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Rapport de synthése PIREN-Seine (2019) Volume 6 - Introduction

Devenir des contaminants : piégeage, transformation,
bioaccumulation et effets écotoxicologiques : Introduction générale

Alexandre Gélabert', Aurélie Goutte®

!Institut de Physique du Globe de Paris, IPGP, UMR 7154, Université de Paris, Paris.
METIS, UMR 7619, EPHE/UPMC/CNRS, Université PSL, Paris

Résumé

Ce chapitre introductif a pour objectif de présenter les travaux des chercheurs du PIREN-Seine
durant la phase 7 du programme, et portant sur le devenir des contaminants dans le bassin versant
de la Seine. Devant la complexité d’un tel systéme, différentes stratégies ont été développées qui
permettent de faire un diagnostic de la présence de certains polluants, de comprendre les
mécanismes bio-physico-chimiques contrélant le transfert de ces éléments, ou de développer des
approches permettant d’estimer leur impact sur les écosystémes.

Points clefs

> Point clef 1 : Bilan de la présence de contaminants émergents dont les flux sont encore tres mal
connus.

> Point clef 2 : Mise au point de méthodes robustes pour estimer la qualité des milieux aquatiques
a I’aide de biomarqueurs.

> Point clef 3: Compréhension des mécanismes de transfert de contaminants dans les milieux
naturels et les réseaux trophiques.

1. Une variabilité de comportements des contaminants

Appréhender le devenir des contaminants dans I’hydro-écosystéme de la Seine constitue un défi majeur pour
évaluer les risques sanitaires et environnementaux qui leur sont associés. Cette tache extrémement
importante du point de vue de la qualité des milieux aquatiques est toutefois exigeante et complexe car elle
doit prendre en considération plusieurs facteurs parfois difficiles a maitriser.

En particulier, les différents types de contaminants (métalliques, organiques, biologiques, dissous ou sous
forme particulaire) présentent une variété de comportements dans les milieux naturels (par exemple caractere
volatil, soluble, hydrophobe...) ainsi qu'un cycle de vie qui leur est propre. Et il est ainsi quasiment
impossible d’extrapoler le comportement d’un contaminant donné a partir de celui d’un autre contaminant.
De plus, leur propriétés et formes chimiques peuvent évoluer lors du transfert d’un compartiment
environnemental a un autre (eau, sol, air, sédiment, biote) complexifiant davantage leur suivi
environnemental ou la détermination de leur impact sur les organismes et les écosystémes. Enfin, leur
détection et quantification peuvent s’avérer parfois difficile dans des matrices environnementales complexes
comme les sédiments ou I’eau de Seine.

C’est la raison pour laquelle il est absolument nécessaire de développer des approches qui permettent de bien
évaluer les processus controlant le devenir de ces différents contaminants dans les compartiments
environnementaux, d’estimer précisément les flux de contaminants associés dans le bassin de la Seine, ou
encore de définir des biomarqueurs adaptés et réalistes.
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2. Une variété d’approches et un point de vue interdisciplinaire

Ce volume englobe ainsi différentes facettes de la contamination du bassin de la Seine. Un des grands atouts
de ce travail est la conjugaison de disciplines complémentaires : chimie de I’environnement, microbiologie
environnementale, minéralogie, écotoxicologie. Ces approches sont associées a des mesures a diverses
échelles spatiales, depuis des sites ateliers bien définis jusqu’a I’axe Seine dans sa globalité. La variabilité
temporelle est elle aussi prise en compte avec des études de terrain effectuées pendant des périodes de hautes
et de basses eaux, ou avec des suivis portant sur une ou plusieurs années. Enfin, différents types
d’échantillons ont été prélevés, correspondants a plusieurs compartiments environnementaux : carottes
sédimentaires, colonne d’eau ou encore organismes biologiques.

Durant cette phase 7 du PIREN-Seine, ont été étudiés a la fois des contaminants historiques, pour répondre a
des questions mises en avant lors des phases précédentes du PIREN-Seine, et des polluants émergents dont
nos connaissances concernant la présence et le cycle de vie dans le bassin de la Seine étaient trés limitées en
début de phase. En détails, les contaminants traités dans ce volume sont les micropolluants organiques dits
historiques et d’intéréts émergents, les métabolites de ces micropolluants organiques, des polluants
inorganiques (phosphates), des nanoparticules métalliques, des contaminants biologiques, et enfin des
antibiotiques au travers de la réponse d’antibiorésistance bactérienne.

3. Organisation de ce volume

Ce volume s’articule autour de six études, au travers d’approches spécifiques a la compréhension du cycle de
vie de chaque contaminant. Du fait d’une connaissance trés inégale en fonction de la substance considérée,
les objectifs de chacune de ces études sont trés différents les uns des autres, allant d’un simple diagnostic de
présence environnementale pour les plus mal connus, a la recherche de réponse biologique complexe pour
les micropolluants bénéficiant d’études passées. Dans le détail, quatre types d’approches ont été recensées et
sont retranscrites a la suite.

3.1. Etat de lieux sur la présence de contaminants émergents (nanoparticules)

Depuis une vingtaine d’années, du fait de leurs propriétés physico-chimiques particuliéres, la production
mondiale de nanoparticules fonctionnalisées est en constante augmentation. En conséquence, il semble
aujourd’hui inévitable qu’une proportion significative de ces nanoparticules manufacturées soit disséminée
dans les milieux naturels, pouvant a terme impacter les écosystéemes. Un état des lieux de la présence de ces
nano-objets dans 1’environnement est donc nécessaire. Cependant, du fait de nombreuses limitations
techniques, ce bilan manqgue, particulierement dans un bassin anthropisé comme celui de la Seine. Le
PIREN-Seine propose ainsi, dans ce chapitre 1, d’établir un premier état des lieux sur la présence de ces
nano-objets dans des bassins versants bien caractérisés. Cela permettra de relier leur présence a un type
d’occupation de sol afin de mieux définir quelles sont les entrées de ces nanoparticules manufacturées dans
le bassin de la Seine.

3.2. Processus associés au cycle de contaminants dits « historiques »

Les travaux effectués lors des phases précédentes du PIREN-Seine ont permis d’identifier des processus et
mécanismes clés qui pourraient permettre de mieux prédire le comportement de contaminants dans le bassin
de la Seine. Ainsi, les deux chapitres suivants s’intéressent a comprendre certains de ces processus
précédemment identifiés et pour lesquels peu d’information existaient en début de phase 7.

Le chapitre 2 s’inscrit dans la continuité des travaux du PIREN-Seine portant sur la compréhension du cycle
du phosphore dans les systemes aquatiques, avec pour objectif la gestion des risques de prolifération algales
et d'hypoxie. S’il a pu étre montré que les transferts de phosphore aux interfaces eau-sédiment constituaient
un paramétre important de son cycle, peu d’information existaient en début de phase 7 sur la nature des
formes chimiques du phosphore dans les sédiments, information qui constitue pourtant un paramétre
essentiel. Ce chapitre 2 a donc pour objectif de présenter 1’évolution de la spéciation du phosphore dans les
sédiments de Seine, en étudiant la distribution des minéraux porteurs de phosphore dans ce compartiment. Ce
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travail a ainsi permis d’évaluer les effets de la diagenése précoce du sédiment sur les changements de
spéciation du phosphore et sur sa mobilité vers les eaux porales.

Le chapitre 3 poursuit lui aussi une série d’études entamée lors des phases précédentes du PIREN-Seine
portant sur les flux de micropolluants organiques dans le bassin de la Seine (HAP, Phtalates, PCB, PBDE,
DEET et lindane). Plusieurs travaux montrent que la matiére organique naturelle présente des propriétés
physico-chimiques qui lui permettent d’interagir fortement avec certains contaminants organiques d’origine
anthropique hydrophobes, tels que les HAP ou les phtalates. Ce processus d’interaction avec la matiére
organique naturelle constitue ainsi un enjeu important puisqu’il pourrait impacter le cycle des micropolluants
organiques dans le bassin de la Seine. L’étude présentée dans ce chapitre 3 a été menée dans le bassin de
I’Orge lors de quatre campagnes de prélévement, et a permis de mettre en évidence un gradient de
contamination aux micropolluants organiques en fonction du taux d’urbanisation. Elle permet aussi de
dégager des pistes de réflexion quant aux relations entre contaminants et matiére organique en milieu naturel.

3.3. Transfert du milieu abiotique vers les organismes vivants

La dynamique des transferts de contaminants du milieu abiotique (eau, sédiment) vers les organismes
vivants, ainsi que les processus de bioaccumulation et d’amplification trophique, constituent des étapes clés
dans les processus d’écotoxicité et pour estimer I’impact environnemental de contaminants. Deux chapitres y
sont consacrés, traitant des transferts vers les macro-invertébrés et poissons d’une part, et des biofilms
microbiens d’autre part.

Dans ce contexte, le chapitre 4 s’attache a décrire et comparer les facteurs d’amplification trophique pour
plusieurs familles de polluants historiques et d’intérét émergent (PCB, pesticides organochlorés, phtalates,
HAP, chloroalcanes a chaine courte et moyenne, acides perfluoroalkylés), et leurs produits de dégradation.
Les transferts de contaminants le long des réseaux trophiques restent peu étudiés dans les écosystémes
lotiques. Pour mieux comprendre les mécanismes mis en jeu, des réseaux trophiques constitués de
producteurs primaires, macro-invertébrés et poissons, ont été caractérisés a 1’échelle du site atelier de 1’Orge,
soumis a une forte pression chimique d’origine urbaine. Cela a permis de montrer que ces différentes
familles de polluants ont des comportements tres différents du point de vue de leur amplification trophique,
lié a des phénoménes cinétiques de biotransformation plutot qu’a leur hydrophobicité.

L’antibiorésistance bactérienne est actuellement considérée comme un enjeu majeur de santé publique et le
bassin de la Seine en constitue une zone d’étude privilégiée du fait de sa forte anthropisation dans sa partie
aval. Ainsi, le chapitre 5 a pour objectif d’évaluer la dissémination spatiale de la contamination en
antibiotiques, en bactéries Escherichia coli résistantes aux antibiotiques, et en intégrons cliniques (support
génétique impliqué dans la multirésistance aux antibiotiques) dans les bassins de 1’Orge et le long de I’axe
Seine. Pour ce faire, ont été échantillonnés des biofilms microbiens et des sédiments, considérés comme
accumulateurs de contaminants des milieux naturels, ainsi que du microbiote intestinal et cutané de poisson.
Cette étude a permis de mettre en évidence une abondance plus forte de souches bactériennes portant des
intégrons cliniques (classe 1), et des teneurs plus élevées en antibiotiques, dans les zones impactées par les
rejets de Station de traitement des eaux usées. En revanche, il semble que la capacité des poissons a
disséminer 1’antibiorésistance en milieu aquatique existe mais est tres faible.

3.4. Réponse biologique et biomarqueurs

Enfin, I’écotoxicité du cocktail de ces contaminants sera évaluée sur les dreissénes, espéces sentinelles des
milieux aquatiques, au sein du chapitre 6. Cette étude se base sur 3 campagnes de prélévements réalisées lors
de régimes hydrologiques différents sur 1’axe Seine. Il s’agit d’un premier pas vers 1’élaboration d’un outil
de biosurveillance basé en partie sur les hémocytes, cellules circulantes de 1’hémolymphe, et démontre par
ailleurs tout l’intérét d’utiliser des organismes intégrateurs pour identifier les risques de transfert de
contaminants du milieu vers la chaine trophique.
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4. Conclusion a ces études et perspectives pour la phase 8

Les travaux réalisés au cours de la phase 7 et rassemblés dans ce volume ont permis de répondre a des
guestions environnementales importantes concernant le cycle des contaminants dans le bassin de la Seine. Ils
ont aussi pu soulever de nouveaux questionnements ou mis en lumiére des processus clés, dont certains
seront étudiés lors de la phase 8 du PIREN-Seine.

Ainsi, les travaux concernant les flux de micropolluants organiques dans le bassin de la Seine seront
poursuivis lors de la phase 8, et seront étendus au compartiment atmosphérique. Par ailleurs, 1’étude des
interactions entre contaminants et matiére organique naturelle initiée en phase 7 sera développée en phase 8
pour pouvoir établir précisément le lien existant entre dynamique de matiere organique et écodynamique des
contaminants. Enfin, un travail sur les archives sédimentaires sera effectué pour retrouver les trajectoires
temporelles des contaminants afin de mieux en comprendre les évolutions.

Des travaux sur deux contaminants émergents déja présents en phase 7, les nanoparticules manufacturées et
les microplastiques, seront effectués avec pour objectif de contraindre davantage leur cycle (sources, flux,
transformations si possible) dans le bassin de la Seine. La présence de nouveaux contaminants émergents
comme I’antimoine (contaminant urbain), ou encore le métaldéhyde (un mollusquicide) et le metformine (un
antidiabétique) dont le suivi apparait aujourd’hui indispensable car des concentrations parfois élevées ont été
mises en évidence dans les cours d’eau, sera aussi recherchée.

Des mécanismes clés susceptibles de controler ou d’impacter le cycle de vie des contaminants dans le bassin
de la Seine seront aussi étudiés lors de la phase 8. C’est par exemple le cas des processus de dégradation de
polluants organiques au niveau des interfaces d’oxydo-réduction des sols et sédiments, pour lesquels
I’impact sur le cycle de vie des micropolluants organiques sera évalué. Par ailleurs, les biofilms microbiens,
qui constituent un compartiment environnemental de premier ordre mis en avant en phase 7, seront
particulierement étudiés. Il s’agira de comprendre le role que jouent ces structures microbiennes a forte
réactivité sur le cycle de polluants organiques ou métalliques dans le bassin de la Seine. Pour cela seront
mesurées les capacités de séquestration des biofilms, et les modifications de spéciation et la dégradation que
ces communautés microbiennes imposent aux contaminants. En paralléle, cette étude permettra d’estimer la
réponse biologique des cellules constituant les biofilms (approches métagénomique) exposées a des
contaminants dans le bassin de la Seine.

L’utilisation d’organismes intégrateurs pour évaluer les risques de transfert de contaminants vers la chaine
trophique a démontré son intérét en phase 7. Cette approche sera ainsi étendue a d’autres types de
contaminants en phase 8, tels que les nanoparticules ou les virus, et les réponses biologiques (génotoxicité,
immunotoxicité, parametres physiologiques) seront déterminées chez la dreisséne. Par ailleurs, dans ce
contexte d’interactions biote-contaminant, les réponses de deux organismes sentinelles (dreissénes et
chevesnes) & des micropolluants organiques d’intérét émergents (composés fluoroalkylés et chloroalcanes)
seront étudiées dans le bassin de la Seine et comparées au signal enregistré par des échantillonneurs passifs.
Les parametres de transfert des contaminants du milieu vers les réseaux trophiques seront aussi précisés en
étudiant I’impact des pesticides sur des communautés piscicoles, suivant la encore des travaux initiés en
phase 7.

Enfin, en phase 8 sera initié un travail global sur les substances chimiques dans le bassin de la Seine. Celui-ci
portera sur le développement d’indicateurs permettant de hiérarchiser, en fonction du risque qu’ils
représentent, les contaminants présents dans le bassin. Dans ce cadre, un objectif sera de développer un
indicateur global de pression chimique qui prendra en compte de multiples scénarios de contamination.
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Devenir des nanoparticules de TiO, et d’Ag dans les écosystémes
aquatiques

Jialan Wang™?, Enrica Alasonati®, Alexandre Gélabert*, Paola Fisicaro®, Marc F.
Benedetti

'Institut de Physique du Globe de Paris, Université Paris Diderot, Sorbonne Paris Cité,
UMR 7154 CNRS, Paris.

Département Biomédical et Chimie Inorganique, Direction Métrologie Scientifique et
Industrielle, Laboratoire national de métrologie et d'essais, Paris

“personnes & contacter, benedetti@ipgp.fr

Résumé

Selon des estimations récentes, il est attendu une augmentation de la production mondiale de
nanoparticules fonctionnalisées pouvant atteindre 58000 t/an en 2020. Il apparait donc inévitable
qu’une proportion significative de nanoparticules manufacturées (NPs) soit disséminée dans les
milieux naturels, et puisse a terme impacter les écosystemes. Plusieurs études ont calculé les flux
théoriques de nanoparticules dans 1’environnement, révélant I’existence de concentrations
potentiellement problématiques pour plusieurs compartiments. Cependant ces scénarios sont trés
difficilement confirmés par des observations sur le terrain du fait des difficultés propres a la
détection de ces nano-objets et de la complexité des milieux naturels. Le travail effectué lors de la
phase VII du PIREN-Seine a eu pour but de mettre en avant I’utilisation de techniques de
quantification originales de nanoparticules dans le bassin de la Seine. En particulier, la technique de
spICPMS (single counting of particles by ICPMS) a été appliquée a la détection de deux types de
nanoparticules manufacturées : le nano-TiO; et le nano-Ag. Cette approche a permis de détecter et
de quantifier la présence de ces deux types de nanoparticules dans des eaux drainant trois zones a
occupations de sol contrastées (urbain, agricole et forestier) du bassin de la Seine. Les résultats
obtenus au cours des campagnes de préléevement effectuées sur une année consécutive montrent une
concentration moyenne en nano-Ag de 7,9 ng L™ et en nano-TiO, de 11 pg L™ dans ces trois
bassins versants. Ces résultats indiquent aussi des concentrations en nombre de nanoparticules
différentes pour ces trois types d’occupation de sol. Ainsi, des concentrations de nano-Ag dans la
gamme 2-23 x 10° particules L™, 0,1-14 x 10° particules L™, 3-19 x 10° particules L™ dans les eaux
drainant les bassins forestier, agricole et urbain respectivement. Une augmentation temporelle de
concentration a été observée en printemps et en été dans les bassins forestiers et agricoles.
Toutefois, ces techniques ne sont pas en mesure de fournir des informations qualitatives et
quantitatives sur l'origine exacte des NPs.

