secondaires de dioxines dues 
à la réémission depuis le sol d’un site contaminé et les sources d’émissions primaires encore actuellement actives (Di 
Guardo et al., 2017). En couplant un modèle prédictif avec des mesures de terrain, celle-ci conclut que le sol est une 
source secondaire importante pour les PCBs, dans une moindre mesure pour les PCDFs, principalement les plus volatiles, 
et aucunement pour les PCDDs. 
Finalement, en considérant la variabilité des résultats présentés ci-dessus et en y ajoutant l’influence des différents 
facteurs, notamment météorologiques (température, vent, humidité, précipitations, etc.), les contraintes techniques 
concernant les mesures de terrain ainsi que la diversité des cas en terme concentrations et d’abondance relative des 
différents congénères contenus initialement dans les sols, il paraît difficile de généraliser le processus. 
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7. METHODES ET TECHNOLOGIES DE REMEDIATION DES DIOXINES DANS LES SOLS 

Ce chapitre a pour but d’offrir une vision globale des différentes méthodes et technologies de remédiation concernant les 
sols contaminés aux dioxines, en se focalisant sur les techniques existantes actuellement de préférence à celles en phase 
expérimentale. Les techniques sont évaluées du point de vue de leur efficacité, prenant en compte les avantages, les 
limitations, les risques en termes d’atteinte à l’environnement et les implications de chacune. Dans la mesure du possible, 
l’évaluation comporte également une estimation du coût ainsi que de la faisabilité de la mise en place, en confrontant les 
connaissances scientifiques avec les possibilités qu’offrent les entreprises actives dans la décontamination. 
Les méthodes actuelles de remédiation relatives aux sols contaminés par les dioxines peuvent être classées 
selon trois grands groupes qui sont les méthodes thermiques, les méthodes physicochimiques et les méthodes 
biologiques (Tran et al., 2022). Comme le montre la Figure 12, certains processus de remédiation peuvent également 
employer des combinaisons successives de plusieurs méthodes différentes afin d’augmenter l’efficacité globale, ce qui 
est souvent le cas pour la bioremédiation (Strandberg et al., 2011). Enfin, ces méthodes sont destinées à être mises 
en pratique soit in situ, soit ex situ, les deux modes d’application étant parfois possibles pour certaines 
technologies. De manière générale, les techniques de remédiation in situ sont moins coûteuses que les techniques ex 
situ, qui nécessitent l’excavation du sol contaminé puis son déplacement jusqu’à des infrastructures appropriées. En 
revanche, les méthodes ex situ sont souvent plus efficaces en terme de décontamination par rapport aux méthodes in situ 
puisqu’elles permettent un contrôle complet du processus (Kulkarni et al., 2008). 

 
Figure 12 Combinaisons possibles de techniques de remédiation de sols contaminés par des dioxines (Strandberg et 

al., 2011). 

 METHODES DE REMEDIATION THERMIQUES 

Les traitements thermiques sont à ce jour les techniques les plus efficaces et les plus largement répandues pour éliminer 
les dioxines contenues dans les sols, y compris pour des concentrations élevées. L’ensemble de ces processus s’applique 
presque exclusivement ex situ et il peut s’agir soit d’incinération, soit de désorption thermique, voir même de vitrification. 
Les variables d’une technique à l’autre sont la température appliquée, la présence ou non d’oxygène et les produits 
résultants du processus (Guemiza et al., 2017). 
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Dans le cas de l’incinération, le sol est soumis ex situ à de hautes température (800-1200°C) en présence 
d’oxygène. Cela donne lieu à la combustion totale de tous les composés organiques, y compris la MO du sol, avec comme 
produit de l’eau, du CO2 et divers résidus de combustion. Au-delà de 1000 °C, la combustion permettrait de supprimer 
plus de 99% des PCDD/Fs (Isosaari, 2004 in Guemiza et al., 2017). Notons qu’à ces températures, même les minéraux 
du sol sont altérés. Cette technique est à ce jour, la seule technologie largement disponible sur le marché pour l’élimination 
des POPs (Cagnetta et al., 2018). Bien que très rapide et efficace, la méthode est coûteuse en raison des manipulations 
de sol et des énormes quantités d’énergie nécessaires. De plus, les sols ainsi traités sont détruits, les matériaux restant 
ne seront réutilisables que sous forme de remblais pour des projets de construction ou d’autres application non-agricoles 
(Vidonish et al., 2016). 
La désorption thermique est quant à elle effectuée à des températures plus basse (100-550°C). Le but étant la 
volatilisation des polluants organiques et non leur destruction complète, la désorption thermique doit toujours être suivie 
par une seconde étape permettant de dégrader les polluants extraits sous forme de gaz (Kulkarni et al., 2008), ce qui 
entraîne des coûts supplémentaires. Cette méthode est également applicable in situ, en pratiquant une extraction à la 
vapeur afin de désorber et d’éliminer les contaminants, ceci tout en présentant l’avantage de relativement peu altérer la 
structure du sol en place. Néanmoins, même à ces températures, la biologie du sol est détruite et la MO est 
partiellement à tout à fait détruite. L’efficacité de la désorption thermique est comparable à celle de l’incinération, avec 
généralement un coût moindre mais variable en fonction des spécificités du site (humidité et état de compaction du sol 
notamment), à plus forte raison lorsqu’elle est pratiquée in situ. Dans ce dernier cas, les temps de chauffage requis 
peuvent s’avérer énormes, allant de quelques semaines à quelques années (Vidonish et al., 2016). Enfin, il existe 
aujourd’hui des procédés ex situ combinant la désorption thermique et l’incinération permettant l’élimination de plus de 
99.99% des polluants organiques y compris les dioxines, la réutilisation des matériaux pour refaire du sol post-traitement 
et le retour des gaz dans l’atmosphère après condensation, neutralisation, oxydation et filtration au charbon actif (Guemiza 
et al., 2017). 
La vitrification consiste, comme son nom l’indique, à exposer ex situ le sol à des températures extrêmement 
élevées (1600-2000°C), puis à le refroidir pour obtenir un produit cristallin solide, chimiquement stable et inerte, le but 
étant de piéger les polluants et ainsi les rendre moins solubles et mobiles. Cette technique est initialement prévue pour le 
traitement des polluants inorganiques (métaux lourds notamment) et peut être utilisée dans le cas des polluants 
organiques pour stabiliser les cendres résultantes des processus de désorption thermique ou d’incinération ex situ. 
Cependant, en plus d’être extrêmement coûteuse, la vitrification ne résout pas le problème de l’élimination finale des 
contaminants ainsi piégés et doit être suivie par une autre étape de décontamination (Strandberg et al., 2011). 
L’application du principe de manière in situ est également possible en utilisant de l’électricité (Kulkarni et al., 2008) mais 
étant donné les impacts environnementaux potentiels (volatilisation dans l’atmosphère d’une partie des polluants et 
détérioration globale des services écosystémique du sol), celle-ci est destinée uniquement à des surfaces et des volumes 
de sols restreints présentant une charge de polluants très élevée (Vidonish et al., 2016), des mélanges de polluants 
organique et inorganiques (Strandberg et al., 2011) et/ou avec un risque élevé de contamination des nappes phréatiques 
(Kulkarni et al., 2008). 
Il existe d’autres méthodes thermiques in situ comme par exemple le chauffage par radiofréquences (micro-ondes) et 
l’injection d’air chaud ou de vapeur, toutefois elles sont soit inadaptées au dioxines listées comme étant toxiques, soit 
comportant des efficacités trop variables, ou encore plutôt destinées à être couplées à d’autres technologies de 
remédiation. 
Il faut encore évoquer ici le fait que les procédés thermiques de remédiation des dioxines sont souvent eux-mêmes 
générateur de PCDD/Fs (Guemiza et al., 2017; Vidonish et al., 2016), soit selon la réaction dite de novo, soit à partir de 
polychlorophénols (PCPs) en tant que précurseurs (Jansson, 2008). Ce dernier point est un problème récurrent en cas de 
processus oxydatifs ou de combustion, les PCPs étant des co-contaminants classiques des dioxines (Bulle et al., 2008). 
Il convient donc de prendre cela en compte lorsque les processus sont réalisés in situ. De plus, les traitements 
thermiques occasionnent la décomposition des constituants du sol et limitent de fait considérablement la 
restauration de ceux-ci et des écosystèmes liés. De manière générale, cela se traduit par l’augmentation de la densité 
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apparente, du pH, et du taux d’azote inorganique ainsi que par la diminution de la capacité de rétention d’eau, de la 
capacité d’échange cationique (CEC) et de la qualité de la MO et de la structure (Vidonish et al., 2016). 
Enfin, il n’existe à priori pas de méthode universelle de remédiation par traitement thermique. Le choix dépend d’une part 
de l’ampleur et du type de contamination, y compris l’abondance relative des différents composés toxiques et d’autre part, 
de considérations spécifiques au site et notamment les propriétés du sol (Vidonish et al., 2016). 