Les informations obtenues permettent d’affiner notre compréhension de la contribution de ces
trois grands types de sources aux flux de nanoparticules dans le bassin de la Seine, en s’appuyant
sur des bassins versants tres bien caractérisés du point de vue physico-chimigue.

Pour citer cet article : Wang, J, et al. Devenir des nanoparticules de TiO, et d’Ag dans les écosystemes
aquatiques, dans Devenir des contaminants : piégeage, transformation, bioaccumulation et effets
écotoxicologiques, Gelabert & Goutte (eds.), Rapports de synthese de la phase VII du PIREN-Seine, Volume
6, 2019.
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Points clefs

> Le bassin versant urbain contribue au flux le plus important en nano-Ag mais il ne présente pas la
plus grande concentration en Nano-TiO,

> Les contributions des différents types d’occupation de sol aux flux d’exportation de nano-Ag ont
été définies

> La matiere organique naturelle joue un réle important dans la stabilisation des nanoparticules
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Introduction

Depuis le début des années 2000, les progrés en chimie de synthése ont permis le développement de
nanoparticules manufacturées (NPs), particules métalliques ou organiques ayant ses trois dimensions
inférieures a 100 nm. Les NPs sont aujourd’hui présentes dans pratiquement tous les produits industriels.
Ceci est notamment d0 a leur petite taille qui leur confere une grande surface spécifique, une trés grande
réactivité et des propriétés particulieres (Radad et al., 2012). Ces caractéristiques ont résulté en une
production intensive de ces matériaux depuis une vingtaine d’année et leur utilisation se développe
aujourd’hui vers de nouvelles applications innovantes (Moritz and Geszke-Moritz, 2013). Avec une
production annuelle estimée a 260000-309000 tonnes en 2010 (Keller and Lazareva, 2013), il apparait
inévitable qu’une proportion significative de ces NPs manufacturées soit disséminée dans les milieux
naturels (Boxall et al., 2007), puisse a terme impacter les écosystemes, et résulter en une exposition a
I’homme, soulevant alors de nombreuses inquiétudes sociétales.

Etant donné le manque de techniques appropriées pour leur détection directe dans les systémes naturels,
de nombreuses études se sont consacrées a la construction de scénario d’évaluation de risque. En particulier,
des approches basées sur des stratégies de modélisation des flux de nanoparticules dans différents
compartiments environnementaux ont été développées (Gottschalk et al., 2013); (Keller and Lazareva, 2013).
Ces études montrent que les masses d’eau constituent des vecteurs de dissémination des nanoparticules, et
soulignent I’existence de concentrations potentiellement problématiques dans certains milieux clés,
notamment les sols qui constituent des compartiments d’accumulation privilégiés. Cependant ces scénarios
sont en grande partie basés sur les connaissances du cycle de vie des métaux dissous et colloides et ne sont
donc pas totalement spécifiques aux NPs. De plus, il s’avére difficile de prédire le comportement de ces
nanomatériaux dans la mesure ou ces objets présentent des propriétés différentes de celles des matériaux
micrométriques ou éléments dissous correspondants (Auffan et al., 2009 ; Waychunas and Zhang, 2008),
rendant nécessaires les études spécifiques aux NPs au contact des matrices environnementales. C’est par
exemple le cas de I’or ou I’argent, deux métaux assez inertes qui deviennent respectivement un excellent
catalyseur ou un bactéricide tres puissant sous forme nanoparticulaire (Barnard, 2006). Ainsi les scénarios de
diffusion et transformations de NPs dans les milieux environnementaux doivent étre largement affinés par
des études spécifiques aux interactions NPs — composants des systémes naturels afin de prédire leur impact
sur I’environnement.

Pourtant, peu d’études décrivent le comportement des NPs dans des systémes complexes que sont les
écosystémes, et a I’heure actuelle il n’existe pas réellement de consensus dans la communauté scientifique
quand a leur devenir une fois disséminée dans I’environnement. Ceci est en partie la conséquence de
nombreux verrous expérimentaux et analytiques, propres aux NPs du fait de leur petite taille et leur réactivité
particuliere, mais aussi du fait de la complexité du milieu naturel. Notamment, des difficultés de
caractérisation de leur état d’agrégation ou leur dissolution, des mises en solution complexes dans les
milieux expérimentaux représentatifs du milieu naturel, ou encore une détection extrémement difficile ont
pour conséquences que la plupart des travaux menés sur les NPs sont effectués a des concentrations
beaucoup trop élevées ou dans des milieux trop simplifiés pour étre directement extrapolables aux milieux
naturels. Pour contourner ces difficultés, il est donc nécessaire de développer des stratégies analytiques
originales permettant de comprendre et d’estimer la réactivité des NPs au contact des éléments clés des
milieux naturels, ceci avec une résolution spatiale suffisamment fine pour aller sonder les interfaces
environnementales.

Le dioxyde de titane (TiO,) est naturellement présent dans les minéraux comme le rutile (TiO,) et
I'llménite (FeTiO3) présents dans les roches et les sols, avec un stock mondial abondant (Cornu et Neal,
1999). En raison de sa blancheur, de sa grande opacité et de sa résistance a la corrosion, le TiO, micro-
particulaire (et au-deld) est largement utilisé depuis le début du XXe siécle en tant que pigments blancs dans
les peintures, les papiers et les plastiques. En raison des avancées décisives de la recherche sur le TiO, et de
la révolution des nanotechnologies, le nano-TiO, est de plus en plus appliqué dans d'autres domaines (Sang
et al., 2014). Les applications comprennent les aliments, les cosmétiques, 1’énergie solaire, 1’assainissement
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de I’environnement, par exemple. Le nano-TiO, est considéré comme le nanomatériau le plus fabriqué (39
000 tonnes en 2014) et sa production devrait augmenter de maniére exponentielle au moins d'ici 2025
(Robichaud et al., 2009). Le nano-TiO, incorporé autour de nous risque trés probablement d'étre rejete
pendant ou aprés son utilisation dans les écosystémes. Par exemple, des rejets de peintures extérieures (Kaegi
et Boller, 2008), de textiles pendant le lavage (Windler et al., 2012) et de crémes solaires (Gondikas et al.,
2014) ont été signalés dans des eaux de laboratoire ou provenant de décharges de construction et de
démolition (Kaegi et al., 2017). En outre, le TiO, en tant qu'additif alimentaire courant (E171) peut étre
trouvé dans de nombreux produits alimentaires, tels que les bonbons, les chocolats, les chewing-gums, les
soupes, les noix, le lait et les yaourts. Une exposition typique de TiO, alimentaire chez un adulte américain
est estimée a 0,2-0,7 mg / kg / jour (Weir et al., 2012) et peut étre rejetée sous forme d'excréments dans les
eaux usées. En effet, la plupart de ces TiO; rejetés aboutiront dans les stations d’épuration des eaux usées, ou
I’efficacité de 1’élimination peut atteindre 96% (Kiser et al., 2009; Polesel et al., 2018; Westerhoff et al.,
2011). Cependant, la présence de nano TiO, (4-30 nm) dans les effluents aprés traitement est toujours
identifiée au niveau de pg L™ (Westerhoff et al., 2011). Ces études démontrent que le nano-TiO, a déja
pénétré et continue de pénétrer nos écosystemes aquatiques. Il est donc primordial d'évaluer le risque
potentiel pour I'écosystéme par bioaccumulation, ainsi que pour I'homme.

Par ailleurs, en raison de I'utilisation omniprésente de I'Ag dans les industries de la photographie et de
I'imagerie, les émissions anthropiques de I'Ag et leur devenir environnemental ont été surveillés pendant de
nombreuses décennies. Alors que la photographie numérique a considérablement réduit ces émissions, de
nouvelles préoccupations sont apparues. Les nanoparticules d’argent (nano-Ag) sont de plus en plus utilisées
dans un large éventail de procédés industriels et de produits de consommation, et rejetées dans
I'environnement. Bien que non exhaustives, 390 produits (novembre 2013) figurant dans la base de données
Woodrow Wilson intégrent nano-Ag, démontrant la diversité des produits dans lesquels ce nanomatériau est
trouvé. Les recherches actuelles et les débats portent sur l'existence d'effets (nano-) spécifiques qui
augmentent la biodisponibilité et la toxicité de I'Ag lorsqu'il est présent sous forme nanoparticulaire. Cette
préoccupation a incité de nombreuses études portant sur le transport environnemental, le comportement, le
devenir et I'écotoxicologie de nano-Ag. Idéalement, de telles études sont réalisées dans des conditions
environnementales «réalistes», les expositions utilisant des concentrations de nanomatériaux proches des
valeurs actuelles ou prédites. Récemment, Gottschalk et coll. ont compilé et revu les concentrations
environnementales mesurées et modélisées de nanomatériaux modifiés. D'aprés les données examinées, les
concentrations environnementales estimées de nano-Ag se situent entre 0,1 et 100 ng L™ pour les eaux de
surface, entre 1 et 100 ng L™ pour les effluents des stations d'épuration, entre 1 et 1000 pg kg™ pour les
biosolides, 1 a4 10 ug kg™ pour les sédiments et 0,1 & 1000 pg kg™ pour les sols. De maniére significative, ces
niveaux sont a peu prés similaires aux concentrations naturelles d'Ag.

Les études qui interrogent I’impact environnemental des nano-Ag utilisent généralement des mesures de
concentration totale d’Ag par ICP-MS pour quantifier la présence de cette nanoparticule dans les systémes
d'exposition. De telles analyses sont simples mais exigent que les expositions utilisent des concentrations de
nano-Ag qui dépassent les niveaux environnementaux «réalistes» de plusieurs ordres de grandeur. Cette
exigence découle (i) du fond naturel relativement éleve de Ag, et (ii) de la condition que le tracage des nano-
Ag repose sur la détection d'anomalies de concentration qui dépassent clairement ces niveaux de fond
naturel. Par exemple, Shoults-Wilson et coll. ont utilisé des concentrations de nano-Ag de 10 & 1000 mg kg™
dans I'exposition au sol du ver de terre Eisenia fetida, tandis que Zhao et Wang ont appliqué des nano-Ag
entre 20 et 500 ug L™ dans une exposition hydrique de Daphnia magna. Ainsi, ces études d'écotoxicité
réalisées a des concentrations de nano-Ag aussi élevées (et irréalistes) induisent certainement des
comportements de NPs et d'interactions biologiques qui ne sont pas pertinents pour les concentrations
environnementales. Le défi consiste donc a rechercher si les mémes effets sont également observés a des
niveaux NPs faibles et plus réalistes, comparables a ce que 1’on pourrait trouver dans les milieux naturels.

Pour étudier leur devenir et leur écotoxicité en milieu aquatique, des mesures quantitatives constituent
donc une premiere étape. Cependant, comme signalé précédemment, elles sont difficiles en raison des faibles
concentrations prévues ainsi que du bruit de fond relativement élevé (colloides naturels) (Wagner et al.,
2014) et des limites techniques de I’analyse (Tharaud et al., 2017). Bien que 1'exposition de divers types de
nanomatériaux ait été modélisée en fonction de leurs volumes de production et des voies envisagées de la
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dissémination, ces prévisions doivent étre validées par des données «réelles» (Nowack et al., 2015). En
conséquence, il existe aujourd’hui un consensus sur le fait que le manque de données de terrain constitue
toujours la principale lacune en matiere de connaissances du cycle de vie des nanoparticules (Lead et al.,
2018).

Plus récemment, plusieurs études pertinentes ont été menées sur le terrain (Aznar et al., 2017; Donovan et
Shi, 2016; Gondikas et al., 2014; Peters et al., 2018; Yang et Wang, 2016). Ces mesures de terrain
commencent a construire une base de données, ce qui aide a mieux comprendre leur devenir dans
I'environnement et a effectuer une évaluation des risques écologiques. Cependant, peu d'études ont étudié les
changements temporels dus a la variabilité hydrologique et climatique au cours de I'année. La plupart des
mesures sur le terrain en eau douce ont été effectuées sur un ou plusieurs sites le long du méme fleuve, en se
concentrant sur la caractérisation des particules NPs ou colloidales. L'identification des processus et des
facteurs potentiels contrélant le devenir des NP fait ainsi défaut a I'échelle du terrain. Par exemple, les
contributions respectives des apports naturels et anthropiques, dans le cas du TiO,, sont encore mal
comprises. Ainsi, dans le bassin amazonien, presque vierge de toutes activités anthropiques majeures, une
concentration de 1,12 mg Ti L™ est mesurée en moyenne au niveau de la ville d'Obidos (Bouchez et al.,
2011). Cette concentration est tres élevée par rapport aux valeurs attendues basées sur des approches
probabilistes (quelques pgTi L™, Sun et al., 2016). 1l est donc compliqué de comprendre les changements
dans les valeurs des concentrations ou de taille de ces nano-objets sans essayer d’identifier les mécanismes
responsables de ces changements avec un fond géochimique aussi élevé.

Dans ce contexte, nous avons débuté en 2016 I’analyse des eaux sur trois bassins versants de
caractéristiques connues (bassion foretier, agricole, urbain). L’approche expérimentale sur laquelle repose
cette étude consiste, tout d’abord, au développement d’un outil analytique (spICPMS) puis a ’application de
cet outil sur ces échantillons naturels pour mieux comprendre le cycle biogéochimique de ces polluants
émergeants que sont les NPs, et plus particulierement nano-Ag et nano-TiO,. Dans un premier temps,
I’utilisation des différents outils analytiques va permettre de déterminer ou non la présence des NPs dans des
milieux aquatiques dans ces petits bassins versants dont I’usage des sols est représentatif de celui de
I’ensemble du bassin versant de la Seine. Dans un second temps, ces investigations vont se porter sur la
détermination des origines de ces particules pour savoir si elles sont d’origines naturelles ou anthropiques.

1. Matériel et méthodes

1.1. Prélévement des eaux

Dans le but de déterminer 1’apport des sources naturelles, et, en particulier, de 1’occupation du sol, aux
concentrations et a la dynamique des NPs dans le bassin de la Seine, trois sous bassins caractéristiques,
possédant une lithologie similaire mais des occupations du sol contrastées (i.e. forestier, agricole et urbain),
sont échantillonnés environ tous les mois. La localisation et les caractéristiques de ces sites sont données en
Figure 1 et Tableau 1, respectivement (Bonnot et al., 2016).
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Figure 1 : Localisation des prélévements des eaux pour I’analyse des NPs.

PIREN-Seine - Rapport de synthese phase V11 (2019) — Vol 6, Devenir des contaminants

12



Rapport de synthése PIREN-Seine (2019) Vol 6, Chap 1 — Devenir des nanoparticules de TiO2 et d’Ag

Tableau 1 : Caractéristique des sites de prélévement.

Tableau 1. Caractéristiques descriptives des trois sous-bassins caractéristiques.

Urbain Agricole Forestier
Riviére Gally Vaucouleurs  Ponts Quentin
Latitude 48874547  48.885736 48.7575
Longitude 1.883095 1.624297 1,735392
Surface (km?) 116 22 17
3 Territoires artificialisés 37% 6% 0%
E_ Territoires agricoles 44% 2% 3%
;l,- ? Foréts et milieux semi-naturels 19% 22% 92%
8) Surfaces en eau 0% 0% 3%
2 Calcaires, marnes et gypse 63% 67% 0%
E Craies 20% 0% 0%
_ Sables 17% 33% 100%

1.2. Préparation et caractérisation des échantillons

Durant les campagnes « sous-bassins caractéristiques », 1 L d’eau brut est échantillonné dans des flacons
en plastique (PP) pour ’analyse des NPs. De plus, 40 ml d’eau sont prélevés dans une bouteille en verre
teintée préalablement lavée a ’acide, rincée et pyrolysée a 500 °C pour I’analyse du carbone organique
dissous (DOC).

Des analyses ont été réalisées pour déterminer les concentrations des différents éléments présents dans
nos échantillons :

- Les ¢léments traces métalliques dissous ont été analysés sur un HR-ICP-MS (Element 2, Thermo
Scientific®) se trouvant dans une salle propre. Les mesures étaient validées a 1’aide de standards
internationaux (SLRS 4 puis SLRS 5), placés au minimum en début et fin de séquence. La dérive de la
mesure au cours de la séquence était suivie par un étalon interne (Indium) et un standard maison (eau de
Seine). Les données étaient prétraitées a 1’aide du logiciel uFREASI puis examinées en détail de fagon a
soustraire les blancs de filtrations si nécessaire (i.e. si supérieurs a la limite de quantification), et a éliminer
un des trois échantillons du triplicata si sa valeur était trop éloignée de celle des deux autres échantillons.

- Les cations majeurs dissous ont été analysés sur un ICP-AES (iCAP 6000 Series, Thermo Scientific®)
de fagon directe ou apres dilution selon les éléments. Les gammes étalons étaient faites a partir de solutions
meéres certifiées monoélémentaires (SCP Science, Chemlab ou Fluka), et validées a 1’aide d’un contréle
qualité fait a partir d’une solution mere multi-¢lémentaire certifiée diluée (SCP Science, Chemlab ou Fluka).
Les blancs de filtrations et de dilutions étaient analysés et soustraits si nécessaire lors du traitement des
données. De plus I’appareil effectuant 3 mesures distinctes pour un méme échantillon, 1’écart-type relatif
(RSD) était controlé pour chaque élément analysé (généralement il était autour de 1%). Si le RSD était trop
important, suite par exemple a une analyse incomplete sur le dernier réplica liée a un volume d’échantillon
insuffisant, le réplica en question était supprimé de la moyenne. Les éléments analysés a la fois dilués et
concentrés sur un méme échantillon permettaient aussi de valider les différentes sessions d’analyse entre
elles.

- Les anions et nutriments ont été analysés par chromatographie ionique (Dionex ICS 1100, Thermo
Scientific®) et sur un colorimétre a flux continue (QuAAtro, Seal Analytical®), respectivement. Les
données ont été validées a 1’aide de contrdles qualités certifiés réalisés a partir de solutions multi-
¢lémentaires (SCP Science, Chemlab ou Fluka) pour 1’analyse des anions, et par un standard certifié MOOS
(Seawater Certified Reference Water for Nutrients, National Research Council Canada) ainsi que des
controles qualités « maisons » pour chacun des nutriments analysés par colorimétrie.

- L’alcalinité a été analysée par titration en utilisant la méthode de Gran. L’analyse a été réalisée sur un
titrateur (Titrando 809, Metrohm®) et les données ont été validées par des contréles qualités (eau d’Evian et
eau de Volvic).
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- Le carbone organique dissous a été analysé sur un analyseur de carbone organique (TOC VCSH,
Shimadzu®) et les blancs d’analyse ont ét¢ soustraits si nécessaire. La gamme de calibration et le controle
qualité lors de ces mesures sont dérivés d’une solution mére de « potassium hydrogen phtalate » concentrée a
1000 ppm en carbone.

1.1. SpICPMS

La single-particle-Inductively Coupled Plasma-Mass Spectrometry ou spICPMS est une méthode récemment
développée pour compter les particules, déterminer une distribution en taille et leur concentration en nombre
de particules dans une solution, grace a une intégration des particules pendant un court pas de temps (figure
2). Un des avantages de cette technique est 1’utilisation de trés faibles concentrations (ultratrace ou ppt) pour
les analyses, ce qui est représentatif des concentrations estimées en ENPs dans l'environnement. La théorie
de la single particle a été, dans un premier temps, appliquée aux colloides (Or, Thorium, Zirconium,
Uranium) dans des solutions aqueuses (Degueldre and Favarger, 2003). Cette théorie a, ensuite, été
appliquée notamment aux nano-Ag (Mitrano et al., 2012). Depuis, de nouvelles équations ainsi que des
définitions plus précises ont été employées pour améliorer la technique. La spICPMS a l'avantage de
déterminer la taille des nanoparticules avec une précision similaire, a travers plusieurs comparaisons de taille
et de concentration, a la diffusion dynamique de la lumiére ou bien a la microscopie électronique a
transmission (Pace et al., 2012).

Lorsque des solutions suffisamment diluées sont introduites dans la chambre cyclonique de I’ICP-MS, des
microgouttelettes sont formées dans le nébuliseur. Une petite fraction de ces gouttelettes passe a travers la
torche a plasma pour étre analysée par le détecteur de spectrométre de masse tandis qu'une autre fraction ne
l'est pas et va directement étre jetée. Cette différence de fraction permet de calculer 'efficacité de transfert ou
« transport efficiency ». Par définition, ce terme est le ratio entre la quantité de solution qui passe a travers la
torche et la quantité de solution réellement aspirée (Pace et al., 2012).
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Figure 2 : Description de la spICPMS d'aprés Mitrano et al. 2012.

PIREN-Seine - Rapport de synthese phase VII (2019) — Vol 6, Devenir des contaminants

14



Rapport de synthése PIREN-Seine (2019) Vol 6, Chap 1 — Devenir des nanoparticules de TiO2 et d’Ag

2. Résultats

2.1. Nano-Ag
2.1.1. Comptage du nombre de nanoparticules d’Ag dans les échantillons

La figure 3 présente les concentrations obtenues par comptage sp-ICPMS pour 1’argent dans les divers
bassins versants étudiés. Ces données montrent qu’il y a un grand nombre de nano-Ag dans les eaux de ces 3
bassins versants avec des concentrations en nano-Ag allant de 1,5 X 10"a 2.3 x 10° particules L™, et une
moyenne de 9,1 x 10° particules L™, soit une concentration massique de allant de 0,4 a 28,3 ng L™, et une
moyenne de 7.9 ng L. Les plus fortes concentrations massiques de nano-Ag se trouvent dans le bassin
versant urbain, alors que les valeurs de concentrations massiques des bassins versants forestiers et agricoles
sont plus proches. Les concentrations varient dans la gamme 2-23 x 10° particules L™ (0,8 a 14 ng L™) pour
les eaux du bassin forestier, 0,1-14 x 10° particules L™ (0,4 a 19 ng L™) pour les eaux du bassin agricole, et
3-19 x 10° particules L™ (5 a 28 ng L™) pour les eaux drainant le bassin urbain. Ces données sont
comparables avec les rares données obtenues sur des systémes aquatiques (Gondikas et al., 2014). Elles sont
mesurées pour la premiére fois dans le bassin versant de la Seine.

A titre de comparaison, deux autres études mentionnent des concentrations de nano-Ag dans des eaux de
riviére et lac, avec des concentrations dans la gamme 0,4-0,7 x 10° particules L™ pour le lac Chendian et la
riviére Guiyu (Chine) (Yang et al., 2016), et 0,05-0,35 x 10° particules L™ pour I’Ijssel et la Meuse (Pays-
Bas) (Peters et al., 2018). Les données obtenues sur les 3 bassins versants associés a celui de la Seine
donnent des concentrations de nano-Ag plus élevées que les valeurs données dans ces deux études, d’environ
2 ordres de grandeur par rapport a 1’étude de Peters et al.. Cette différence peut étre expliquée par des
stratégies de traitement de données différentes, notre approche permettant de mieux prendre en compte les
faux négatifs ou les nanoparticules les plus petites sont comptées comme du bruit de fond. Par ailleurs,
comparées aux concentrations prédites par les approches de modélisation qui donnent des concentrations
massiques pour les eaux continentales entre 0,04 et 619 ng L™ (Peters et al., 2018), nos données sur le bassin
de la Seine sont bien dans cette gamme. Elles sont éventuellement un peu hautes pour les valeurs de
modélisation pour I’Europe (0,002 & 2,3 ng L™) (Dumont et Williams, 2015) mais dans notre cas cette
différence s’explique par la prise en compte de nanoparticules d’argent naturelles lors de notre
échantillonnage et de nos mesures (non prise en compte dans les modéles probabilistes).
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Figure 3 : Concentration en nanoparticule d’argent exprimée en nombre de particule par ml.
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La figure 3 met en évidence une variabilité importante des concentrations sur la période
d’échantillonnage considérée. Pour le bassin urbain, le flux de nano-Ag est relativement constant, mais en ce
qui concerne les deux autres bassins versants, les variations de flux sur une année sont plus marquées,
notamment amplifiées par un débit annuel de 22 + 9 L sec™ et 51 + 27 L sec™ pour les eaux du bassin
forestier et agricole, respectivement. Ces variations dans le débit expliquent aussi la variabilité temporelle
que I’on retrouve sur la figure 3. De plus, il semblerait que les concentrations des eaux échantillonnées
augmentent de I’hiver au printemps pour les bassins forestiers et agricoles.

La Figure 4 présente les concentrations massiques en Ag dissous (fraction inférieure a 1 kDa soit environ
1 nm) et nano-particulaire dans le bassin versant forestier. Les valeurs inférieures a 2,5 ng L™ne sont pas
discutées. La plupart du temps, les concentrations d’argent nanoparticulaire sont supérieures a celles en
argent dissous. Cela est trés certainement li¢ aux interactions entre nano-Ag et matiére organique naturelle
(NOM) qui influencent la distribution en taille et la stabilit¢ des nano-Ag dans la phase aqueuse, et qui
limitent ainsi la dissolution des nanoparticules. Dans les bassins versants urbains et agricoles, la tendance
n’est pas si claire entre concentration dans la fraction dissoute et nanoparticulaire et n’est donc pas discuté
ici.

20

§ Nano-Ag
18 A

Dissous
16

10

Ag content (ng/L)

Figure 4 : Comparaison des concentrations massiques d’Ag sous forme dissoute et nano-particulaire
dans le bassin versant de type forestier.

2.1.2. Flux d’export des nanoparticules d’Ag

La Figure 5 est obtenue en mesurant les débits d’eau lors de chaque campagne de prélévement. Une fois
la concentration connue en Ag dissous ou Ag nano-particulaire, il est possible de calculer le flux exporté
pour ces deux formes d’argent. En normalisant a la surface du bassin versant, nous obtenons un taux
d’exportation en ng par km’ et par seconde. En moyennant les flux d’export mensuels sur une année pour
chaque bassin versant, nous obtenons des flux d’exportation annuels de 2,3 + 1,3 g km™ an™ pour le bassin
urbain, de 0,4 + 0,3 g km™ an™ pour le bassin agricole, et de 0,2 + 0,2 g km™ an™ pour le bassin forestier. Ces
données montrent une fois encore que le flux d’export du bassin versant urbain est clairement le plus élevé,
d’environ un ordre de grandeur par rapport aux deux autres bassins versants. La méme tendance est retrouvée
lorsque 1’on compare les flux d’export dissous, avec des valeurs de 2,6 + 3,1 g km? an™, 0,6 £ 0,5 g km™? an’
10,2+ 0,1 g km™? an™ pour les sites urbain, agricole et forestier, respectivement. Cette différence entre le
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bassin urbain et les deux autres ne peut pas s’expliquer par un relargage constant de nano-Ag dans les eaux
du bassin versant urbain. En effet, la masse de nano-Ag déclarée étre utilisée en France en 2017 dans le
registre R-nano n’est que de 10 kg. Méme si ce registre sous-estime certainement 1’utilisation de nano-Ag en
France, il doit exister d’autres sources qui permettent d’expliquer cette valeur de flux d’export si élevée pour
le bassin urbain.

Connaissant les taux d’occupation de sol différents (terrains artificialises, terrains agricoles, foréts,
surfaces en eau) dans les 3 bassin étudiés (Tableau 1), nous pouvons recalculer le flux d’export en nano-Ag
réel de chaque type d’occupation de sol. Puisque le bassin versant agricole englobe 72% de terrains agricoles
et 22% de foréts, il est possible de déterminer le flux d’export propre aux terrains agricoles connaissant le
flux d’export forestier (mesuré a 0,2+ 0,2 g km™ an'l). Ainsi, le flux d’export annuel est de 0,5+ 0,3 g km™
an™ pour les activités agricoles. De méme, le flux d’export annuel a pu étre calculé pour la composante
terrains artificialisés a partir du bassin versant urbain (37% terrains artificialisés, 44% terrains agricoles, et
19% forestier), a 5,5 + 3,0 g km™ an™. Ainsi, les terrains artificialisés générent des flux de nano-Ag dix fois
plus importants que les activités agricoles et les zones forestiéres.

A partir de ces valeurs calculées pour les trois types d’occupation de sol, il est alors possible de recalculer
une valeur de flux d’export total de nano-Ag pour I’ensemble du bassin versant de la Seine (78650 km?)
connaissant les proportions globales d’occupation de sol : 13% de terrains artificialisés & 5,5 + 3,0 g km? an™
et le reste du bassin étant soit agricole soit forestier avec une valeur intermédiaire de 0,4 +0,3 g km?an™ Le
flux d’export calculé total pour le bassin de la Seine est de 80 + 51 kg an™. Le méme calcul peut étre effectué
pour Ag dans la fraction dissoute, donnant un flux d’export total pour le bassin de 94 + 50 kg an™. Ainsi, le
flux d’export total calculé pour Ag dans la fraction dissoute et la fraction nanoparticulaire est de 174 kg an™,
un ordre de grandeur inférieur au flux particulaire calculé a 1700 kg an™ en 2003 par Ayrault et coll. (Ayrault
et al., 2010).
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Figure 5 : Flux d’argent exporté a la sortie des 3 sous bassins versants, a) sous forme nanoparticulaire et b)
dans la fraction dissoute (<1 kDa)
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2.2. Nano-TiO,

2.2.1. Comptage du nombre de nanoparticules de TiO, dans les échantillons

La Figure 6 présente les concentrations obtenues par comptage sp-ICPMS pour le TiO, dans les divers
bassins versant. Ces données montrent qu’il y a un grand nombre de nanoparticules de TiO, dans les eaux
des trois bassins versants étudiés, qui correspond a une concentration massique moyenne de 11 pg L™, soit
environ trois ordres de grandeur plus élevé que nano-Ag. Ceci peut s’expliquer par des volumes de
production mondiaux de nano-TiO, beaucoup plus élevés que ceux de nano-Ag. Les mesures en SpICPMS
montrent des teneurs en nano-TiO, variant entre de plusieurs dizaines de milliers de particule a plusieurs
centaines de milliers de particules par millilitre de solution. Ces données sont comparables avec les rares
données obtenues sur des systémes aquatiques (Peters et al., 2018). En outre, les concentrations mesurées en
nano-Ti0O, sont globalement plus élevées que les valeurs estimées par modélisation. Ceci peut s’expliquer car
les nano-Ti0O, d’origine naturelles, certainement fortement présentes dans le bruit de fond géochimique du
fait de la faible solubilité de TiO,, ne sont pas considérés dans les modeles probabilistes qui se basent
uniquement sur des volumes de production industriels, alors que ces nanoparticules sont prises en compte
lorsque les échantillons prélevés sur le terrain sont analysés.

La figure 6 montre aussi une trés grande variabilité des concentrations sur la période d’échantillonnage
considérée. Par exemple les eaux du site forestier ont des concentrations variant de moins de 1 000 000
particules mL™ & plus de 70 000 000 particules mL™. Par ailleurs pour ce méme site, il semblerait que les
concentrations des eaux échantillonnées en périodes hivernales soient moins concentrées en nano-TiO, que
les eaux estivales. Cette tendance est aussi observée pour le site agricole avec une variation des
concentrations similaire entre les extrémes. Pour le site urbain, les concentrations sont paradoxalement parmi
les plus faibles et semblent constantes sur la période de prélévement présenté dans la figure. Cependant, il est
nécessaire d’avoir plus de points sur I’année hydrologique pour confirmer ces tendances. Par ailleurs, comme
pour nano-Ag, il faut normaliser ces informations en tenant compte des débits des divers sites de
prélévement ainsi que des surfaces respectives des divers sous bassins versant étudiés dans le cadre de ce
projet.
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Figure 6 : Concentration en nanoparticule de TiO, exprimée en nombre de particule par ml de
solution.
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Figure 7 : Comparaison des concentrations de TiO, sous forme dissoute et nano-particulaire dans le
bassin versant de type Urbain.

La Figure 7 présente les concentrations massiques en TiO, dissous et nano-particulaire. Les
concentrations en TiO, dissous sont systématiquement 1 ordre de grandeur plus faibles que celles du TiO,
nano-particulaire (gris = nano-TiO,, bleu pale = TiO, dissous). Cela démontre que dans le cas du bassin
urbain la spéciation du Ti est dominée par la forme nano-particulaire de cet ion et probablement par une
partie non négligeable sous la forme de particules de taille micrométrique non représentées ici. La fraction
dissoute de Ti, qui correspond a la fraction inférieure a 1 kDa peut cependant étre du nano-TiO, de trés petite
taille associé¢ a la matiére organique présente en quantité non négligeable dans ce type de bassin versant
(plusieurs mg/L de carbone organique dissous).

2.2.2. Flux d’export des nanoparticules de TiO,

De maniére similaire a nano-Ag, les flux d’export de nano-TiO, ont pu étre recalculés a partir des
mesures de débit d’eau effectués lors de chaque campagne de prélévement (figure 8). Ces données montrent
que les taux d’exportations via la forme nano sont trés proches en moyenne sur 1’année pour le bassin
agricole et le bassin urbain. Ce résultat est probablement représentatif du comportement de TiO,-nano dans
les milieux aquatiques alimentés par des eaux circulant au sein de sols ayant des usages trés différents. Le
second point, qu’il est possible d’observer dans la figure 8, est que le site urbain qui possédait, et de loin, le
taux d’exportation le plus élevé en Nano-Ag n’est pas le bassin versant qui exporte le plus de TiO,-nano. Il
démontre ainsi que les activités anthropiques dominant ce type de bassin versant ont un réel impact sur les
flux de I’Ag mais ne semblent pas avoir d’équivalant pour les nano-TiO,. De plus, le flux normalisé le plus
élevé (0,8 + 0,6 kg/an/km?2) obtenu pour le bassin versant agricole suggere que les pratiques agricoles ont un
impact différent sur la dynamique et les exportations de NPs par rapport aux autres utilisations des terres.

PIREN-Seine - Rapport de synthese phase VII (2019) — Vol 6, Devenir des contaminants

20



Rapport de synthése PIREN-Seine (2019) Vol 6, Chap 1 — Devenir des nanoparticules de TiO2 et d’Ag

1000

®For. ® Agr. "Urb.

100

10

glan:km?

0.1 -
Cd<0.22p Nano-Ag Nano-Ti02 As<0.22u

Figure 8 : Flux d’export de nano-TiO exporté a la sortie des 3 sous bassins versants, comparé aux flux
de Cd< 0,22 Nano-Ag et As< 0,22 (données Bonnot C. et al, Environ. Sci. Pollut. Res. , 2016 et
Wang et al. Rapport PIREN 2017 pour les Nano-Ag).

De plus, le facteur d'enrichissement nous a permis a identifier certains éléments comme de bons
marqueurs de sources anthropiques, tels que Ni, Sb et As. Les corrélations positives entre ces ¢léments et
nano-TiO, détectées dans les bassins forestiers et agricoles suggerent que nano-TiO, dans ces deux systémes
sont en partie d'origine anthropique.

Enfin, dans la figure 8, nous avons reporté, grace aux données obtenues dans le cadre de la thése de C
Bonnot (Bonnot et al., 2016), les taux d’exportation du Cd et de I’As mesurés dans les mémes eaux en 2015,
et les flux de Nano-Ag. Ces données et flux calculés, pour deux éléments reconnus pour leur forte toxicité et
disponibilité sous forme dissoute, montrent que dans le cas du Cd, le flux de Cd < 0,22 est trés faible par
rapport au flux de nano-TiO, pour les trois sites, mais est du méme ordre de grandeur que ceux mesurés pour
I’arsenic qui est un contaminant toxique d’origine essentiellement anthropique (Le Gall 2018). On retrouve
par ailleurs, pour les trois types de bassins versants, un rapport de concentration massique compris entre 100
et 1000 entre nano-Ag et nano-TiO,.