 METHODES DE REMEDIATION PHYSICOCHIMIQUES 

Les méthodes physiques actuellement existantes ne sont pas à proprement parler des processus complets de 
remédiation des dioxines, mais des méthodes d’extraction. Le but est de séparer les contaminants de la matrice du 
sol, pour laquelle ils ont une grande affinité en raison de leur propriétés hydrophobes (voir chapitre 2). L’extraction, qui a 
lieu ex situ dans la majorité des cas (Guemiza et al., 2017), permet donc d’une part de transférer les polluants vers un 
autre milieu que le sol (généralement un solvant) et d’autre part d’augmenter leur concentration dans ce nouveau milieu, 
donc de diminuer le volume de « matériaux » à décontaminer (Strandberg et al., 2011). 
Les méthodes liées à ces techniques d’extraction sont généralement référencées en tant que « lessivage » (« leaching 
processes ») ou « lavage » (« soil washing ») et peuvent présenter plusieurs variantes. Premièrement, le solvant utilisé 
peut être de l’eau, des solvants organiques (Jonsson et al., 2010; Sahle-Demessie et al., 2000), des acides organiques 
ou inorganiques (Guemiza et al., 2017), des gaz en phase liquide (Saldaña et al., 2005; Silva et al., 2005) ou encore des 
huiles végétales (Isosaari et al., 2001). Lorsque l’eau est utilisée comme solvant, celle-ci est souvent à l’état supercritique 
(« Supercritical water extraction » ou SCWE), c’est-à-dire soumis à une pression lui permettant de rester liquide au-dessus 
de 100°C, ce qui augmente son affinité pour les molécules organiques (Hashimoto et al., 2004). Deuxièmement, d’autres 
produits comme des tensioactifs ou des agents chélateurs peuvent être ajoutés aux solvants afin d’améliorer le processus 
d’extraction (Guemiza et al., 2019; Khodadoust et al., 2005; Reynier et al., 2014; Schacht et al., 2016). Troisièmement, 
ces techniques d’extraction peuvent être couplées à des méthodes de décontamination chimiques ou biologiques, qui 
seront décrites plus loin. Plus récemment, des méthodes d’extraction ex situ à l’aide de charbon actif sous diverses formes 
se sont également montrées performantes en laboratoire, tant pour les PCDD/Fs (Rathna et al., 2018) que pour les PCBs 
(Jing et al., 2018). 
De manière générale, l’efficacité de ces techniques d’extraction est dépendante de la texture et diminue avec 
l’augmentation des quantités de matériaux fins (argiles, limons et MO) dans les sols, c’est pourquoi ces méthodes 
sont souvent couplées à un tri granulométrique (Strandberg et al., 2011). Finalement, si certaines variantes de ces 
méthodes se sont avérées efficaces pour extraire les dioxines de sols contaminés en laboratoire (extraction d’au moins 
80% des contaminants), aucune n’a été appliquée seule à large échelle (Guemiza et al., 2017), c’est pourquoi elles ne 
seront pas décrites en détails ici. 
Parmi les procédés chimiques d’élimination des dioxines, l’un des plus répandus est la décomposition par 
catalyse basique (« Base-catalyzed decomposition » ou BCD). Celle-ci consiste en une déshalogénation des 
molécules en conditions réductrices grâce au mélange de substances alcalines, alcalino-terreuses, de carbonates, de 
bicarbonate ou d’hydroxydes de métaux avec le sol contaminé. Celle-ci est généralement couplée à un processus de 
désorption thermique et donc réalisée ex situ à des température entre 315 et 426 °C (Kulkarni et al., 2008). Une 
étude plus récente, mais réalisée en condition de laboratoire, a montré une réduction de 98 à 100% des PCDD/Fs et des 
PCBs en utilisant du calcium métallique dans de l’éthanol à température ambiante (Mitoma et al., 2004 in Guemiza et al., 
2017). L’utilisation de fer à valence zéro (« zero-valent iron » ou ZVI) est une autre méthode de déchloration réductive qui 
est généralement couplée à l’utilisation d’eau à l’état supercritique, à la fois en tant que milieu de réaction et comme 
solvant pour l’extraction. Cette technique s’est avérée efficace pour les PCDDs  contenu dans les sols en réduisant les 
différents congénères à des molécules comportant 4 atomes de chlores ou moins (Kluyev et al., 2002 in Kulkarni et al., 
2008). De plus, cette méthode est également applicable pour l’élimination des PCBs faiblement chlorés dans les sols (Jing 
et al., 2018; Wu et al., 2012). Plus récemment, des nanoparticules de ZVI ont été utilisées pour traiter du sol contaminé à 
une température de 280°C et ont provoqué une réduction de plus de 90% de l’ensemble des PCDD/Fs analysés (Lundin 
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et al., 2013 in Guemiza et al., 2017). Bien que ces processus de déshalogénation chimique soient plus rapides que les 
méthodes biologiques équivalentes, elles présentent des difficultés dans leur application à large échelle pour des 
concentrations élevées en polluants, en raison des quantités excessives de réactif nécessaire et sont donc peu utilisés. 
De plus, ces processus sont très impactant pour les sols, du fait des températures élevées et/ou des conditions alcalines 
fortes qu’elles engendrent (Jing et al., 2018). 
Toutes les autres méthodes chimiques impliquent quant à elles la création d’un milieu hautement oxydant 
permettant la destruction des dioxines. Parmi les agents oxydants pouvant être utilisés, le radical hydroxyle (OH•) est 
le plus puissant et donc le plus répandu. Celui-ci est la plupart du temps généré selon la réaction de Fenton, par 
décomposition du peroxyde d’hydrogène (H2O2) en présence de fer agissant comme catalyseur et avec un pH inférieur à 
5 (Strandberg et al., 2011). Dans certaines conditions, cette méthode est applicable sans avoir besoin d’ajuster le pH et 
en utilisant les oxydes de fer déjà présents dans le sol (Flotron et al., 2005) et peut de ce fait être appliquée in situ. En 
effet, l’injection dans le sol de peroxyde d’hydrogène ou d’ozone en tant que qu’agents oxydants, sont les deux méthodes 
chimiques in situ les plus largement utilisées (Goi et al., 2006). Dans le cas de l’ozone, le contrôle de la concentration 
appliquée est capital et peut améliorer l’activité microbienne du sol et ainsi augmenter l’efficacité du processus de 
décontamination lorsque la technique est couplée à une bioremédiation (ITRC, 2005 in Strandberg et al., 2011). Une étude 
couplant l’utilisation ex situ de peroxyde d’hydrogène avec une oxydation par de l’eau supercritique a montré une efficacité 
d’élimination des différents congénères de PCDD/Fs contenus dans le sol allant de 90 à 99% (Zainal et al., 2014). 
Cependant, ce type de processus oxydatif ne semble malheureusement pas efficace concernant les PCBs, une autre 
étude récente ayant montré un dégradation globale des composés n’excédant pas 30% (Rybnikova et al., 2016). 
Enfin, d’autres méthodes physicochimiques existent, comme par exemple l’oxydation par de l’eau supercritique seule 
(« Supercritical water oxidation » ou SCWO), l’oxydation photolytique ou encore les techniques électrocinétiques (Chen 
et al., 2021), mais ne seront pas détaillées ici car elles sont soit restée à leur phase expérimentale, soit inadaptée à une 
mise en œuvre à grande échelle. En revanche, une autre technologie récente, également encore en phase expérimentale 
mais permettant tout de même le traitement de plusieurs tonnes de matériaux (Kulkarni et al., 2008) et présentant plusieurs 
avantages par rapport aux autres techniques évoquées précédemment, mérite d’être mentionnée. Il s’agit des méthodes 
mécanochimiques ex situ, qui consistent introduire le sol dans un broyeur à billes en présence d’agents permettant la 
déchloration des dioxines (SiO2, CaO, ZVI, etc.). Lors du broyage, une partie de l’énergie est transformée en chaleur et 
fournit les conditions de température nécessaires à la réaction chimique, alors que l’autre permet la fragmentation des 
particules de sol. L’efficacité de cette méthode repose sur l’augmentation significative de la surface de contact entre les 
polluants et les réactifs (Cagnetta et al., 2018), qui sont généralement utilisés sous forme de nanoparticules. Une étude a 
ainsi montré l’élimination de plus de 99% des PCDD/Fs octachlorés contenus dans le sol (Nomura et al., 2005 in Guemiza 
et al., 2017), sans que le sol et les conditions opératoires ne soient précisés. Le principal avantage de la méthode est 
qu’elle génère de la chaleur sans apport énergétique externe, ce qui la rend économiquement attractive (Strandberg et 
al., 2011). De plus, elle offre un grande flexibilité par rapport aux différents taux de contamination du sol (Kulkarni et al., 
2008) et surtout ne présente pas d’émissions non-intentionnelles d’autres composés toxiques comme cela le cas pour 
presque toutes les méthodes thermiques et physicochimiques précédemment citées (Cagnetta et al., 2018). 

 METHODES DE REMEDIATION BIOLOGIQUES 

Les méthodes de remédiation biologiques comprennent les traitements mettant à profit des micro-organismes (bactérie 
ou champignons) capables de dégrader et/ou de métaboliser les dioxines en substances non-toxiques (bioremédiation) 
ainsi que les traitements utilisant des plantes et dont les mécanismes de décontamination seront décrits plus loin. Le 
dernier est plutôt destiné à être appliqué in situ alors que les micro-organismes peuvent être employés soit in situ soit ex 
situ (Strandberg et al., 2011). 