4. Conclusion et perspectives

Nos résultats démontrent la présence de nanoparticules, nano-Ag et nano-TiO,, dans les trois bassins
versants étudiés et constituent une premier quantification dans le bassin de la Seine. IlIs montrent que les flux
associés ne sont pas négligeables, et peuvent méme étre comparables a ceux mesurés pour d’autres
contaminent tels que As. De plus, sur une année, les concentrations en nombre de nanoparticules et leur
répartition en taille sont différentes pour ces trois types d’occupation de sol. Cependant, les flux d’export
sont largement dominés par les terrains artificialisés pour nano-Ag avec en moyenne 5,5 + 3,0 g km™ an™. 1l
semble aussi que la matiére organique naturelle puisse jouer un rdle important dans la stabilisation des
suspensions de nanoparticules, notamment en milieu forestier.

Les informations obtenues ici permettent d’affiner notre compréhension de la contribution de ces trois
grands types de sources aux flux de nanoparticules dans le bassin de la Seine, en s’appuyant sur des bassins
versants trés bien caractérisés du point de vue physico-chimique. Cette étude démontrer que cette approche
permet de dégager des flux d’exports dépendants du type d’occupation de sols qui pourront dans un second
temps améliorer nos capacités de prévisions relatives a la dissémination de nanoparticules manufacturées
dans les milieux naturels.

Cette étude met aussi en évidence certaines sources qui n’ont pas été directement échantillonnées ici, et
qui pourraient pourtant s’avérer importantes pour mieux définir les flux de nanoparticules dans la Seine. Il
s’agit notamment des sources atmosphériques qui feront 1’objet d’une étude spécifique en phase 8 du
PIREN-Seine. Par ailleurs, devant la complexité a interpréter certains résultats, en particulier lors de la
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comparaison des concentrations massiques d’Ag nanoparticulaire et dissous pour les bassins versants urbains
et agricoles, il semble nécessaire de mieux comprendre les mécanismes qui contrdlent le transport de ce
objets dans le bassin de la Seine d’une part, et de développer d’autres approches de quantification adaptes
aux milieux naturels. Ces points aussi seront abordés en phase 8 du PIREN-Seine, avec des prélévements et
analyses de biofilms microbiens susceptibles de jouer un réle dans la séquestration environnementale des
NPs. Par ailleurs, sera mise en place une étude des capacités de stockage des NPs par les dreissénes dans le
but de les utiliser a la fois comme échantillonneur passif mais aussi d’évaluer leur potentiel en tant qu’espéce
sentinelle pour I’exposition aux nanoparticules comme cela a été montré en phase 7 pour d’autres types de
contaminants.
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Résumé

Les activités humaines agricoles et urbaines ont provoqué une forte augmentation du flux global
de phosphore vers les systemes aquatiques, soulevant des questions environnementales importantes
quand aux risques d’eutrophisation des eaux. Dans ce contexte, des études récentes ont mis en avant
I'importance des transferts aux interfaces eau-sédiment dans le contrdle des concentrations en
phosphore dissous dans la colonne d’cau. Cependant, la spéciation du phosphore dans les sédiments
reste difficile & prendre en compte dans la modélisation des flux de nutriments dans le bassin de la
Seine, en particulier parce que ce parameétre complexe est encore globalement peu documente.
L’objectif de ce travail réalisé en phase VII du PIREN-Seine est I’analyse des formes chimiques du
phosphore dans les sédiments de la Seine en amont et en aval de la station d’épuration Seine-Aval.
Cela passe par I’identification et la détermination de la distribution des minéraux porteurs de
phosphore dans la colonne sédimentaire afin d’évaluer les effets de la diagenése précoce du
sédiment sur les changements de spéciation du phosphore et sur sa mobilité vers les eaux porales du
sédiment.

Des outils de microscopie électronique a balayage (MEB-EDX), employées conjointement avec
des approches de (micro-)fluorescence X et de (micro-)spectroscopie d’absorption des rayons X sur
rayonnement synchrotron ont permis de cartographier a micro-échelle les formes du phosphore et
d’identifier leur environnement moléculaire. Ainsi, les formes principales du phosphore dans les
sédiments de Seine sont deux phases minérales, hydroxyapatite et vivianite, et des formes
adsorbées, notamment sur la calcite, les oxyhydroxydes de fer et des phases alumineuses. La
proportion d’hydroxyapatite et de phosphate adsorbé sur les oxyhydroxydes de fer tend a
legerement diminuer avec la profondeur au profit de la formation de vivianite, témoin de processus
de diagénese précoce s’accompagnant de phénomenes de réduction d’une faible fraction de Fe(III)
en Fe(l1). De plus, des différences notables dans la dynamique du phosphore entre amont et aval de
la station d'épuration des eaux usées Seine-Aval située a Acheres ont été mises en évidence,
notamment du point de vue des concentrations en P, Ca et Fe dans les eaux porales, plus élevées en
aval de la station.

Pour citer cet article : Morin, G., et al., Spéciation et mobilité du phosphore et du fer dans les sédiments de la
Seine a [’aval de Paris dans Devenir des contaminants : piégeage, transformation, bioaccumulation et effets
écotoxicologiques, Gelabert & Goutte (eds.), Rapports de synthese de la phase VII du PIREN-Seine, Volume
6, 2019.
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Points clefs

> Le phosphore est essentiellement présent sous des formes minérales dans les
sédiments de la Seine: hydroxyapatite, vivianite et phosphore adsorbé sur des
phases minérales.

> Les formes adsorbées et éventuellement amorphes ou organiques représentent
le reste du phosphore. Elles dominent lorsque la vivianite disparait au profit de
la pyrite en profondeur (15 cm) a I’aval d’Acheres.

> Le relargage de P, Fe et Ca dans les eaux porales est beaucoup plus marqué a
I’aval d’Acheres.
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Introduction

Le phosphore est un nutriment essentiel qui entre dans la composition de molécules biologiques majeures
telles que I’ADN, I'ATP ou encore les phospholipides membranaires, et qui conditionne ainsi la bonne santé
des écosystemes. Cet élément est majoritairement présent dans I'environnement sous la forme de I'oxyanion
phosphate. Celui-ci a tendance a fractionner vers la phase solide car il peut former des minéraux phosphatés
insolubles tels que l'apatite Cas(PO4)3(OH,F,CO3Cl) et il peut s’adsorber sur la surface de nano-minéraux
naturels tels que les oxyhydroxydes de fer (Hinsinger, 2001). Ainsi, le cycle biogéochimique global du
phosphore se caractérise par de faibles flux, et le phosphore est généralement un élément limitant dans les
écosystemes de surface de la Terre (Nemery et Garnier, 2016).

Cependant, les activités humaines agricoles et urbaines ont provoqué une augmentation spectaculaire du
flux global de phosphore depuis les environnements terrestres vers les systémes aquatiques. Ceci a conduit a
des préoccupations environnementales importantes qui concernent le role reconnu des phosphates dans
I'eutrophisation des eaux douces et des zones cotieres (Anderson et al., 2002 ; Powers et al 2016;. Nemey et
Garnier 2016).

La Seine constitue un systéme particulierement pertinent pour évaluer les effets anthropiques sur les flux
de phosphore dans la mesure ou le cycle du phosphore dans le bassin de la Seine a été largement impacté par
des apports urbains et agricoles (Billen et al 2001;. Nemery et Garnier 2007). Du point de vue des
mécanismes a 1’ceuvre, des études récentes ont mis en évidence I'importance des transferts aux interfaces
eau-sédiment pour expliquer les concentrations de phosphore dissous dans la colonne d’eau (Vilmin et al.
2015). Cependant, la spéciation du phosphore dans les sédiments est encore peu prise en compte dans la
modélisation des flux de nutriments dans le bassin de la Seine (Thouvenot et al., 2007), surtout parce que ce
paramétre complexe est encore peu documenté et seulement dans la zone c6tiere (Andrieux & Aminot A.
1997, 2001). Par ailleurs, du fait de leur forte affinité chimique pour de nombreux cations métalliques, les
ions phosphates interviennent dans le cycle environnemental de certains éléments métalliques, polluants ou
non, en particulier dans les sédiments. La compréhension et la modélisation du cycle du phosphore dans les
systemes aquatiques est donc cruciale pour mieux prévoir et gérer les risques de prolifération algales et
d'hypoxie dans les rivieres et les estuaires (Garnier et al. 2005) d’une part, et pour préciser le cycle de
métaux traces associés d’autre part.

Dans ce contexte, nous avons effectué au cours de la phase 7 du PIREN Seine, 1’analyse des formes
chimiques du phosphore dans les sédiments de la Seine en amont et en aval de la station d’épuration Seine-
Aval. Au-dela des effets des rejets, nous nous sommes particulierement intéressés a la distribution des
minéraux porteurs de phosphore dans la colonne sédimentaire afin d’évaluer les effets de la diagenése
précoce du sédiment sur les changements de spéciation du phosphore et sur sa mobilité vers les eaux porales
du sédiment.

1. Matériels et Méthodes

1.1. Prélévement des sédiments

Deux carottes de sédiments de fond ont été prélevées par I’IPGP en collaboration avec ’'UMR METIS a la
Frette-sur-Seine et a Herblay en octobre 2013, soit respectivement en amont et en aval de la station
d’épuration Seine-Aval située a Acheres (Figure 1).
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Figure 1: Localisation des prélevements des deux carottes de sédiments (D ’apreés
Morin et al. 2016)

Ces carottes ont chacune été découpées en 4 échantillons en fonction de la profondeur. Les échantillons ont
été indexeés de la fagon suivante. A la Frette-sur-Seine (amont), H1: 0-0,3 cm; H2: 1-2 cm; H3: 5 cm;
H4 : 10cm. A Herblay (aval), B1: 0-0,3 cm; B2 : 1cm ; B3:5cm ; B4 : 15 cm.

1.2. Préparation et caractérisation des échantillons

Les échantillons ont été séchés sous vide en anoxie et ont été conservés en anoxie, en boite a gant au
laboratoire de I’IPGP, afin de conserver les conditions de formation de certains minéraux. Une partie de ces
échantillons a ensuite été transférée, sous flacon hermétique, en boite a gant au laboratoire de 'IMPMC. Les
analyses MEB-EDX ont été réalisées avec un microscope Zeiss Gemini équipé d’un détecteur EDX Bruker a
I’IMPMC.

Pour la présente étude, des échantillons de sédiment ont été inclus dans une résine Mecaprex® et préparés
sous forme de sections polies pour les observations par microscopie électronique a balayage couplé a une
analyse X par dispersion d’énergie (MEB-EDX) et pour 1’analyse par micro-fluorescence X et micro-
spectroscopie d’absorption X sur rayonnement synchrotron.

Les échantillons de sédiments en poudre, ainsi que les échantillons de composés de référence ont été
préparés sous forme de pastilles pressées pour 1’analyse par spectroscopie d’absorption X en « bulk ».

1.3. Spectroscopie d’absorption X au seuil K du phosphore et K du fer

L’analyse par spectroscopie d’absorption X de la spéciation du phosphore est généralement effectuée au
seuil K, dans la région proche du seuil, i.e. spectroscopie XANES (X-ray Absorption Near-Edge Structure).
Les mesures ont été réalisées sur la ligne LUCIA de SOLEIL en utilisant la 5° harmonique de I’onduleur.
Pour les analyses par micro-FluorescenceX et micro-XANES le microfaisceau (S5um) était focalisé a 1’aide
de 4 miroirs a réflexion totale en géométrie Kirkpatrick-Baez. Dans ces conditions, des effets de « beam-
damage » ont été observés et conduisent notamment a la transformation de la vivianite en phosphate de
Fe(ll) amorphe. En revanche, en mode non focalisé, les tests réalisés sur des références de vivianite
montrent I’absence de « beam-damage », ce qui a permis de quantifier la proportion de vivianite dans les
échantillons par analyse XANES bulk. L’énergie a été calibrée a 2153 eV pour P(+V) dans échantillon
d’apatite de référence. Toutes les mesures ont été effectuées sous vide dans un cryostat a azote liquide (80
K). Les données (micro-)XANES ont été sommées et normalisées avec le code Athena®.

Les spectres XANES ont été ajustés aux moindres carrés par combinaison linéaire de spectres de
composés de références a partir de notre base de composé de référence. Des spectres de référence
additionnels pour I’ion phosphate adsorbé sur ferrihydrite et sur hydroxyde d’aluminium amorphe ont été
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fournis par D. Vantelon. Un spectre de 1’ion phosphate adsorbé sur carbonate de calcium (Giguet-Covex et
al. 2013) et un spectre de carbonate de calcium amorphe (Kim et al. 2015) ont été extrait de la base de
données de I’ESRF. L’intercalibration avec nos autres composés de référence vous indique une correction de
-0.55 eV pour ces spectres par rapport a notre série de mesure. Les ajustements aux moindres carrés ont été
réalisés a l'aide d'un algorithme de minimisation de type Levenberg — Marquardt implémenté dans un code
adapté (Morin et al. 2003 ; Stetten et al. 2017).

De maniére comparable, une analyse par spectroscopie d’absorption X au seuil K du fer a été effectuée sur la
ligne SAMBA du synchrotron SOLEIL. Des données de spectroscopie EXAFS (Extended X-ray Absorption
Fine Structure) ont été collectées sous vide en cryostat a He liquide (10K), puis sommées, normalisées et
traitées avec le code Athena®. Les spectres EXAFS au seuil K de Fe ont été décomposés linéairement en
utilisant une large base de données selon une procédure décrite précédemment (Stetten et al. 2017)

De fagon générale, le spectre XANES au seuil K de P du groupement PO, tétraédrique présente une raie
intense au seuil, qui lorsqu’elle est accompagnée par la présence d’épaulements, de pics secondaires et
é¢ventuellement d’un pré-pic, permettent de distinguer certains environnements du phosphate et ainsi
d’identifier des phases inorganiques et organiques (Hesterberg et al. 1999 ; Engemman et al., 1999 ; Myneni,
2002 ; Brandes et al., 2007 ; Kruse et al. 2008 ; Ingall et al. 2010). Ces différences sont illustrées dans les
Figures 2, 3 et 4.
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Figure 2: Spectres XANES au seuil K de P de deux fluorapatites naturelles et de deux hydroxyapatites
synthétiques. Noter I’épaulement sur la raie principale, caractéristiques des phosphates de Ca®" et les
pics secondaires aprés seuil, caractéristiques de I’apatite (d’aprés Martin et al. 2017).
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Figure 3: Spectres XANES au seuil K de P de phosphates de zinc cristallisés (tarbuttite et hopeite) et
de phosphates de zinc et de zinc/fer(111) amorphes. Noter [’épaulement sur la raie principale lié a la
présence de Zn®*. Noter le prépic avant seuil dans le composé contenant le Fe** (d aprés Martin et al.
2017).
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Figure 4: Spectres XANES au seuil K de P de composés de référence de phosphore organique. Noter
[’épaulement & basse énergie lorsque le phosphore est lié & un carbone dans le composé phosphonique
(d’aprés Martin et al. 2017).

Nous avons analysé une large gamme de composés de référence de phosphore inorganique et organique
afin d’interpréter les données des échantillons de sédiment. Cette liste inclut notamment une série de
fluorapatites naturelles Cas(PO,);F, une série d’hydroxyapatites synthétiques Cas(PO,);OH (Figure 2), une
vivianite synthétique Fe;(PO4)s(H,0), une anapaite Ca,Fe(PO,), 4H,0, des phosphates de zinc cristallisés et
amorphe, un phosphates de fer/zinc amorphes synthétique (Figure 3), des phosphates de terres rares, un
phosphate de plomb ainsi que des échantillons de phosphate adsorbé sur des hydroxydes d’aluminium
amorphe et sur une ferrihydrite. Nos références de phosphate organique incluent en particulier 1’acide
phytique CsH;30,4P¢.yNa.xH,O, un phosphonate, des glycerol-phosphates, un phenyl-phosphates et un culot
bactérien de Shewanella sp. (Figure 4).
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2. Résultats

2.1. Formes principales et spéciation quantitative du phosphore dans les sédiments de
Seine

Les principales formes du phosphore dans les échantillons de carotte de sediments ont pu étre identifiées
par observations en microscopie électronique a balayage (MEB) couplées a I’analyse par spectrométrie de
rayons X en dispersion d’énergie (EDX), et par micro-spectroscopie d’absorption des rayons X sur
rayonnement synchrotron (U-XAS). D’une maniére générale, le phosphore est principalement présent sous
forme de phosphate qui est, pour une part, incorporé dans I’apatite Cas(PO,4)3(OH,F,Cl) et la vivianite
Fe3(PO,),*8H,0, et pour une autre part, adsorbé sur des phases minérales (Morin et al. 2016, 2018). La
fraction associée a la matiére organique et a la biomasse microbienne apparait plus minoritaire.
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Figure 5. Images MEB et analyses EDX de (a) un grain d’apatite montrant des marques interprétables
comme résultant d’'une colonisation bacterienne (b) un grain massif de vivianite, dans [’échantillon La
Frette-sur-Seine 0-0.3cm, en amont de /a station Seine (d’aprés Morin et al. 2018).

La Figure 5 montre un exemple de grains massif d’apatite (Figure 5a) et de vivianite (Figure 5b)
observés au MEB-EDX dans les échantillons de la Frette-sur-Seine. La figure 6 présente un exemple de
résultats du couplage MEB-EDX, micro-Fluorescence X et micro-XANES obtenus sur le sédiment a 10 cm
de profondeur dans la carotte prélevée a la Frette sur Seine, en amont de la station Seine Aval. Les phases
porteuses de P identifiées par MEB-EDX présentent des compositions de vivianites, phosphate de terre rare
et apatite. Les spectres micro-XANES obtenus sur les mémes grains sont cohérents avec les analyses EDX,
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avec des spectres caractéristiques d’une vivianite oxydée et amorphisée par le microfaisceau de rayons X ici
en mode focalisé, d’un phosphate de terres rares proche de la monazite et d’une apatite bien cristallisée.