 Bioremédiation 
Concernant les micro-organismes et leurs applications in situ, on peut distinguer deux types de techniques. Premièrement, 
la biostimulation qui consiste à créer des conditions favorables pour des communautés bactériennes indigènes capables 
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de dégrader les dioxines, afin de stimuler leur activité. Deuxièmement, si de tels micro-organismes n’existent pas dans 
l’environnement ciblé, la bioaugmentation consiste à y introduire des communautés exogènes (Jing et al., 2018). Une fois 
les contaminants dégradés, les populations de micro-organisme déclineraient, n’ayant plus de source de nourriture. 
L’efficacité de la biodégradation dépend fortement de la toxicité et des concentrations initiales des contaminants, 
de leur biodégradabilité, des propriétés du sol contaminé et du type de micro-organismes sélectionnés (Kulkarni 
et al., 2008). En effet, quelle que soit l’option choisie, le problème majeure reste la faible biodisponibilité des dioxines dans 
le sols, c’est pourquoi la bioremédiation par les micro-organismes a un effet limité et nécessite généralement la 
combinaison avec d'autres méthodes (Wilson and Jones, 1993 in Strandberg et al., 2011). Il peut s’agir de techniques 
de séparation, comme l'utilisation de tensioactifs par exemple, ou d’oxydation chimique. D’autre part les formes les plus 
toxiques sont rarement incluses, et la génération de métaboliques toxiques, probable, n’est pas maîtrisée. Enfin, il faut 
relever que ces études restent vagues sur les sols et les conditions opératoires, les études sur les microorganismes 
provenant d’abord de systèmes sédimentaires.  
La bioremédiation ex situ, utilisant des bioréacteurs ou des composteurs, est également une option, spécialement dans 
le cas de concentrations élevées en polluants (Freeman and Harris, 1995 in Strandberg et al., 2011). Comme déjà évoqué 
précédemment (voir chapitre 6.2), l’action des micro-organismes peut avoir lieu en mode aérobie ou anaérobie, le premier 
étant plus pertinent dans le cadre de l’élimination des congénères les moins chlorés alors que le second se prête plus au 
traitement des congénères hautement chlorés. Rappelons que dans les deux cas, la création de produits intermédiaires 
plus toxiques ou de toxicité équivalente aux contaminants d'origine est possible (Kulkarni et al., 2008). De plus, 
même si l’efficacité des micro-organismes est souvent améliorée par rapport aux techniques in situ, les composés les 
plus hydrophobes restent extrêmement difficiles à éliminer (Wilson and Jones, 1993 in Strandberg et al., 2011). Une 
étude focalisée sur le traitement du congénère de dioxines le plus toxique, le 2,3,7,8-TCDD, a montré de bons résultats 
en combinant une phase de pré-oxydation à l'aide du réactif de Fenton, suivie par l’action de micro-organismes. Le 
congénère a été transformé à 99% lors du prétraitement, augmentant ainsi l’efficacité de la bioremédiation (Kao and Wu, 
2000 in Kulkarni et al., 2008 and Strandberg et al., 2011). Lors d’une autre étude axée sur la décontamination des PCBs, 
l’ajout en mésocosme de sédiments d’une bactérie provenant de sédiments, a permis la diminution de 56% de la 
concentration totale des PCBs penta-chlorés en 120 jours (Payne et al., 2011 in Jing et al., 2018). Il ne paraît pas 
possible d’extrapoler ce résultat à des sols avec des populations bactériennes et des teneurs en matière 
organique élevées, cela reste à étudier.  
Enfin, si le principal avantage des procédés de bioremédiation est le faible coût des matières premières, les temps 
nécessaires aux traitements des dioxines peuvent s’avérer variables et généralement long (de quelques semaines à 
quelques mois) (Guemiza et al., 2017). L’application in situ est théoriquement encore moins onéreuse, cependant, à long 
terme, le coût des travaux de labour (oxygénation), de fertilisation (apports en nutriments) et d'irrigation peuvent générer 
une augmentation substantielle des coûts (Rathna et al., 2018). Dans l’absolu, ces méthodes présentent également une 
efficacité très limitée, spécialement lorsque les contaminants sont présents dans le sol depuis plusieurs dizaines d’années 
dans le cas des PCDD/Fs (Sahle-Demessie et al., 2000 in Guemiza et al., 2017) et selon les congénères ciblés dans le 
cas des PCBs (Jing et al., 2018). Ainsi, bien que de nombreuses études aient été réalisées en laboratoire ou à 
l’échelle de projet-pilotes et qu’elles aient démontré une certaine efficacité de la bioremédiation pour les sites 
contaminés aux dioxines, celle-ci est toujours inférieure à 90% (Rathna et al., 2018) et surtout, aucune méthode n’a 
été appliquée à grande échelle, que ce soit pour les PCDD/Fs (Guemiza et al., 2017) ou pour les PCBs (Jing et al., 
2018). 