Spoctre EOX : Vivianite Spectre EDX : Phosphate de lerres rares Spectre EDX : Apatite

ormatond (k)
D——
rormatnd na(E)

Figure 6: Micro-analyse d’une section polie de I’échantillon 10 cm de la carotte prélevée a la Frette-
sur-Seine, en amont de la station Seine. Image MEB en électron rétrodiffusés en haut a droite ;
cartographie élémentaire correspondante obtenue par EDX en haut a gauche ; Images en électrons
rétrodiffusés des grains porteurs de P identifiés; spectres EDX des grains; spectres micro-XANES des
grains identifiés, de gauche a droite : vivianite oxydée par le microfaisceau, phosphate de terres rares,
apatite (d’aprés Martin et al. 2017).

Les proportions des différentes formes du phosphore le long de carottes de sédiments ont été déterminées
guantitativement par ajustement des spectres d’absorption des rayons X par des combinaisons linéaires de
spectres de composés de référence (Figure 7 ; Tableau 1). Les meilleurs ajustements des spectres XANES
des échantillons de sédiments ont été obtenus par des combinaisons linéaires des composantes suivantes :
hydroxyapatite synthétique, vivianite synthétique, phosphate adsorbé sur ferrihydrite, phosphate adsorbé sur

PIREN-Seine - Rapport de synthese phase VII (2019) — Vol 6, Devenir des contaminants

31



Rapport de synthése PIREN-Seine (2019) Vol 6, Chap 2 — Spéciation et mobilité du phosphore dans les sédiments de la Seine

carbonate de calcium. La composante phosphate adsorbé sur hydroxyde d’aluminium amorphe, qui peut
également étre considéré comme un proxy pour les argiles, est nécessaire pour reproduire le spectre de
1échantillon Herblay-15cm.

La présence de phosphates de calcium (et fer) probablement amorphes a été fortement suggérée par des
premiéres micro-analyses XAS. Cependant la prise en compte de la référence de phosphate amorphe dans les
ajustements des données XANES bulk indique des fractions minoritaires de ce type de compose, qui peut
étre confondu avec des contributions de type phosphate adsorbé.

De méme, la prise en compte de composantes organiques (acide phytique, biomasse microbienne)
n’améliore pas les ajustements et donne une proportion < 10% pour ces composantes organiques du
phosphore. Ceci étant, cela n’exclut pas leur présence dans la mesure ou des décompositions donnant la
méme qualité de fit sont obtenues en incluant des contributions minoritaires de ces composantes.

Le caractére peu discriminant des spectres au seuil K de P pour les composés mal cristallisés ou les
complexes de surface du phosphate donne ici les limites de 1’interprétation de ces données par décomposition
linéaire. Les solutions d’ajustement proposées dans la présente ¢tude correspondent donc aux meilleures
solutions pour nos spectres des sédiments de Seine, en utilisant le minimum de composantes. Elles
permettent de donner une premiere vision de I’importance des phases majoritaires, notamment cristallines, et
restent discutables concernant le choix des composantes adsorbées.

Tableau 1. Résultats de ’analyse par décomposition linéaire des spectres d’absoption des rayons X au seuil
K du phosphore pour les échantillons de sédiments des carottes de La Frette-Sur-Seine (Upstream WWTP) et
Herblay (Downstream WWTP). La qualité de [’ajustement est estimée par un Chi’ réduit (Chiz) ; les spectres
sont corrigés de I’auto-absorption par un paramétre empirique (Esa) ; Les incertitudes sur le dernier chiffre
des proportions des composantes de [’ajustement sont indiquées entre parentheses. Les ajustements
correspondants sont présentés en Figure 7. Les résultats normalisés sont présentés en Figure 8. Le spectre
de PO, sorbed on calcite provient de la database ESRF (Giguet-Covex et al. 2013). D ’aprés Morin et al.

2018)
Sample Hydroxy- Vivianite POssorbed  PO4sorbed P04 sorbed Sum Chizg Esa
apatite on on on
CaCOs3 Ferrihydrit amorphous
e Al-hydroxide
% % (%) (%) (%) (103) a.u.
(%)
La Frette 0-0.3cm 54 (5) 25 (4) 12 (7) 9(2) 0 101 2.4 -0.073
La Frette 1-2 cm 37 (8) 22 (5) 24 (10) 19 (3) 0 102 4.6 -0.062
La Frette 5 cm 42 (7) 23 (5) 24 (8) 14 (2) 0 103 3.5 -0.057
La Frette 10 cm 30 (7) 36 (5) 26 (9) 10 (2) 0 102 35 -0.065
Herblay 0-0.3 cm 35(5) 30 (4) 15 (7) 20 (2) 0 100 2.3 -0.043
Herblay 1 cm 26 (8) 40 (6) 24 (10) 12 (3) 0 102 5.0 -0.057
Herblay 5 cm 37 (6) 33 (4) 21 (8) 12 (2) 0 102 3.0 -0.060
Herblay 15 cm 27 (8) 0 27 (9) 9 (5) 37 (7) 101 4.6 -0.032
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Figure 7. Analyse par décomposition linéaire des spectres d’absoption des rayons X au seuil K du phosphore
pour les échantillons de sédiments des carottes de La Frette-Sur-Seine (Upstream WWTP) et Herblay
(Downstream WWTP). Les proportions relatives des composantes de [’ajustement sont reportées dans le
Tableau 1. Le spectre de PO, sorbed on calcite provient de la database ESRF (Giguet-Covex et al. 2013).
(D ’apres Morin et al. 2018).
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Figure 8. Spéciation du phosphore dans les carottes sédimentaires de La Frette-Sur-Seine (Upstream

WWTP)(en jaut) et Herblay (Downstream WWTP)(en bas), mise en regard des concentrations en Ca, P et Fe
dans les eaux porales du sédiment (D aprés Morin et al. 2018).
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Les résultats de la décomposition linéaire des spectres XANES au seuil K du phosphore, montrent que
les minéraux phosphatés, hydroxyapatite et vivianite, représentent ~60 — 80% du phosphore total et dominent
sur les formes adsorbées du phosphate, sauf dans I’échantillon Herblay-15cm dans lequel les minéraux
phosphatés ne représentent que ~30% du phosphore total (Figure 8). Le reste du phosphore apparait présent
sous forme de phosphate adsorbé notamment, sur la calcite et les oxyhydroxydes de fer et des formes
minoritaires amorphes ou organiques difficiles a quantifier.

- Au sein des minéraux phosphatés, I’hydroxyapatite domine la spéciation du phosphore avec (~25 — 55%
du P total) (Figures 5a; Figure 8). La proportion d’hydroxyapatite tend a diminuer avec la profondeur,
notamment a I’amont d’Achéres (La Frette-sur-Seine), tandis que le profil semble double au niveau de I’aval
d’Acheéres (Herblay) avec deux niveaux plus marqués par I’hydroxyapatite a 0 et Scm, et des niveaux plus
pauvres en dessous.

- La vivianite est détectée dés le premier centimétre sous I’interface eau-sediment. Les grains de vivianite
sont souvent massifs, comme le montre la Figure 5b. Elle traduit la mise en place de processus de diagenése
précoce tels que la réduction de Fe(lll) en Fe(ll). La vivianite représente ~22 a 40% du P total, et tend a
augmenter en profondeur en amont d’Achéres, contrairement a 1’hydroxyapatite. Cette proportion augmente
significativement a I’aval d’Achéres, sauf dans 1’échantillon profond (Herblay - 15 cm) ou les formes
adsorbées du phosphate dominent.

- Les formes adsorbées du phosphate incluent I’adsorption du phosphate sur la calcite, oxyhydroxydes de
fer et les oxydroxydes d’aluminum. La proportion de phosphate adsorbé sur des oxyhydroxydes de fer (9 -
20% de P total) a tendance a diminuer Iégérement avec la profondeur sans pour autant disparaitre, tandis que
la ferri-réduction est exprimée par la présence de vivianite. En revanche, la proportion de phosphate adsorbé
sur la calcite (12 — 23 % de P total) et sur les phases alumineuses ou argileuses (0 — 37%) a tendance a
augmenter avec la profondeur. Ceci est particulierement marqué dans le niveau le plus profond du sédiment a
I’aval d’Achéres (Herblay — 15 cm) ou le phosphate adsorbé sur les phases alumineuses est fortement
exprimé. Enfin, les résultats XAS semblent indiquer que les composantes organiques sont minoritaires
(<10%).

2.2. Formes principales et spéciation quantitative du fer dans les sédiments de Seine

Les données EXAFS préliminaires acquises au seuil K du fer sur la ligne SAMBA du synchrotron
SOLEIL (Figure 9) indiquent que la spéciation du fer est dominée par les oxyhydroxydes de fer (40 a 60%
du fer total) qui persistent en profondeur en amont et en aval d’Achéres et les minéraux argileux (27 a 39 %
du fer total). La proportion de vivianite reste faible (5 & 18% du fer total) mais est plus marquée a 1’aval
d’Achéres, en accord avec les résultats obtenus sur la spéciation du phosphore (Figure 8), ce compte tenu des
concentrations en fer total (1-2 wt%) et en phosphore total (0.07-0.18 wt%). Par ailleurs, la proportion de
pyrite est toujours inférieure a 10% du fer total.

Ces premiers résultats suggerent que les processus de diagenése précoce du fer restent modérés et ne
conduisent pas a la réduction compléete des oxyhydroxydes de fer ni a une pyritisation marquée, bien que la
pyrite soit identifiée des les premiers centimetres sous la surface du sédiment. Ces observations pourraient
s’expliquer par une re-suspension fréquente des sédiments du fait du trafic fluvial en Seine (Smaoui et al.
2010), qui pourraient conduire a une ré-oxydation partielle des particules remises en suspension et a la re-
déposition, a la surface du sédiment, de particules issues de couches plus profondes du sédiment.

Malgré la forte proportion d’oxyhydroxydes de fer dans la spéciation du fer, ces derniers ne contribuent
que partiellement a ’adsorption du phosphate. En effet, la quantité totale de fer (1-2 wt%) est faible devant
la quantité de calcite (15-25 wt %) qui contribue donc également a 1’adsorption du phosphate. La
composition de la couche de sédiment Herblay-15 cm en aval d’Achéres apparait particuliére, avec un forte
proportion d’oxyhydroxyde de fer nanocristallin de type ferrihydrite (Figure 9) et une abondance de phases
alumineuses qui piégent le phosphate par adsorption.
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Figure 9. Spéciation du fer dans les carottes sédimentaires de La Frette-Sur-Seine (Upstream WWTP) (a
gauche) et Herblay (Downstream WWTP)(a droite) obtenues par analyse des spectres EXAFS au seuil K du
fer acquis sur la ligne SAMBA du synchrotron SOLEIL, Orsay. Py : pyrite ; Vi : vivianite ; Il : illite ; Ver :

vermiculite ; Gt : goethite ; Fh : ferrihydrite.

2.3. Mobilité du phosphore dans les eaux porales

L’analyse des eaux porales montre un fort relargage de phosphore (jusqu’a 20 mg/L) dans I’eau porale du
sédiment a 1’aval d’Achéres, corrélé a un relargage de fer et de calcium (Figure 8). Le profil observé est
double avec deux minima a 0 et 5 cm et deux maxima a 4 et 10 cm. En revanche, le relargage de phosphore
est environ 5 fois plus faible en amont d’ Achéres et intervient surtout en profondeur (10 cm).

La dissolution réductive partielle des oxyhydroxydes de fer contribue probablement pour une part a la
libération du phosphate adsorbé. A cet égard, la formation de vivianite apparait comme un processus
retardant le relargage de phosphore dans les eaux porales dans la mesure ou cette phase se forme dans le
sédiment (Taylor et al. 2008), voire méme dans la colonne d’eau lorsque celle-cCi est anoxique, tres riche en
fer et phosphate. D’autres processus de mise en solution du phosphore interviennent vraisemblablement mais
restent difficile a établir dans la mesure ou la quantité de phosphore relarguée est faible devant le stock de
phosphore du sédiment et n’affecte donc pas directement le bilan de spéciation du phosphore en phase solide.
La modélisation géochimique, basée sur les connaissances désormais acquises sur la spéciation du phosphore
dans la phase solide permettra de mieux comprendre ces mécanismes.

PIREN-Seine - Rapport de synthése phase VI1I (2019) — Vol 6, Devenir des contaminants

36



Rapport de synthése PIREN-Seine (2019) Vol 6, Chap 2 — Spéciation et mobilité du phosphore dans les sédiments de la Seine

3. Conclusion et travaux futurs

Ainsi, la spéciation du phosphore dans les sédiments de Seine est dominée par deux phases minérales,
hydroxyapatite et vivianite et des formes adsorbées, notamment sur la calcite, les oxyhydroxydes de fer et
des phases alumineuses. La proportion d’hydroxyapatite et de phosphate adsorbé sur les oxyhydroxydes de
fer tend a légérement diminuer avec la profondeur au profit de la formation de vivianite, t¢émoignant d’un
début de mise en place de la diagéneése précoce avec la réduction d’une faible fraction de Fe(IlI) en Fe(Il). Ce
processus est plus marqué en aval d’Achéres avec une plus forte proportion de vivianite et un fort relargage
de phosphore et de fer dans les eaux porales. En outre, en profondeur en aval la sorption des ions phosphates
sur des phases alumineuses ou argileuses est mise en évidence.

Des différences notables dans la dynamique du phosphore entre amont et aval de la station d'épuration des
eaux usées Seine-Aval située a Acheres ont ainsi été mises en évidence. Les concentrations en P dans les
eaux porales, mais aussi de Ca et Fe, sont globalement plus élevées en aval de la station.

Une meilleure compréhension de ces processus de relargage est indispensable pour mieux évaluer la
réactivité du P stocké dans les sédiments et devra s’appuyer sur une approche de modélisation géochimique.
En effet, la libération de phosphore par les sédiments au cours de la diagenése précoce a été reconnue comme
un contréle important sur la qualité de I'eau dans les systemes d'eau douce (Taylor et al, 2008 ; Rothe et al.,
2014). Dans ce contexte, les résultats obtenus ici constituent une base importante pour tenter d’implémenter
une modélisation géochimique de la solubilité du phosphore dans les eaux porales.
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Résumé

Sur le bassin versant de I'Orge, la contamination en micropolluants est fonction des activités
humaines. L'adsorption et la rétention de ces contaminants pouvant étre liées a la matiere organique,
I'objectif de ce projet est d'étudier les interactions entre les micropolluants (HAP, Phtalates, PCB,
PBDE, DEET et lindane) et la matiére organique au niveau du sol, des sédiments, des banquettes et
de I'eau de sites choisis selon un gradient d'urbanisation.

Quatre campagnes ont été réalisées en fonction des conditions hydrologiques et saisonniéres.
Les teneurs en divers micropolluants tels que les HAP, les phtalates et les PCB ont été determinées,
la matiére organique a été quantifiée et caractérisée.

Les premieres analyses permettent d'observer un gradient de contamination entre I'amont et
l'aval du I'Orge. Ce gradient est plus marqué pour les matrices solides (sols, banquettes et
sédiments) que pour l'eau de la riviere. Les phtalates et les HAP sont les micropolluants qui
présentent les plus fortes concentrations et teneurs. Des pesticides interdits depuis de nombreuses
années mais trés persistants sont encore mesurés dans l'eau et les matrices solides, comme le
lindane et le produit de dégradation du DDT.

Les premiéres caractérisations de la matiére organique montre une contribution de matiére
organique d’origine anthropique plus importante en amont qu’en aval. Par ailleurs, les résultats
semblent indiquer que la matiére organique dans les sédiments et les banquettes ont une origine
principale identique.

L'analyse statistique des données a permis d’identifier des pistes de réflexion sur les les
relations entre la matiere organique et les micropolluants.

Points clefs

> |l existe un gradient de contamination en polluants entre I'amont et I'aval du I'Orge
» Une contribution plus importante de la matiére organique d’origine anthropique en aval
» La matiere organique dans les sédiments et les banquettes ont une méme origine

Pour citer cet article : Guigon, E., et al., Caractérisation des micropolluants, de la matiére organique
naturelle et leurs interactions dans 1'Orge dans Devenir des contaminants : piégeage, transformation,
bioaccumulation et effets écotoxicologiques, Gelabert & Goutte (eds.), Rapports de synthése de la phase VII
du PIREN-Seine, Volume 6, 2019.
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Introduction

L'activité humaine génére une multitude de composés chimiques qui se dispersent dans les différents
compartiments de 1I’environnement lors de leur cycle de vie. Ces substances peuvent étre émises lors de leur
fabrication, leur utilisation et leur fin de vie dans différents milieux tels que ’eau, I’air ou les sols. En
fonction des propriétés physico-chimiques des molécules, celles-ci se dispersent entre les différents
compartiments de I’environnement, se dégradent (processus biotiques et/ou abiotiques) ou s’accumulent dans
les sols par adsorption sur la matiére organique ou I’argile.

La matiére organique naturelle (MON) des rivieres peut avoir des origines diverses : (i) autochtones
provenant du phyto ou zooplancton, des algues mais aussi des plantes aquatiques et des microorganismes
principalement; (ii) allochtones issues du lessivage et de 1’érosion des sols ou des apports de plantes
terrestres ou anthropiques. En conséquence la composition chimique de la MO varie d’une riviére a une
autre, spatialement (d’amont en aval) selon les sources contributives majoritaires, ou temporellement
(saisonnalite).

La MON est fortement fonctionnalisée et présente une grande variété de fonctions chimiques
(carboxylique, hydroxyles, methoxyles, etc..) qui sont trés réactives. La réactivité de la MO vis-a-vis des
contaminants organiques est conditionnée par sa polarité et son aromaticité et donc par la nature de la MON
(Minor et al., 2014). En effet, la MON présente également des structures aliphatiques ou aromatiques qui lui
conférent une certaine hydrophobicité. Ainsi les concentrations en hydrocarbures aromatiques polycycliques
(HAP) ayant des degrés d’aliphaticité plus élevés sont fortement corrélés avec la concentration en carbone
organique dissous (DOC) (Moeckel et al., 2014). En raison de ces caractéristiques chimiques, et de cette
hydrophobicité en particulier, la MO interagit fortement avec certains contaminants organiques hydrophobes
d’origine anthropique, tels que les HAP ou les phtalates (Pan et al., 2007 ; Abdulla et al., 2009 ; Chefetz and
Xing, 2009 ; Hur et al., 2009 ; Mei et al., 2009 ; Moeckel et al., 2014).