 Phytoremédiation 
Dans le cadre de sols contaminés par des polluants organiques, les plantes peuvent être utilisées in situ et les méthodes 
peuvent prendre diverses appellations selon les processus impliqués : rhizodégradation, phytodégradation, 
phytoextraction, rhizofiltration, phytovolatilisation, etc. (Rathna et al., 2018). Globalement, il s’agit soit de séquestrer les 
polluants (après quoi ils doivent tout de même être éliminés autrement), soit de métaboliser les composés pour les rendre 
inoffensifs, ou encore d’augmenter leur biodisponibilité en introduisant dans le sol des substances telles que des enzymes 
ou des acides organiques (Strandberg et al., 2011). 
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Dans la plupart des cas, ces mécanismes de décontamination des polluants organiques persistants sont rendus 
possibles grâce à une interaction synergique entre les micro-organismes de la rhizosphère et les plantes 
(Chaudhry et al., 2005 in Strandberg et al., 2011). Des cucurbitacées ont ainsi été utilisées en Pologne pour traiter les 
sols contaminés par des PCDD/Fs. L’étude pilote a été effectuée sur du terreau (peu défini), en pots et en chambres de 
culture. Elle indique une diminution de 32 à 37% des concentrations en polluants dans le terreau (correspondant à une 
réduction de 52 à 68% en équivalent toxique) après cinq semaines (Urbaniak et al., 2016). Cependant les conditions, 
notamment en termes de croissance des cucurbitacées et colonisation de l‘espace par leurs racines, sont très éloignées 
de celles du terrain. La revue ne se situe pas non plus dans la haute catégorie en termes de qualité. Une autre étude 
pilote sur parcelle horticole avec un anthrosol, a montré sur les 15 premiers cm une diminution des concentrations de 
PCBs dans les sols de 31,4% pour la première année et de 78,4% après deux ans de phytoremédiation à l’aide de luzerne 
(Tu et al., 2011). Cependant la principale chute de teneurs est due à un labour et donc une dilution, et l’étude ne précise 
pas si les formes PCB toxiques sont incluses. Le tout reste donc à interpréter avec prudence et ne permet pas de faire 
une projection.  
Enfin, les méthodes de phytoremédiation montrent les mêmes désavantages que la bioremédiation in situ avec des durées 
de traitements d’assainissements potentiellement longs. Elles ont l’avantage d’être peu coûteuses, si l’on exclue la durée 
et les contraintes d’entretien des cultures, et présentent peu d’impact sur le sol en termes de fertilité et de structure. En 
revanche, il n’existe à nouveau pas d’exemples de phytoremédiation à grande échelle et les projets pilotes 
existants, rares et peu décrits, montrent des efficacités ne dépassant que difficilement 40 à 60% (Jing et al., 2018). 
Dans le cas des PCBs, la métabolisation par les plantes se limite uniquement aux congénères comportant quatre atomes 
de chlore ou moins. En conséquence, les molécules plus chlorées, qui sont également plus toxiques, sont uniquement 
accumulées dans les plantes et libérées dans l’environnement lorsque leur cycle de vie s’achève (Aken et al., 2010). 
Concernant les PCDD/Fs la même réserve peut être formulée quant à l’imprévisibilité de la toxicité et de la biodisponibilité 
des produits de dégradation (Rathna et al., 2018). De plus, l’efficacité de la phytoremédiation est liée à la croissance des 
plantes, qui dépend elle-même des conditions météorologiques, mais aussi de la qualité du sol en place, notamment au 
niveau de la profondeur de colonisation par les racines (Pivetz, 2001). Pour toutes ces raisons, la phytoremédiation n’est 
actuellement pas considérée comme une méthode plausible de remédiation des dioxines dans les sols. 

 Mycoremédiation 
La mycoremédiation, parfois aussi appelée fongoremédiation, est l'ensemble des techniques utilisant une ou plusieurs 
espèces de champignons pour épurer un milieu (eau, air ou sol) d'un ou plusieurs polluants ou éléments chimiques 
indésirables. Celle-ci est souvent utilisée en accompagnement de la phytoremédiation ou de l'utilisation de divers 
microorganismes. 
L’une des premières mises en évidence d’une potentielle de dégradation des PCDD/Fs par des champignons date de plus 
de 25 ans (Takada et al., 1996). Dans cette étude réalisée en conditions in vitro et en phase liquide, l’aptitude d’une 
souche de champignon saprotrophe6 lignicole (Phanerochaete sordida YK-264) à dégrader un mélange de 10 congénères 
de PCDD/Fs tetra- à octochlorés (et tous chlorés en position 2,3,7 et 8) a été évaluée. Les auteurs y rapportent des taux 
de dégradation entre 40 et 76% en 10 jours, pour les congénères comportant 4 à 6 atomes de chlore. De plus, le processus 
semble peu dépendant du type de molécule (dioxine ou furane) ainsi que du nombre d’atomes de chlore présents. Ceci, 
contrairement à une autre étude citée (Yadav et al., 1995), dans laquelle une diminution du taux de dégradation des 
PCBs par un autre champignon (Phanerochaete chrysosporium), est observée lorsque le nombre d’atomes de chlore 
augmente. Enfin, l’hypothèse de l‘implication d’exoenzymes sécrétées par ces champignons, dans la dégradation des 
dioxines est formulée, mais pas démontrée. En 2008, une revue de littérature confirme le rôle potentiel des enzymes 

                                                           
6 Le saprotrophisme ou la nutrition lysotrophe d'un saprophyte, est un processus de digestion extracellulaire 
chimiotrophe impliqué dans le traitement de la matière organique décomposée. Elle intervient chez des 
saprotrophes ou des hétérotrophes et est le plus souvent associée à des champignons et à des bactéries du 
sol. 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Champignon
https://fr.wikipedia.org/wiki/Eau
https://fr.wikipedia.org/wiki/Air
https://fr.wikipedia.org/wiki/Sol_(p%C3%A9dologie)
https://fr.wikipedia.org/wiki/Phytorem%C3%A9diation
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oxydantes extracellulaires de type peroxydase dans la dégradation des dioxines, précisant toutefois que celle-ci semble 
être limitée aux champignons saprotrophes lignicoles et décomposeurs de litière (Field and Sierra-Alvarez, 2008b). 
Une étude plus récente, également réalisée en laboratoire mais en conditions non-stérile, en phase solide et sur de vrais 
échantillons de sol contaminé (ancienne scierie), montre des résultats plus contrastés (Valentín et al., 2013). En effet, 
celle-ci rapporte une diminution de seulement 13% de la charge toxique en PCDD/Fs après 15 semaines en présence de 
Stropharia rugosoannulata, pour une concentration initiale dans le sol de 24'000 ng TEQ (OMS-2005) kg-1. De plus, on 
peut noter d’une part l’absence d’informations sur les propriétés du sol en question (texture, MO, etc.), hormis le fait que 
les échantillons de sol ont été prélevés à 80 cm de profondeur. D’autre part, si la majorité des congénères de PCDD/Fs 
ont été dégradés à plus de 40% en valeurs TEQ (OMS-2005), certains congénères comme 2,3,4,7,8-PeCDF et 2,3,7,8-
TCDD n’ont pas été dégradés du tout. Dans des conditions similaires, mais avec une concentration initiale dans le sol de 
72'960 ng TEQ (OMS-2005) kg-1, et avec la même espèce de champignon, un autre groupe de recherche a observé cette 
fois une diminution de 64% en valeurs TEQ (OMS-2005) des PCDD/Fs présents après une période de trois mois 
(Anasonye et al., 2014). Aucune explication sur cette différence d’efficacité d’une étude à l’autre n’est avancée par les 
auteurs, ceux-ci mentionnant uniquement le fait que le facteur principal expliquant l’efficacité de la biodégradation est la 
forte croissance du champignon en question sur sol non-stérile, ce qui paraît trivial. Parallèlement, la même étude fait état 
de l’absence de dégradation des PCCD/Fs lors d’essais de bioaugmentation ex-situ consistants à inoculer les échantillons 
de sol avec uniquement les enzymes extracellulaires brutes provenant pourtant du même champignon. 
Dans un domaine semblable, une revue traite de l’utilisation de champignons mycorrhiziens arbusculaires afin 
d’augmenter l’efficacité des méthodes de phytoremediation des POPs dans les sols (Lenoir et al., 2016). Ces types de 
champignons n’ont à priori pas de capacités saprotrophiques, mais agiraient de manière indirecte sur le catabolisme des 
POPs en protégeant les plantes des effets phytotoxiques des polluants et en stimulant l’activité microbienne du sol. 
Cependant, les auteurs indiquent également que la plupart des recherches effectuées sur le sujet ont été conduites en 
laboratoire avec du sol pollué artificiellement et donc que l’efficacité de la méthode in situ n’a jamais été démontrée.  
Parmi les recherches très récentes qui ont pu être trouvées, certaines présentent des résultats encourageant 
dans l’optique d’une potentielle application en conditions réelles, mais aucune ne fait état d’essais concrets, ne 
serait-ce qu’à l’échelle du projet pilote. Une diminution de 73% de la concentration du congénère 2,3,7,8-TCDD après 
28 jours (concentration de départ de 0.5 pg TEQ (OMS-2005) µL-1) a par exemple été obtenue à l’aide d’un champignon 
du genre Rigidoporus (Dao et al., 2019). Ceci est une découverte importante, puisque le congénère en question, qui se 
trouve être le plus toxiques parmi les dioxines, a souvent montré jusqu’ici une grande récalcitrance à la dégradation par 
les champignons. Cependant, ces résultats ont été obtenus en conditions in vitro et en phase liquide. Les essais se 
rapprochant le plus d’une possible application en cas réel sont le résultat du développement d’une technique de 
fermentation à l’état solide sur sol non-stérile. Grâce à celle-ci, une équipe de recherche a obtenu une diminution des 
valeurs TEQ des dioxines présentes de 60% en 30 jours (Kaewlaoyoong et al., 2021) et de 96% en 72 jours en 
(Kaewlaoyoong et al., 2020). Toutefois, le champignon utilisé lors de ces recherches (Pleurotus Pulmonarius) possède 
probablement une applicabilité limitée aux climats tropicaux. Ces études confirment également la non-spécificité des 
effets observés en fonction du nombre de chlore des différents congénères de PCDD/Fs, ce qui constitue à priori 
une constante chez les champignons saprotrophes et hypothétiquement le principal avantage des méthodes de 
mycormédiation. Enfin, celles-ci semblent être moins efficaces, ou alors ont été moins étudiées concernant les PCBs, 
puisqu’elles ne sont même pas mentionnées dans la revue de littérature de référence concernant les techniques de 
remédiation de ce type spécifique de polluants (Jing et al., 2018). 

 EVALUATION DES DIFFERENTES TECHNOLOGIES DE REMEDIATION 

La difficulté principale s’agissant d’évaluer les différentes méthodes présentées précédemment, consiste à déterminer 
lesquelles sont effectivement applicables et efficientes à large échelle. En effet, s’il apparaît clair que l’incinération est à 
ce jour la méthode la plus efficace en termes de destruction des polluants, permettant l’assainissement rapide de grandes 
quantités de matériaux, ce qui en fait la technique la plus répandue. Mais elle est totalement destructive pour le sol et 
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couteuse pour les collectivités. Le traitement coûte entre 150 et 5’000 $USD par tonne de matériaux, ce qui représente la 
plus faible partie du coût total incluant également l’excavation, la stabilisation, le conditionnement, la séparation et le 
transport des matériaux (UNEP, 2002; Vidonish et al., 2016). De plus, comme le montre la Figure 13, les méthodes 
utilisant la combustion à hautes températures sont génératrices de PCDD/Fs. 
C’est pourquoi, on trouve aujourd’hui dans la littérature scientifique énormément d’études et d’expérimentations visant à 
trouver des technologies alternatives. De l’autre côté du spectre, la bioremédiation et la phytoremédiation in situ sont 
potentiellement peu onéreuses et relativement peu impactantes pour les sols, si l’on excepte la durée et les contraintes 
de mise en œuvre (entretien des cultures ou des populations microbiennes). Malheureusement, ces méthodes sont 
exclues d’emblée puisqu’en plus d’être des processus relativement longs, leur efficacité est trop aléatoire et surtout n’a 
jamais été prouvée à large échelle. 
Malgré que ces technologies ont été développées afin d’éviter les problèmes liés à la combustion et principalement la 
formation non-voulue de PCDD/Fs, aucune ne permet a priori la réutilisation du sol après traitement, puisque la plupart 
impliquent tout de même de hautes températures ou des conditions destructrices pour le sol et sa biologie. Il faut toutefois 
faire remarquer que la plupart du peu d’études de cas disponibles sont réalisées sur d’anciens sites de production de 
composés organiques chlorés ou d’incinération de déchets. De ce point de vue, et prenant en compte que la législation 
suisse est l’une des plus stricte en la matière au niveau international (Weber et al., 2008), il est probable que ce qui est 
considéré comme étant la zone de contamination autour d’une ancienne source primaire soit plus petite dans les études 
de cas consultées qu’en Suisse. De ce fait, les technologies précitées ont été mises au point pour des volumes plus faibles 
et des teneurs élevées, au détriment de la préservation du sol et ne sont donc pas forcément applicable dans le cas de la 
Suisse, que ce soit du point de vue économique ou du point de vue environnemental. 

 
Figure 13 Graphique schématisant la compétition entre les réactions de formation et de décomposition des PCDD/Fs en 

fonction de la température, lors de processus thermiques de remédiation (Jansson, 2008, adapté de Wehrmeier et al., 
1998). 