Dans les systémes aquatiques naturels, la diversité de sources de la MON, et donc de sa composition
chimique, implique que les interactions contaminants organiques-MON seront plus ou moins importantes en
fonction de la variabilité de réactivité. Cette réactivité influe non seulement sur le devenir de la MON elle-
méme, mais également sur celui des molécules qui peuvent y étre associées (Pan et al., 2007 ; Hur et al.,
2011, 2014). Cependant, au sein méme de la riviére, la MON est progressivement biodégradée au cours du
temps pour aboutir finalement a la production de CO2. Au cours de la biodégradation, sa composition
chimique évolue, son degré d’oxydation augmente progressivement et sa réactivité est modifiée. Ainsi, lors
de sa biodégradation, le rapport atomique O/C, ’aliphaticité et I’aromaticité augmentent progressivement.
Ces modifications peuvent également conduire a un changement de la conformation spatiale de la MON.
Cette évolution modifie la réactivité de la MO et I’affinité des contaminants organiques pour la MON. Lors
de la mesure de la sorption du phénanthréne avec de la MO dissoute avant et apres incubation, Hur et al.
(2011) ont mesuré une plus grande affinité avec la MO ayant subi une dégradation partielle. Cependant si la
caractérisation de la MON peut étre analysée par des techniques trés diverses (Minor et al., 2014), elle est
rarement caractérisée au niveau moléculaire. Or la composition moléculaire peut apporter des informations
précises sur la source ou le degré de dégradation de la MO (Derrien et al., 2017). En effet, certaines familles
de molécules peuvent constituer des biomarqueurs pertinents pour 1’étude de la MON (Saiz-Jimenez and De
Leeuw, 1986 ; Rieley et al., 1991 ; Meyers and Ishiwatari, 1993 ; Cotrim da Cunha et al., 2002 ; Otto and
Simpson, 2005 ; Harwood, 2014 ; Derrien et al., 2017).

En conséquent, ’affinité des contaminants organiques pour la MO pourrait donc évoluer selon la
source dominante de MO dans la riviere et selon son degré de dégradation en milieu naturel. Afin de tenter
d’apporter des éléments de réponse, nous avons étudié conjointement les teneurs en HAP, phtalates et
pesticides et la MO extraites de plusieurs matrices (eau, sols, sédiments et banquettes) prélevées dans le
bassin versant de I’Orge en amont et en aval, deux fois par an, en hiver (hautes eaux) et en automne (basses
eaux), pendant deux ans. Ce bassin versant est tres contrasté avec une partie amont trés agricole et une partie
aval fortement anthropisée. Les contaminants organiques choisis pour cette étude présentent également des
sources différentes. Les HAP dans le bassin versant de la Seine sont majoritairement d’origine anthropique
(chauffage, production d’énergie...) et apportés par retombées atmosphériques ou lessivage des sols
(Blanchard et al., 2007 ; Motelay-Massei et al., 2007, Gateuille et al., 2014 ; Gasperi et al, 2016). Les
phtalates sont également des composés anthropiques, ce sont des produits de synthése principalement utilisés
pour leur propriété plastifiante. Les phtalates proviennent de sources diffuses, lors de 1’utilisation ainsi que
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de la dégradation de matériaux contenant des plastiques (Teil et al., 2013 ; Teil et al., 2010). Les teneurs en
HAP et phtalates sont donc fortement liées a 1’importance des activités anthropiques et a la densité de
population. Les pesticides en revanche ont pour origine un usage agricole, mais aussi urbain en fonction des
molécules utilisées.

Les objectifs de cette étude sont i) de caractériser le niveau de contamination des points amont et
aval en HAP, phtalates et pesticides, ii) de caractériser la MO de ces mémes points afin d’estimer la part de
MON autochtones vs allochtone et 1’évolution de sa composition d’amont en aval, iii) identifier des relations
statistiques entre types de MON et présence de contaminants.

1. Matériels et Méthodes

1.1. Site d'étude

Le bassin étudié est celui de 1’Orge, au Sud-Ouest de la région parisienne, dans le bassin versant de
la Seine. Ce bassin versant présente un fort gradient d’urbanisation permettant d’avoir des sites de
préléevements contrastés présentant un contexte agricole en amont et une urbanisation trés forte en aval. Les
préléevements ont été réalisés en trois lieux relativement éloignés : en amont au gué d’Orge (St Martin de
Bréthencourt), ainsi qu’a I’aval a Morsang sur Orge et a Juvisy sur Orge (Figure 1). Le premier site se situe
en milieu agricole en téte de bassin versant lors que les deux autres sites sont a 1’aval d’une zone urbaine.

En amont, le site du Gué d’Orge se trouve dans une zone rurale dominée par des zones foresticres et
des champs agricoles, dont la densité de population est de 200 habitants par km2. Le cours d’eau ici est peu
large (environ 2 m) et peu profond (environ 20 cm).

En aval, Morsang sur Orge se situe & 23 km au sud de Paris ; il occupe un territoire urbanisé a 95 %
avec une densité de population de 4881 hab/kmz2. Les échantillons ont été prélevés dans le parc communal du
Séminaire traversé par la riviere Orge. L’autoroute A6 se trouve a quelques centaines de metres a gauche de
la riviere. Ici, le cours d’eau fait environ 1 m de profondeur et 5 m de largeur.

Le site de Juvisy sur Orge, un autre point en aval proche de Morsang sur Orge et de la confluence
avec I'Yvette, se situe a 19 km au sud de Paris. L occupation des sols est a 96 % de 1’espace urbain et a 4 %
de I’espace rural, avec une densité de population de 7214 hab/km?. Le cours d’eau de la riviére était large et
profond en 2016. Suite a des travaux de réaménagement des berges et aux profondes modifications réalisées
début 2017, I'étude de ce site n'a pas pu étre maintenue en 2017.
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(Source données : CORINE Land Cover 2000)

Figure 1. Carte de l'occupation du sol du bassin versant de I’Orge, et des points de prélévements au Gué
d’Orge (vert), a Morsang-sur-Orge (gris) et a Juvisy-sur-Orge (noir).
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1.2. Protocoles expérimentaux
1.2.1. Echantillonnages

Au niveau de chaque site, quatre prélevements ont été réalisés : I’eau, les sédiments et la banquette
(sédiments exondés) de la riviére et le sol proche du cours d’eau. Deux campagnes par an ont eu lieu en 2016
et 2017, la premiére en période de hautes eaux (février) et la seconde en période d’étiage (en octobre). En
effet, a la station de Morsang sur Orge, le débit moyen mensuel de I’Orge était de 7,03 et 3,97 m®/s en février
2016 et 2017, et seulement de 2,29 et 2,39 m®/s en octobre 2016 et 2017 (Banque hydro, Eau-France).

L’eau de la riviére a été prélevée directement dans un flacon de 5 L en aluminium.

Les préléevements de sédiments ont été faits en plusieurs points au fond de la riviére (2-3 cm de
profondeur) puis homogénéises.

Les banquettes correspondent & la partie du cours d’eau qui n’est que saisonniérement immergée. Elles
se forment donc lorsque les eaux sont hautes. Etant colonisées par la végétation en période d’étiage, le
courant est moins important qu’au centre du lit, ce qui permet le dépot des particules plus fines telles que les
limons et argiles.

Les prélévements de sols non remaniés ont été faits aux alentours du cours d’eau.

Pour le sol et la banquette, deux prélévements a la tariere ont été effectués distant de 1 a 2 m puis
homogénéiseés.

Pendant ces 4 campagnes, 11 échantillons d'eau et 31 échantillons solides ont été prélevés puisque le
site de Juvisy sur Orge n'a pu étre maintenu en 2017.

Les échantillons solides ont été stockés soit dans des récipients en verre pour I'étude des
micropolluants organiques, soit dans des barguettes en aluminium pour la matiére organique.

Apreés les prélevements, les échantillons solides ont été congelés a -18°C puis lyophilisés. Dans les
48h suivant le prélévement, l'eau est traitée. Premiérement, 100mL sont filtrés sur un filtre en fibre de verre
(GF/F, 47mm, 0,7 um de porosité) préalablement passé au four a 400°C pendant 3h. L'eau est congelée pour
I'analyse de pesticides et le filtre mis a I'étuve pour quantifier les matiéres en suspension. Ensuite, 3L d'eau
sont filtrés avec des filtres calcinés (GF/F, 90mm). Les filtres sont congelés en deux groupes pour I'analyse
soit des micropolluants, soit de la matiére organique et I'eau est immédiatement extraite pour l'analyse des
micropolluants.

1.2.2. Analyses des micropolluants

L’eau est dopée avec des étalons internes marqués et est extraite par 3 extractions liquide-liquide
successives a 1’aide d’un mélange de 300mL d'hexane-dichlorométhane (75/25).

Aprés lyophilisation, les échantillons solides sont tamisés a 2 mm, puis 1g environ a été extrait par
ASE (extraction accélérée par solvant). L'extraction consiste en 3 cycles de 5 min a 100°C avec un mélange
dichlorométhane : acétone (50/50), suivi de 3 cycles de 5 min a 100°C avec un mélange hexane/acétone
(50/50). Les 2 extraits sont ensuite regroupés et concentrés par un évaporateur EZ-2, un évaporateur rotatif
ou sous flux d’azote.

Les extraits sont purifiés avec du cuivre (1 nuit) puis sur une colonne de Florisil Superclean (MgO-
SiOH) avec deux mélanges de solvants (hexane/dichlorométhane 50/50 et hexane/acétone 50/50) suivant la
méthode développée par Sanchez-Avila et al. (2011).

Aprés une derniére étape de concentration, les échantillons sont analysés par chromatographie gazeuse
couplée a la double spectrométrie de masse (GC/MS-MS) et permet d'analyser 48 micropolluants (7ableau
1) dont 9 phtalates (PAE), 15 hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP), 7 polychlorobisphényles
(PCB), 7 polybromés (PBDE), 7 pesticides pyréthrinoides et 5 pesticides organochlorés (Alliot et al. 2014).

L'eau préalablement congelée est utilisée pour I'analyse du glyphosate. Aprés ajout d'étalons internes
et la réalisation d'une deérivation au 9-fluorenylmethylchloroformate (FMOC-CI), l'eau est extraite par
extraction sur phase solide (SPE) en ligne et analysée par chromatographie liquide couplée a la double
spectrométrie de masse (LC/MS-MS) (AFNOR, 2014).
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Tableau 1. Composés organiques étudies.

Familles Liste des composés et abréviations

Hydrocarbures ~ aromatiques acénaphtyléne (ACY), acénaphtéene (ACE), Fluoréne (FLU),

polycycliques phénanthréne (PHE), anthracene (A), fluoranthéne (FTH), pyréne

(HAP) (PYR), benzo(a)anthracéne (BaA), chrysene (CHR),

15 composés benzo(b)fluoranthéne (BbF), benzo(k)fluoranthéne (BKF),
benzo(a)pyréne (BaP), indéno(cd)pyréne (IcdP),

dibenzo(ah)anthracéne (DahA), benzo(ghi)peryléne (BghiP)

Phtalates (PAE)
9 composés

di-methyl phthalate (DMP), di-ethyl phthalate (DEP), di-iso-butyl
phthalate (DiBP), di-n-butyl phthalate (DnBP), butyl-benzyl phthalate
(BBP), di-ethyl-hexyl phthalate (DEHP), di-n-octyl phthalate (DnOP)
Di-iso-décyl-phtalate (DIDP), Di-iso-nonyl phtalate (DiNP)

Polychlorobiphényles (PCB)
7 congéneres

PCB28, PCB52, PCB101, PCB118, PCB153, PCB138, PCB180

Polybromodiphényléthers
(PBDE)
6 congeneres

BDE 28, BDE 47, BDE 99, BDE 100, BDE 153, BDE 154,

Composés organochlorés

PeCB, HCB, Lindane, 44'-DDE

Pesticides Pyréthrinoides
7 composés

Bifenthrin, Permethrin, Phenothrin,

Fenvarelate, Deltamethrin

Cyfluthrin,  Cypermethrin,

Autres pesticides et résidus

DEET, Glyphosate, AMPA

1.2.3. Analyses de la matiere organique

La matiére organique est quantifiée (mesure du carbone total et azote total) puis caractérisée. La
fraction lipidique est extraite puis caractérisée afin d’obtenir sa composition moléculaire.

Apreés lyophilisation et tamisage a 2mm, la fraction lipidique de la matiere organique est extraite par
ASE a partir de 5 g d'échantillons solides pendant 2 cycles de 20 minutes a 100°C avec un mélange
dichlorométhane (DCM) : méthanol (2 : 1) (Quénéa et al., 2012). Les extraits sont concentrés et séchés sous
flux d'azote. La teneur en lipides est mesurée par pesée, puis les extraits sont remis en solution avec quelques
dizaines puL du solvant DCM avant analyse en chromatographie gazeuse. Apres une analyse préliminaire en
GC/ FID, les extraits sont dérivés par silylation avant d'étre analysés en GC/MS permet d’identifier les
composantes lipidiques et leurs quantifications relatives.

Afin de compléter ces mesures, une analyse élémentaire a été réalisée. Les rapports isotopiques *C,
N, la teneur totale en carbone et en azote ont été déterminées a ’aide d’un analyseur élémentaire (EA)
couplé a un spectrométre de masse isotopique (IRMS). 20 mg d’échantillon a été préparé pour les mesures de
8"°C et 40 mg pour les mesures de 3"°N. L'analyse est effectuée suivant la méthode d'Agnihotri et al. (2014).

2. Résultat et discussion

2.1. La matiére organique

L’analyse ¢lémentaire a permis de calculer le rapport C/N des différents échantillons. Le rapport C/N
différe selon i) la composition chimique des organismes source de la MO et ii) selon le degré de dégradation
de la MON source, les molécules azotées étant plus vite dégradées.

Les deux périodes de prélevement (automne et hiver) correspondent a des périodes de faible
productivité biologique dans le bassin versant de la Seine (Garnier et al., 1995). L’absence de différence
significative de C/N de la MO prélevée a ces deux périodes indique que les sources de MON sont donc
similaires. Les rapports C/N de la MO des sédiments sont en moyenne de 14 et ne présentaient de différence
significative entre la MON prélevées en amont et celle en aval du bassin versant. Bien que ce rapport ne soit
pas suffisant pour préciser la source de la MON, il peut donner une indication sur la source contributive
principale. Un C/N de 5 a 8 est considéré comme ayant pour origine le plancton, la MO des sols présente un
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C/N compris entre 8 et 15 et les macrophytes entre 10 et 30 (Kendall et al., 2001). Le C/N moyen de la MON
des sédiments indique donc une contribution en majorité allochtone (érosion des sols et macrophytes). De
plus, le C/N moyen de la MO des sols prélevées a proximité de 1I’Orge étant de 9,5, les macrophytes doivent
contribuer pour une part significative a la MON des sédiments de 1’Orge.

Le rapport isotopique du **C peut également donner des informations que cela soit sur la source de MO
ou son degré de dégradation (Meyers and Ishiwatari, 1993; Raymond and Bauer, 2001; Middelburg and
Herman, 2007). Le 8"*C de la MON des sédiments (-28.3%o +/-1) est proche de celui de la MON des sols (-
27.8%0+/-0.2) confirmant une source majoritaire terrigéne de la MO des sédiments. Ainsi, les résultats
obtenus pour le C/N ou le rapport isotopique n’ont pas permis d’identifier un effet de la saison sur la source
de MO ou une modification de la composition en C et N de la MON entre I’amont et I’aval (Figure 2).
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Figure 2. Rapport C/N et rapport isotopigue (6" C) des échantillons de sédiments prélevés au Gué d’Orge (
), Morsang sur Orge (’ )

Afin de compléter ces informations, la MO des échantillons a été caractérisée a 1’échelle
moléculaire, d’une part sur la MO totale et d’autre part sur les lipides. L’utilisation de biomarqueurs
moléculaires peut permettre de distinguer la source de MON ou son degré de dégradation et permettre de
mettre en évidence une différence de composition de la MO des sédiments (Lechevalier and Lechevalier,
1988; Meyers, 1997; Cotrim da Cunha et al., 2000; Castafieda and Schouten, 2011; Derrien et al., 2017;
Chenetal., 2019) .

Du fait de leur stabilité et de la spécificité de composition lipidique selon les organismes, les lipides
sont considérés comme de bons biomarqueurs de la source de MO et 'utilisation de ces biomarqueurs
lipidiques est fréqguemment utilisés dans les études environnementales (Han and Calvin, 1969; Rieley et al.,
1991; Meyers and Ishiwatari, 1993; Bull et al., 2002; Amelung et al., 2008; Reiffarth et al., 2016; Derrien et
al., 2017; Jansen and Wiesenberg, 2017; Chen et al., 2019). Les acides gras, les alcools et les alcanes
présents dans la MO présentent des distributions caractéristiques des sources de MO. L’abondance relative
des composés ayant des longueurs de chaine carbonée différentes différe selon les organismes sources. Ces
familles de molécules constituent ainsi des biomarqueurs de la MO d’origine et ils permettent d’attribuer une
origine plutdt terrestre, aquatique voire pétrogénique, ou encore allochtone vs autochtone. De nombreux
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indices ont été établis dans ce but et synthétisés par Derrien et al. (2017). Les indices fréquemment utilisés
sont par exemple I’indice de carbone préférentiel (CPI), défini par Bray et Evans (1961), ou la longueur de
chaine moyenne (ACL) (Fang et al., 2014).

2.1.1. Analyses des lipides extraits des sédiments

Les lipides représentaient en moyenne 0.3% de la masse de 1’échantillon et 11% du carbone. Aucune
évolution temporelle ou spatiale de la teneur en lipide n’a été observée.

Différentes familles de composés ont été identifiées dans les extraits lipidiques. Les composeés les
plus abondants sont les acides gras et dans une moindre abondance les alcools. Plusieurs stérols sont
également présents.
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Figure 3 : Chromatogramme total des lipides extraits du sédiment prélevé en octobre 2017 au site aval de
Morsang sur Orge

Les acides gras présents dans les sédiments présentent une distribution allant de 8 atomes de carbone
a 30 atomes de carbone avec une prédominance importante des acides gras a chaine carbonée paire. Les
acides gras présentant des chaines carbonées courtes (< 20 atomes de carbone) sont dominés par les acides
C16 et C18 alors que les acides gras a longue chaine sont dominés par le C24 (Figure 3). La longueur de
chaine moyenne (ACL) est supérieure a 20 pour les échantillons prélevés en amont alors qu’elle est
inférieure a 20 pour les échantillons prélevés en aval du bassin versant (23 et 16 pour I’amont et 1’aval,
respectivement). Les indices ACL calculés pour chaque prélevement indiquent donc une origine de la MO
principalement allochtone, issue des plantes supérieures, en amont (Meyers, 1997; Fang et al., 2014; van
Bree et al., 2018), alors qu’en aval, cette MO aurait une origine en majorité autochtone ainsi que I’illustre le
Tableau 2.
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Figure 4 : Distribution des acides gras des échantillons prélevés en octobre 2017 au Gué d’Orge (amont) et
a Morsang sur Orge (aval). Les chiffres indiquent le nombre de carbone la chaine carbonée, x :1 indique des
acides gras insaturés, xa et xi, des acides gras ramifiés

Cette contribution plus importante de la MO provenant des plantes supérieures en amont est confirmée par
une abondance relative plus importante des alcools a chaine carbonée longue, caractéristiques des plantes
supérieures, en amont qu’en aval (23% et 17% des lipides en amont et en aval, respectivement) ainsi que
d’alcane a longue chaine carbonée (Figure 4). En effet, si dans les bactéries, les algues et le plancton, les
alcanes dont la longueur de chaine est inférieure a 20 carbones prédominent (Cranwell, 1981 ; Meyers and
Ishiwatari, 1993; Pisani et al., 2013 ; Poerschmann et al., 2017), dans les plantes supérieurs, les cires
cuticulaires ont des distributions d’alcanes de C27 a C33 atomes de carbone, alors que les plantes
submergées ont des longueurs de chaines comprises entre 21 et 25 atomes de carbone (Cranwell, 1981;
Ficken et al., 2000; Chikaraishi and Naraoka, 2006). Les alcanes identifiés dans les échantillons présentent
une chaine carbonée a nombre impaire de carbone et de longueur supérieure a 20 (allant de 23 a 31). Cette
distribution refléte une contribution importante des plantes supérieures.

La MO prélevée en aval présente également une proportion plus importante d’acides gras ramifiés (env 4%
et 2% en aval et amont, respectivement) qui sont majoritairement issus des bactéries (Han and Calvin, 1969;
Volkman et al., 1980).
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Tableau 2 : Rapport moyens calculés pour les sites du Gué d’Orge (amont) et de Morsang (aval)

ACLga 16- % n-alcool  coprostanol/

30 (C18-C32)  cholesterol
Gué d'Orge 23.1 22.8 1;2
Morsang 16.3 17.7 4:2

L’analyse des stérols présents dans la MO a révélé une contribution de stérols fécaux (coprostanol)

dans la MO des sédiments prélevés en aval, indiquant un apport de MO issue d’eaux résiduaires (Writer et
al., 1995; Leeming et al., 1996; Derrien et al., 2017). Les stérols et stanols présents ont également révélées
une source de MO différente entre I’amont et 1’aval. En effet les rapports coprostanol/ cholestérol calculés
indiquent une contribution de MO d’origine fécale dans 1’Orge. Celle-ci était plus importante en aval (de 1.2
en moyenne en amont et supérieure a 4 en aval).
L’analyse des lipides des sédiments tend donc a montrer une origine de la MO différente entre le site située
en amont donc 1’origine est majoritairement allochtone, issue des plantes supérieures, alors que la MO du
site aval a pour origine une MO allochtone, issue de plantes également mais également allochtone
anthropique, et de MO autochtone.

2.1. Les micropolluants
2.1.1. Dans I'eau de la riviere

La contamination de I'eau de I'Orge apparait dés I'amont du bassin versant avec la présence principalement
de phtalates, dHAP, d’AMPA et dans une moindre mesure de PCB, de pesticides organochlorés, de DEET et
d'éthers de polybromés. Cette contamination augmente entre I'amont et I'aval du bassin, mais I'augmentation
est significative uniquement pour les phtalates et le DEET (Figure 5). Les pesticides de la famille des
pyréthrinoides, le glyphosate et des composés organochlorés tels que le pp'DDE (produit de dégradation du
DDT), I'HCB et le PeCB ne sont présents qu’a 1’état de traces.
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Figure 5. Concentrations moyennes (ng/L) en micropolluants dans l'eau de 'Orge (phase dissoute et
particulaire), Glyphosate et AMPA (phase dissoute(*) (* différence significative, p<0,05)).

Les phtalates (PAE) sont les composés quantifés en plus grande concentration avec 2434 + 1547
ng/L en moyenne sur l'ensemble des sites. Aucune variation saisonniére n'est actuellement obervée. Les
composés majoritaires sont le DiBP, le DnBP, le DEP et le DEHP; ils sont présents principalement sur la
phase particulaire de I'eau entre 50 et 83 % en fonction des sites.

Les HAP sont la deuxieme famille de micropolluants quantifiés dans 1'Orge (moyenne : 1554 + 1213
ng/L). Une variation saisonniére des concentrations est observée avec des concentrations plus élevées en
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octobre par rapport a février, mais celle-ci n'est pas significative. Comme les phtalates, les concentrations en
HAP semblent augmenter avec le gradient d'urbanisation, surtout en aval du bassin. Néanmoins, les trés
fortes concentrations mesurées sur le site de Juvisy peuvent s'expliquer par de trés fortes teneurs en HAP
dans les sols avoisinants ou par une forte proportion de sols imperméables favorisant le ruissellement des
chaussées contaminées. Les HAP sont présents trés majoritairement sur la phase particulaire de 1'eau a plus
de 95%. Les composés les plus concentrés sont le phénanthréne, le pyréne, le fluoranthéne et 1'anthraceéne.

Avec des concentrations plus faibles d'un facteur 200 par rapport aux HAP (moyenne : 8,7 = 9,9
ng/L), les PCB sont décelés dés I'amont du bassin versant et leurs concentrations augmentent vers 1'aval. Ils
sont majoritairement contenus dans la phase particulaire et une variation saisonniére est observée avec des
concentrations plus élevées en octobre.

Parmi les pesticides, seuls deux ont été quantifiés : le DEET qui est un répulsif a insectes et le
lindane, un insecticide. Le DEET est une molécule recherchée depuis peu et décelée reguliérement dans les
rivieres aux USA (Pochodylo et Helbling, 2016) et en Chine (Yang et al., 2017). Les concentrations dans
'Orge sont plus faibles (9,3 +5,7 ng/L) que celles mesurées dans les riviéres (20-200 ng/L) aux alentours de
Pékin. Ce répulsif antimoustique en application cutanée est de plus en plus utilisé en zone urbaine. C’est un
composé semi-volatil qui peut rejoindre les cours d’eau soit via les retombées atmosphériques, soit via les
réseaux d’assainissement.

Bien qu'interdit depuis 1998, le lindane est decelé dans I'Orge a une concentration moyenne de 0,5
+0,4 ng/L, valeur trés inférieure a la NQE est de (20 ng/L). Le glyphosate n'est pas quantifi¢, en revanche
son produit de degradation 'AMPA est quantifié lors de la campagne de février 2016 avec des valeurs
pouvant atteindre 2,77 pg/L a Morsang sur Orge. Il faut noter que cette molécule ne provient pas uniquement
de la degradation du glyphosate, mais aussi de celle des détergents (Botta et al., 2009).

Enfin, les PBDE sont la derniére classe de molécules décélées. Celles-ci ne sont pas mesurables a
I'amont du bassin versant mais les deux composés retardateurs principaux, le BDE47 et BDE 99, sont
quantifiés a partir de Morsang sur Orge, il y a donc également une gradient de concentrations pour cette
famille de composés. Ces 2 composés ont des concentrations similaires a celles observées en 2009 (Teil et
al., 2010).

2.1.2. Dans les sédiments, les banquettes et les sols

Dans les matrices solides, le nombre de molécules quantifiées est supérieur a celui de la matrice eau
et un gradient amont-aval est également observé. Au site du Gué d'Orge, les pyréthrinoides (excepté la
deltaméthrine et la perméthrine), les PBDE (pour les banquettes et sédiments), les PCB (sauf le 153) et les
pesticides organochlorés (sauf le pp'DDE) et le DEET ne sont pas quantifiables (Figure 6). Le glyphosate et
I'AMPA n'ont pas été analysés sur les matrices solides.

Les HAP présentent les plus fortes teneurs pour les trois matrices sur les trois sites, avec une
moyenne globale de 5069 + 6677 ng/g. Les trois sites se distinguent nettement les uns des autres avec un fort
gradient des teneurs entre I'amont et I'aval. Ce gradient est confirmé puisque qu'il existe une différence
statistique pour le site de Gué d'Orge par rapport aux deux sites aval mais pas de différence entre Morsang
sur Orge et Juvisy sur Orge. Ce dernier présente pourtant les plus fortes teneurs en HAP totaux pouvant
atteindre 24 ug/g dans les banquettes. Nous supposons une contamination accidentelle du site car ces teneurs
sont peu fréguemment mesurées. De plus, les travaux de réaménagement des berges de ce site ont
complétement remanié les sédiments et banquettes & partir de février 2017. L'étude de ce site n'a pas pu étre
maintenue. Pour chaque site, il n'y a pas de différences significatives des teneurs entre les 3 matrices (p
>0,5). Une fois toutes les données acquises, des tests statistiques seront effectués pour le confirmer. Les
teneurs en HAP & Morsang sont supérieures d'un facteur 10 & celles mesurées a l'aval de 1'Orge en 2007
(Labadie et al., 2008). Le profil moléculaire reste similaire entre les matrices et entre les sites avec la
prédominance de fluoranthéne, de pyréne et de benzo-b-fluoranthéne qui sont des HAP de plus de 3 cycles
aromatiques.

Les teneurs dans les sols prélevées sur le BV de I'Orge sont dans le méme ordre de grandeur que
celles des sols de la région lle de France, allant de 228-18944 ng/g (Gaspéri et al., 2016).
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Figure 6. Teneurs (ng/g) en micropolluants dans les sols, les banquettes et les sédiments de ['Orge
(* différence significative, p<0,05)

La deuxiéme famille de micropolluants la plus abondante est celles des phtalates, avec 1278 + 1833
ng/g en moyenne. Le profil des composés est variable en fonction des sites et des matrices : a I'aval, le DEHP
et ses deux composés de remplacement (DiNP et DiDP) sont les molécules dominantes.

Les teneurs les plus faibles en phtalates sont observées dans le sol du site du Gué d’Orge. La
présence de ces micropolluants dans cette zone rurale peut s'expliquer par la contamination par voie
atmosphérique provenant de sources distantes (urbaines). En revanche, la teneur la plus élevée se trouve
souvent dans la banquette de Morsang sur Orge en zone urbaine et située a ’aval de la confluence avec
I’Yvette dont une partie du bassin versant est industrielle et donc une source potentielle de phtalates. En
effet, les concentrations de DEP, DEHP et DiNP sont souvent élevées dans la banquette et les sédiments de
Morsang sur Orge. Le bassin étant en réseau séparatif, les fortes teneurs pourraient provenir des eaux
pluviales suite a I’accumulation de ces molécules sur la zone industrielle et du ruissellement des eaux de
pluies sur les toits et les chaussées jusqu’a la riviére. En effet, les teneurs élevées de micropolluants sont
souvent présentes dans les sols proches des axes de transports : autoroute, aéroport et chemin de fer (Zeng et
al., 2009 ; Gaspéri et al., 2016). Les teneurs moyennes en DEHP dans les sols varient entre 132 et 1084 ng/g
en fonction des 3 sites, ces valeurs sont supérieures a celles mesurées dans les sols en France (35-411 ng/g;
Gaspéri et al., 2016) mais restent inférieures a celles des sols urbains en Chine (20 - 264 000 ng/g ; Zeng et
al., 2009). De plus le DEHP est le plus abondant des phtalates dans les sols urbains puisqu'il contribue
environ 46,5 — 93,1% a la somme de phtalates (Zeng et al., 2009).

Les PCB sont encore bien présents sur cette riviere, leurs teneurs augmentent avec le gradient

d'urbanisation habituellement observé pour ces composés. Les PCB118 et 138 sont les molécules
majoritaires.
Les polybromés ne sont pas décelés en amont du bassin versant, excepté dans le sol. L'origine de cette
contamination provient certainement des retombées atmosphériques. Les teneurs augmentent vers l'aval et
sont dominés par les BDE 47, 99 et 100. Ce sont les principaux congéneres du mélange commercial de
penta-BDE (Su et al., 2007). Les teneurs sont du méme ordre de grandeur que celles mesurées en 2007 sur le
bassin versant.

Il est & noter que des pesticides organochlorés interdits depuis de nombreuses années, restent encore
observés dans les 3 matrices tels que le pp' DDE qui est le produit de dégradation du DDT dont les teneurs
sont équivalentes a celles des PBDE.

Enfin, le DEET est présent & une teneur moyenne de 14,9 + 3,1 ng/g uniquement sur le site de Morsang.
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2.3 Evaluation des interactions entre contaminants et nature de la MO

Une analyse en composante principale a été réalisée avec les données de sédiments (Figure 7). Les deux
sites, amont et aval, se distinguent de fagon évidente. Trois groupes de paramétres sont identifiés :
- Le premier des paramétres de la matiére organique : les indices ACL et CPI avec le pourcentage de

n-alcool

- Le second mettant en avant des relations entre les phtalates volatils (DEP), les sommes des 7 PCB et

des PBDE avec le rapport coprostanol/cholestérol.
- Le troisiéme groupe comprenant les phtalates peu volatils (DEHP) et la somme des 7 phtalates, les
HAP (Phénanthréne, Benzo-a-pyréne et somme des 15 HAP), les PCB -28 et PCB-138, avec I’indice
TAR, le pourcentage de carbone et le rapport C/N.
Ces différents groupes indiquent que les micropolluants comme les matiéres organiques sont de sources
anthropiques et pourraient indiguer une association entre cette MO anthropique et les contaminants
Bien que cette analyse nous permet d’identifier des possibles relations entre la matiére organique et les
micropolluants, ces résultats sont a confirmer car le jeu de donnée n’est pas suffisamment important pour

pouvoir valider I’analyse.
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Figure 7 : analyse en composante principale pour les sédiments du Gué d’Orge (GO) et de Morsang sur

Orge (MO)
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3. Conclusion

Dans le milieu naturel, les contaminants sont majoritairement adsorbés sur les matiéres en suspension et
sédimentent dans les cours d’eau (Karickhoff et al., 1979; Montuori et al., 2014; Prokes et al., 2014; Sun et
al., 2017). Or la MO est également impliquée dans ces interactions (Ollivon et al., 1995; Moeckel et al.,
2014). Une évolution de la source de MO et de son degré d’altération d’amont en aval peut en conséquence
avoir une forte influence sur le devenir des contaminants hydrophobes. Countway et al. (2003) ont ainsi
montré une interaction importante des HAP volatiles pour la MO autochtone alors que les HAP les plus
hydrophobes étaient associés a la MO allochtone, potentiellement lié a la fagon dont les HAP entrent dans le
milieu aquatique. Par ailleurs, une expérimentation basée sur les interactions entre contaminants et MO dans
des sols a permis de démontrer que les interactions dépendaient fortement de la composition de la MO
(Ahmed et al., 2015).

Maintenant que I'ensemble des données a été acquis, la premiere analyse statistique des données permet de
dégager des pistes de réflexion sur les interactions entre la matiére organique et les micropolluants. Ce travail
sera a confirmer afin de valider ces premieres relations. En particulier, il sera intéressant de comprendre
pourquoi les composés individuels ont des relations différentes que celles des sommes de composés, ou dans
le cas des phtalates, si les différences observées peuvent s’expliquer par des liens particuliers avec la matiere
organique ou simplement par des sources différentes.
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Résumé

Les organismes vivants sont exposés de facon chronique a de multiples micropolluants
organiques. Le transfert de ces contaminants le long des réseaux trophiques reste peu étudié dans les
écosystémes lotiques et dépend étroitement des propriétés physico-chimiques des micropolluants.
Cette étude vise a décrire et comparer les facteurs d’amplification trophique (TMF) pour 8 familles
de polluants en étudiant un réseau trophique constitué de producteurs primaires, macro-invertébrés
et poissons, sur une riviere urbaine : 1’Orge. Une amplification trophique (TMF >1) a été validée
pour les Polluants Organiques Persistants historiques : PCB (Polychlorobiphényles) et pesticides
organochlorés. Une dilution trophique a été observée pour les phtalates, HAP (Hydrocarbures
Aromatiques Polycycliques) et chloroalcanes a chaine courte (SCCP) et moyenne (MCCP) (TMF
<1). Les teneurs en métabolites de phtalates augmentent significativement des proies aux
prédateurs. La contribution relative des précurseurs non identifiés a la concentration totale en acides
perfluoroalkylés (PFAA) diminue avec le niveau trophique, suggérant I’influence de la
biotransformation de ces composés sur la bioamplification de certains PFAA. Les valeurs de TMF
ne sont pas expliquées par I’hydrophobicité des composés mais diminuent avec les taux de
métabolisation. Enfin une étude a plus large échelle a été conduite sur une espéce opportuniste, le
chevesne, afin de tester les liens de corrélation entre le niveau trophique et le niveau de
contamination en HAPs, phtalates, PCBs et pesticides organochlorés sur 4 sites de la Marne et de la
Seine.