Au niveau international, le PNUE régit la problématique des dioxines dans les sols par le biais de deux conventions 
internationales, à savoir la convention de Stockholm sur les polluants organiques persistants (UNEP, 2019) et la 
convention de Bâle sur le contrôle des mouvements transfrontaliers de déchets dangereux et de leur élimination (UNEP, 
2011). La seconde a notamment donné lieu à la publication de directives techniques sur la gestion écologiquement 
rationnelle des déchets constitués de polluants organiques persistants, en contenant ou contaminés par ces substances. 
Cependant, s’agissant des méthodes utilisées actuellement pour la décontamination de sites contaminés par les POPs, 
la dernière mise à jour de ces directives techniques en date de 2019 renvoie tout simplement à d’autres sources et 
notamment à l’Agence américaine de protection de l’Environnement (EPA). Pour être tout à fait complet, il faut également 
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mentionner la publication en 2002 d’un manuel à destination des gestionnaires de déchets dangereux, portant sur les 
technologies de destruction et de décontamination des PCBs et autres déchets de POPs dans le cadre de la convention 
de Bâle (UNEP, 2002). Celui-ci propose une procédure en plusieurs étapes pour la gestion des matériaux contaminés 
mais s’avère plutôt pauvre en informations concernant la sélection des technologies de décontamination, les PCDD/Fs 
n’étant par exemple quasiment pas évoqués. 
Enfin, le PNUE prévoit de publier prochainement deux types de fiches d’informations qui combleront probablement 
ces lacunes, à la fois concernant les technologies de décontamination, les avantages, les inconvénients et les implications 
de chacune, mais aussi concernant les entreprises à même de proposer l’implémentation de ces technologies. Le fait 
que ces documents soient actuellement en phase finale de préparation illustre d’une part, le caractère lacunaire 
des précédents documents cités et d’autre part, le besoin actuel de clarification concernant l’applicabilité à 
grande échelle, des récentes innovations proposées dans la littérature scientifique. De son côté, l’EPA a publié en 
2010 la seconde édition de son guide de référence des technologies sans combustion (excluant donc l’incinération) des 
polluants organiques persistants dans le sol (EPA, 2010). C’est sur la base de ce dernier document que les technologies 
présentées en détails dans le Tableau 7 ont été sélectionnées. Cette sélection a été opérée en ne se focalisant que sur 
les technologies efficaces pour les PCDD/Fs et les PCBs dans les sols, mais également applicable à grande échelle, 
c’est-à-dire disponible dans le commerce et capable de traiter des déchets industriels ainsi que l’intégralité de la zone de 
contamination. Pour conclure, le Tableau 8 offre quant à lui une synthèse par catégorie, des méthodes de remédiation 
discutées jusque-là et inclut une estimation de leur faisabilité selon le mode d’application. 
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Tableau 7 Descriptions détaillées des différentes techniques de remédiation des dioxines applicables à large échelle 
agrémentée d’études de cas réels concernant les dioxines lorsque ceux-ci sont disponibles, d’après (EPA, 2010). 

 

 

  

Technologie Application / 
Configuration

Prétraitement 
du sol

Réutilisation 
du sol

Exemples de cas réels Coût du traitement 
et/ou de 
l’infrastructure

Localisation 
d’infrastructures 
en Europe

Base Catalyzed 
Decomposition 
(BCD)

Ex situ / 
Transportable 
ou fixe.

Désorption 
thermique 
entre 315-
500°C. 

Uniquement 
sous forme 
de remblais.

Non communiqué. 1'400-1'700 euros par 
tonne de matériaux 
traités (en 2004) et 
500'000-2 millions 
$USD pour un réacteur. 

Espagne (2002) et 
République 
tchèque (2006).

Gas Phase 
Chemical 
Reduction 
(GPCR™)

Ex situ / 
Transportable 
ou fixe.

Chauffage à 
600°C en 
conditions 
anaérobie.

Pas précisé 
mais 
improbable. 

Site : « General Motors of Canada 
Limited », Canada (1996-1997) : 
efficacité supérieure à 99.99% pour les 
PCBs et PCDD/Fs pour 1'000 tonnes de 
sol.

10.5 millions $USD 
pour une usine et 5 
millions $USD pour une 
infrastructure semi-
mobile.

Projet pilote (1'000 
tonnes de déchets 
PCBs) en 
Slovaquie (2002). 

GeoMelt™ 
(Vitrification)

Ex situ et in situ 
/ Transportable 
ou fixe.

Séchage. Pas précisé 
mais 
improbable 
(température 
jusqu’à 
2000°C).

Site : « MCK, Agricultural Treatment 
Project », Japon (2006-2007) : 370 
tonnes de sol au total traitées ex situ avec 
une baisse de conc. max de 9.3 ng à 
0.002 pg-TEQ (OMS 2005) g-1 de sol 
pour les PCDD/Fs.

Généralement 486-
2’900 $USD par tonne 
de matériaux traités par 
vitrification (Vidonish et 
al., 2016).

Aucune.

Plasma Arc 
(PLASCON™) 

Ex situ. Désorption 
thermique.

Pas précisé 
mais 
improbable.

Non communiqué. 1 million $USD pour 
une usine de 150 kW.

Une usine active en 
Grande-Bretagne 
(2010).

Radicalplanet® 
(déshalogénation 
mécanochimique) 

Ex situ / 
Transportable 
ou fixe.

Aucun. Pas précisé 
mais 
improbable 
(broyage en 
conditions 
oxydantes).

Site : « Ibraki, Geo-Environmental 
Protection Center), Japon (2009) : 
efficacité supérieure à 99.99% pour les 
PCBs contenus dans les sols et pour les 
PCDD/Fs mais contenus dans des 
cendres.

Environ 3 millions euros 
(capacité de traitement : 
210 tonnes par année) 
pour un réacteur.

Aucune.

In Situ Thermal 
Desorption (ISTD)

In situ / 
Transportable.

Séchage. Pas précisé 
mais 
improbable 
(température 
de 600°C).

Site : « Alhambra Wood Treater », 
Californie, USA (2005) : environ 12'400 
m3 de sol traités avec une baisse de 
conc. de 19.4 µg à < 0.11 µg kg-1 de 
PCDD/Fs. La méthode montre la même 
efficacité pour les PCBs (> 99.8%).

250-800 $USD par m3. Non communiqué.
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Tableau 8 Synthèse des méthodes de remédiation des dioxines dans les sols selon leurs catégories et leurs modes 
d’application. Le code couleurs traduit la faisabilité/applicabilité de la technique à échelle réelle ; vert : utilisation en cas 
réel et à grande échelle avec une efficacité prouvée ; orange : projets pilotes à échelle réduite ou réalisable 
techniquement à échelle réelle mais inabordable économiquement ; rouge : applicabilité incertaine à grande échelle 
et/ou résultats obtenus uniquement en conditions de laboratoire. 

 

  

Thermiques Physicochimiques Biologiques

ex situ

Incinération
Désorption thermique
Vitrification GeoMelt™

Plasma d'arc PLASCON™

Décomposition par catalyse basique (BCD)
Réduction chimique en phase gazeuse 

GPCR™
Méthodes mécanochimiques Radicalplanet®

Réaction de Fenton (oxydation)
Déchloration réductive au Fe0 (ZVI)

Oxydation avec de l'eau supercritique
Oxydation photolytique

Techniques électrocinétiques

Bioremédiation (bactéries)
Mycoremédiation

in situ

Désorption thermique
Vitrification GeoMelt™

Chauffage par radiofréquences
Injection d’air chaud ou de vapeur

Réaction de Fenton (injection de H2O2 ou O3)
Déchloration réductive au Fe0 (ZVI)

Bioremédiation (bactéries)
Phytoremediation

Ap
pl

ic
at

io
n

Méthodes de remédiation
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8. SYNTHESE ET RECOMMANDATIONS CONCERNANT LES MODES D’ACTION ENVISAGEABLES 
ET LES CONDITIONS ASSOCIEES  

En synthèse de cette revue de littérature, nous retiendrons : 

• La très faible mobilité des dioxines et leur fort lien avec la matière organique. 
o Point qu’il faut nuancer en cas de présence de fortes concentrations de matière organique 

dissoute. 
• Les risques de dissémination sont donc d’abord liés à l’érosion hydrique voire éolienne, processus qu’il ne 

faut pas exclure sur un site comme Lausanne. 
• Le rôle peu documenté des lombriciens qui semblent en mesure de redistribuer un peu les dioxines via 

leurs turrricules – du moins ce serait le cas des anéciques mais ce n’est pas documenté7. Ceci peut aussi 
favoriser le transport érosif, notamment depuis des prairies en pente (hauts de Lausanne). 

• La toxicité d’abord liée à la consommation des productions animales, œufs, lait et viandes.  
• La grande diversité des méthodes de remédiations proposées, sans qu’aucune ne paraisse satisfaisante : 

o Efficacité limitée et / ou coût direct exorbitant. 
o Coût indirect écologique très inquiétant (énergie grise, produits chimiques toxiques, destruction du 

sol). 
o La quasi-impossibilité de préserver le sol de la destruction, sauf dans le cas des méthodes de 

bioremédiation dont les essais sont pour l’instant très lacunaires et ne permettent pas de les 
considérer comme opérationnels.  

o Les risques associés (production de métabolites toxiques, dissémination non contrôlée) se 
retrouvent dans presque tous les cas. 

S’agissant de la bioremédiation, il paraît difficile de recommander une recherche particulière. La phytoremédiation n’offre 
pas de perspective technique réelle. Les rares bons résultats publiés (mal documentés) mériteraient peut-être un nouveau 
test, mais ce sera couteux. La remédiation microbienne (fongique ou bactérienne) apporte quelques résultats 
encourageants mais limités : à des conditions très contrôlées (milieu liquide, laboratoire), généralement limité à quelques 
congénères, d’application difficilement imaginable in situ et comportant le risque de génération de métabolites toxiques. 

On pourrait imaginer une expérimentation de remédiation microbienne, mais sur les matériaux existants (éviter les 
matériaux modèles) et avec les principaux congénères présents, incluant le suivi des métabolites ce qui paraît finalement 
hors de portée. 

Aussi, la remédiation des sols de Lausanne paraît devoir être traitée au mieux au cas par cas en testant des méthodes, 
sous réserve que les coûts directs et indirects soient supportables. Cette complexité, cette casualité et l’absence de 
solution acceptable fait dire à Weber (2008) : “The approaches typically require high creativity, since the solutions are 
often not achievable using standard engineering techniques and may require rather unique methods, depending on the 
site ». Face à ces limites évidentes, nous soulevons précisément la possibilité (à examiner en détail) d’une autre voie qui 
serait la suivante : 

• Décapage de la couche contaminée (lorsqu’elle ne dépasse pas une épaisseur trop grande, e.g. 40 cm). 

                                                           
7 Mais peut-être fait sur colonnes de sol à l’image du travail réalisé pour le mercure 
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• Décapage de la couche sous-jacente, enfouissement de la couche contaminée sous cette couche, profondeur 
à déterminer mais au moins de 40 cm.  

• Reconstitution d’un horizon A en surface et remise en culture. 

Quelques arguments favorables : 

• Très peu de mobilité des dioxines enfouies à craindre (conditions de surveillance à définir, notamment selon la 
configuration du sous-sol et de la nappe). Surveillance des remontées par turricules à effectuer.  

• Diminution 7 suppression des risques de transfert (volatilisation, érosion) et d’ingestion.  
• Coût direct et environnemental réduit, conservation des matériaux terreux. 
• Rapidité d’intervention. 
• Possibilité de réintervenir sur le site dès que de moins mauvaises alternatives apparaissent. 

La liste des « pour » et « contre » peut être développée. Cette stratégie, en l’état, n’est pas conforme à la législation suisse 
de protection des sols. En revanche elle ne semble pas contraire à la convention de Stockholm. Nous l’évoquons dans la 
mesure où il est clair qu’aucune solution simple et uniforme n’est disponible, et que la situation demande une adaptation 
importante des cadres de réflexion8. Son acceptabilité serait à établir sur le terrain, par analyse comparée des alternatives. 
Il ne nous appartient pas de la développer dans le cadre de ce mandat, mais elle nous semble à ne pas négliger. 
  

                                                           
8 De manière intéressante, elle a également été évoquée spontanément par l’un des experts internationaux avec 
lequel nous échangions (T. Praamstra, TAUW). 
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