Pour citer cet article : Labadie, P., et al., Transfert trophique de micropolluants organiques dans des cours
d’eau urbains dans Devenir des contaminants : piégeage, transformation, bioaccumulation et effets
écotoxicologiques, Gelabert & Goutte (eds.), Rapports de synthése de la phase VII du PIREN-Seine, Volume
6, 2019.
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Points clefs

» Des facteurs d’amplification trophique (TMF) ont été déterminés pour plusieurs familles de
contaminants (historiques et d’intérét émergent) et certains de leurs métabolites, dans un cours
d’eau urbain : I’Orge.

> Les polluants organiques persistants historiques subissent une amplification trophique (TMF>1)
> Les phtalates, HAPs et chloroalcanes suivent une dilution trophique (TMF <1)

> Les teneurs en métabolites de phtalates augmentent des proies aux prédateurs.

> Les valeurs de TMFs sont expliquées par les constantes cinétiques de biotransformation, sans
lien avec I’hydrophobicité des polluants.

» La contribution relative des précurseurs non identifiés a la concentration totale en acides
perfluoroalkylés (PFAA) diminue avec le niveau trophique, suggérant I’influence de la
biotransformation de ces composés sur la bioamplification de certains PFAAS.
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Introduction

Les rivieres urbaines sont directement exposées a un cocktail de polluants, en raison de problémes de
connexion aux systémes de traitement des eaux usées, de lixiviation sur les surfaces imperméabilisées, de
déposition atmosphérique et de contaminations accidentelles (Schwarzenbach et al. 2006). Parmi les
substances responsables du déclassement des masses d’eau, tel que défini par la Directive Cadre sur I’Eau
(DCE 2000/60/EC), les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) et les phtalates, sont les principaux
polluants dans I’hydrosysteme de la Seine (Teil et al. 2007, 2014; Malaj et al. 2014). Des contaminants
d’intérét émergent comme les chloroalcanes sont désormais considérés comme des substances ubiquistes,
dont I’occurrence a été récemment montrée dans les poissons du Rhéne a une large échelle spatiale (Labadie
et al. 2019). De méme, les composés per- et polyfluoroalkylés (PFAS) sont également largement présents
dans les écosystémes aquatiques continentaux, comme en atteste leur détection sur 1’ensemble du réseau
hydrographique national (Munoz et al. 2015). L’évaluation du risque écotoxicologique se heurte cependant a
la complexité des processus qui gouvernent la biodisponibilité, la métabolisation, la bioaccumulation et le
potentiel d’amplification trophique de ces micropolluants.

La dynamique trophique des micropolluants organiques a été relativement bien documentée en
milieu marin, notamment dans le cas de certains Polluants Organiques Persistants (Fisk et al. 2001 ; Hop et
al. 2002). Ces substances sont caractérisées par leur persistance dans 1’environnement, leur bioaccumulation
dans les organismes et leur potentiel de bioamplification trophique, les prédateurs étant plus contaminés que
leurs proies (Kelly et al. 2009 ; Borga et al. 2012). Or, la plupart des micropolluants organiques responsables
du déclassement des cours d’eau, tels que les HAPs et les phtalates, ne sont pas persistants et sont soumis a
des processus de métabolisation. Les métabolites produits sont plus solubles dans I’eau que les composés
parents et sont donc plus facilement excrétés par voies urinaires et biliaires. Ces réactions aboutissent alors a
un faible potentiel de bioaccumulation au sein des organismes (Fourgous et al. 2016). Les métabolites
intermédiaires peuvent cependant s’avérer étre électrophiles et plus toxiques que les composés parents, en se
liant de fagon covalente a I’ADN, I’ARN et autres constituants cellulaires, provoquant ainsi des dommages
génétiques et du stress oxydant (Lee & Landrum 2006). Ces réactions métaboliques se produisent
principalement dans le foie des vertébrés (Lee et al. 1972 ; Barron et al. 1995), mais aussi dans une moindre
mesure, dans le tractus digestif des annélides, mollusques et arthropodes (Livingstone 1998; Rust et al.
2004).

Un phénomeéne de dilution trophique a ainsi été décrit pour certains produits pharmaceutiques (Le
Du et al. 2014), les HAPs (Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques, Wan et al. 2007 ; Nfon et al. 2008;
Takeuchi et al. 2009) et les phtalates (Mackintosh et al. 2004), avec une moindre contamination des
prédateurs par rapport a leurs proies. Ceci s’explique par les mécanismes de métabolisation, d’autant plus
efficaces chez les vertébrés, occupant les maillons trophiques plus élevés. A notre connaissance, le devenir
des métabolites secondaires dans les réseaux trophiques a été largement ignoré (Hu et al. 2016), malgré leur
toxicité (Van der Oost et al. 2003). Dans ce contexte, une analyse simultanée des composés parents et de
leurs métabolites pour différents maillons trophiques s’impose, afin de garantir une vision d’ensemble de
I’écodynamique des substances métabolisables dans les écosystémes. Cette dynamique de transfert trophique
est encore moins étudiée dans les systémes lotiques, en dépit de leurs connexions directes avec les rejets,
leurs capacités limitées de dispersion et de dilution des polluants par rapport aux océans (Holt 2000) et des
chaines trophiques plus courtes et plus instables que dans les milieux lacustres (Hette-Tronquart, 2012).

Cette étude propose d’approfondir les connaissances actuelles sur la dynamique trophique de
quelques familles clés de micropolluants organiques dans des écosystémes lotiques soumis a de fortes
pressions chimiques. La bioamplification pouvant varier en fonction des caractéristiques de 1’écosystéme et
du réseau trophique considéré (Borga et al. 2012 ; Mackay et al. 2016), le premier objectif de 1’étude est de
réaliser, sur un méme site et en considérant les différents maillons trophiques de 1I’écosystéme, une étude
comparative de la bioamplification de contaminants historiques (dont certains classés comme Polluants
Organiques Persistants ou substances dangereuses prioritaires de la DCE : PCBs (Polychlorobiphényles),
acide perfluorooctane sulfonique (PFOS), chloroalcanes a chaine courte (SCCP), et de contaminants
halogénés d’intérét plus émergent : composés per- et polyfluoroalkylés (PFAS) non réglementés et MCCP.
Le devenir des chloroalcanes dans les écosystémes aquatiques est trés peu étudié (van Mourik et al. 2016;
Zhou et al. 2018). Par ailleurs, des micropolluants plus facilement métabolisables et a priori peu
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bioamplifiables (HAPs et phtalates) ont également été pris en compte, ainsi que leurs produits de
métabolisation. Les facteurs d’amplification trophique (TMFs) ont été calculés, avec une bioamplification
d’une substance caractérisée par un TMF supérieur a 1 et une dilution trophique par un TMF inférieur a 1
(Walters et al. 2016). Afin de comprendre les variations des valeurs de TMF entre les polluants, nous avons
testé si le TMF augmentait avec 1’hydrophobicité (log Kow, pour le coefficient de partage octanol/eau) et
diminuait avec les taux de transformation métabolique (log k). Le deuxiéme objectif est de réaliser une
¢tude sur les effets du niveau trophique sur les niveaux de contamination des individus sur 4 sites de la
Marne et de la Seine, chez une espéce de poisson, le chevesne (Squalius cephalus).

1. Matériels et méthodes

1.1. Site d’étude

Pour le premier objectif, les prélévements ont été réalisés en septembre 2016 sur 1’Orge, un affluent de la
Seine, a Viry-Chéatillon [48°40"23"N; 2°21'30"E]. Le bassin de 1’0Orge est dominé par une agriculture
intensive en amont (Beauce) et par une urbanisation dense en aval. Le secteur aval de ce bassin a été jugé
hautement pertinent en raison des niveaux de contamination éleves observés dans le milieu et le biote pour
différentes familles de micropolluants organiques lors de travaux antérieurs réalisés dans le cadre du PIREN-
Seine (Labadie & Chevreuil 2011 ; Teil et al. 2012). De plus, 1’accessibilité du site, ainsi que la faible
profondeur et largeur du cours d’eau ont permis de réaliser efficacement les prélévements biologiques en
couvrant un nombre important de maillons trophiques.

Pour le deuxiéme objectif, les chevesnes ont été prélevés entre le 24 et le 31 juillet 2017, par péches
électriques sur quatre sites de la Marne et de la Seine, par le SIAAP (Syndicat interdépartemental pour
’assainissement de l'agglomération parisienne) : Gournay sur Marne (N = 10), Levallois-Perret (N = 10), Le
Pecq (N = 9), Triel-sur-Seine (N = 10).

1.2. Echantillons biologiques

Les 20 et 21 septembre 2016, des échantillons d’eau (N = 1), de sédiment (N = 3), de producteurs primaires
(biofilm N = 2, litiere N = 2, fausse renoncule N = 2), de macro-invertébrés (pool de gammare, N = 3, de
limnée, N = 3, de notonecte N = 1, de corbicule, N = 1) et de poissons (pool de gardon N = 4, goujon N = 4,
tanche N = 4, chabot N = 4, perche commune N = 4, perche soleil N = 4, poisson chat N = 4) ont été
prélevés, a I’aide d’un filet de type surber pour les invertébrés et par péche électrique a pied pour les
poissons, a I’aide d’un Martin Pécheur® (Dream électronique, puissance 240 W). Des pools d’individus
appartenant au méme genre ont été constitués, en raison des faibles biomasses des organismes entiers et afin
de réduire I’hétérogénéité individuelle.

1.3. Analyses chimiques

Les échantillons biologiques ont été congelés, lyophilises et broyés dans les semaines suivant le prélévement.
Ils ont ensuite été analysés pour déterminer le niveau trophique ou les sources de carbone (rapports des
isotopes stables de 1’azote et du carbone, respectivement) et les niveaux de différentes familles de
micropolluants organiques : PCBs, chloroalcanes, PFAS, HAPs et phtalates, ainsi que les métabolites de
HAPs et de phtalates.

Les analyses des isotopes stables de I’azote et du carbone ont été réalisées par spectrométrie de masse de
rapports isotopiques (IRMS) (Munoz et al. 2017).

Apreés extraction assistée par micro-ondes des analytes , la purification préalable des extraits biologiques par
chromatographie d’adsorption, les PCBs (7 congénéres indicateurs) ont ¢été analysés a 1’aide d’un
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chromatographe en phase gazeuse couplé a un détecteur a capture d’électrons (GC-ECD) (Tapie et al. 2011),
tandis que les chloroalcanes ont été analysés par chromatographie en phase gazeuse couplée a la
spectrométrie de masse haute résolution (GC-Q/TOF) (Labadie et al. 2019). Les PFAS (acides carboxyliques
et sulfoniques, sulfonamides, fluorotélomeres et dérivés phosphorés) ont été analysés par chromatographie
liquide couplée a la spectrométrie de masse en tandem (LC-MS/MS) (Munoz et al. 2017). L’estimation des
concentrations de précurseurs potentiels d’acides fluorolakylés (PFAA, incluant acides carboxyliques
(PFCA) et sulfonates (PFSA)) a été réalisée via la méthode TOP (Total Oxidizable Precursors) développée
pour les échantillons biologiques par Simonnet-Laprade et al. (2019).

La quantification a été réalisée par étalonnage interne (dilution isotopique dans la majorité des cas), sauf
dans le cas des chloroalcanes quantifiés par étalonnage externe avec ajustement du facteur de réponse en
fonction du degré de chloration et correction par rapport au taux de récupération.

Aprés une double extraction en cellule d’extraction solide-liquide (sur un ASE 350 , Thermo, Courtaboeuf)
et purification sur cartouches Florisil (Supelco 1g/6mL, Sigma-Aldrich, Saint-Quentin-Fallavier, France), les
16 HAPs (naphtaléne, acénaphtyléne, acénaphténe, fluorene, phénanthréne, anthracéne, fluoranthéne,
benzo(a)anthracéne, chryséne, benzo(b)fluoranthéne, benzo(k)fluoranthene, benzo(a)pyréne, indeno(1,2,3-
cd)pyréne, dibenzo(a,h)anthracéne, benzo(g,h,i)peryléne et le pyréne), les 7 phtalates (di-isobutyle phtalate
(DiBP), diméthyle phtalate (DMP), diéthyle phtalate (DEP), n-butyl benzyl phtalate (BBP), di-2-ethylhexyl
phtalate (DEHP), di-n-butyle phtalate (DnBP) et di-n-octyle phtalate (DnOP)) et 4 pesticides organochlorés
ou leur métabolite (PeCB : pentachlorobenzene, HCB : hexachlorobenzene, y-HCH : lindane, et le p-
p’DDE : dichlorodiphenyldichloroethylene) ont été analysés par chromatographie gazeuse couplée a la
spectrométrie de masse en tandem (GC-MS/MS), selon le protocole de Molbert et al. (2019). La
guantification a été réalisée par étalonnage interne (Phénanthrene d10 ; Pyréne d10 ; Benzo(a)anthracéne
d12 ; DEP d4 ; DEHP d4 ; lindane d6). Des blancs ont été réalisés pour chaque série de 12 analyses.

Aprés déconjugaison par glucuronidase, extraction et purification sous cartouches SPE OASIS HLB (Waters,
Saint Quentin), les métabolites de HAPs (Hydroxynaphthalene (1-OH-Nap 1, 2), Hydroxyfluorene (OH-Flu,
2, 3, 9), Hydroxyphenanthrene (OH-Phe, 1, 2, 3, 4), 1-Hydroxypyrene (1-OH-Pyr), 6-Hydroxychrysene (6-
OH-Chr), 3-Hydroxybenzo(a)pyrene (3-OH-BaP)) et phtalates (monomethyl phthalate (MMP), monoethyl
phthalate (MEP), mono-n-butyl phthalate (MnBP), monoisobutyl phthalate (MiBP), monobenzyl phthalate
(MzBP), mono-2-ethylhexyl phthalate (MEHP), mono-2-ethyl-5-oxohexyl phthalate (MEOHP), mono-2-
ethyl-5-hydroxyhexyl phthalate (MEHHP), mono-n-octyl phtalate (MnOP)) ont été analysés par HPLC-
MS/MS, selon le protocole de Molbert et al. (2019).

Pour chaque échantillon, le taux de lipides a été déterminé par gravimétrie, a partir des extraits obtenus pour
I’analyse des PCBs (Tapie et al. 2011). Les teneurs en polluants parents sont exprimés en poids de lipide
(Iw), les teneurs en polluants métabolisables en poids humide (ww).

1.4. Niveaux trophiques et facteurs d’amplification trophique (TMF)

Les niveaux trophiques des différents taxons ont été déterminés a 1’aide de 1’équation suivante :
15 15
TLconso :2+(5 Nconso -0 Nbase)/3a4

avec TLnso le niveau trophique d’un organisme consommateur, 5 Neonso €t Npase (%o) le rapport des
isotopes stables de 1’azote respectivement pour ce consommateur et celui de 1’organisme assigné a la ligne de
base du réseau trophique. Ce dernier étant un consommateur primaire (corbicule dans notre cas), il a donc un
TL égal & 2. Le dénominateur (3.4 %o) correspond a la valeur d’enrichissement trophique moyen en °N ; en
’absence de connaissance spécifique du réseau trophique considéré, Borga et al. (2012) recommandent
d’utiliser cette valeur moyenne.

Les facteurs d’amplification trophique (TMF) ont été déterminés pour les composés détectés dans
plus de 40% des échantillons, par régression linéaire :

logC = a.LogTL + b + (1|espece)

PIREN-Seine - Rapport de synthese phase V11 (2019) — Vol 6, Devenir des contaminants

62



Rapport de synthése PIREN-Seine (2019) Vol 6, Chap 4 — Transfert trophique de micropolluants organiques dans un cours d’eau urbain

ol C est la teneur en contaminant exprimée en ng.g™ poids frais dans le cas des PFAS, des HAPs,
des phtalates et de leurs métabolites et en ng.g™ lipides pour les autres composés (lipophiles).
Si la pente de la droite est significativement supérieure a 0, alors le TMF — égal a 10™™ — est
significativement supérieur a 1 et la bioamplification est avérée. Le modéle Imec, modéle linéaire généralisé
mixte a effets aléatoires (GLMM) sans substitution (fonction Imec du package homonyme sous R) a été
utilisé pour ces calculs (Munoz et al. 2017). Outre la prise en compte des valeurs censurées a gauche —
inférieures a la limite de détection, ce type de modele permet également d’estimer 1’erreur sur le TMF. Par
ailleurs, I’utilisation de ce type d’approche permet également de considérer les différences d’effectifs entre
taxons, biais majeur souligné dans des travaux antérieurs (Borga et al. 2012).

2. Résultats et discussion

2.1. Réseau trophique

Les relations trophiques ont été définies sur la base des comportements alimentaires (Tachet et al. 2010) et
affinées a 1’aide des données isotopiques. Le réseau trophique de 1’Orge a été reconstitué en projetant
I’ensemble des signaux isotopiques dans le plan **C — **N (Hette-Tronquart 2012) (Figure ).
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Figure 1. Représentation des signaux isotopiques dans le plan C -"N

Les résultats illustrés par la Figure 1 mettent en évidence le fractionnement isotopique de 1’azote
entre la base du réseau trophique (liticre, biofilm...) et les prédateurs supérieurs considérés (ici, différentes
especes de poissons). Trois principaux groupes sont ainsi observes : «base du réseau », invertébrés et
poissons. La corbicule, mollusque bivalve longévive, est apparue comme un taxon pertinent pour définir la
ligne de base du réseau trophique. En outre, méme si 1’échantillonnage n’a certainement pas été exhaustif, en
particulier a la base du réseau, les sources de carbone des prédateurs supérieurs semblent relativement bien
couvertes.
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2.2. Niveaux, fréquence de détection et profils

Parmi les polluants organiques persistants historiques recherchés, tous les congénéres de PCBs, ainsi
que le p-p’-DDE et le HCB ont été détectés dans plus de 80% des échantillons. Les teneurs en PCBs (5,95 +
0,12 pg.g™* lw) sont similaires & celles précédemment mesurées dans des échantillons biologiques sur ce site
(Teil et al. 2012), avec comme congénéres principaux, les CB-153, -138, -180. Les producteurs primaires
sont les plus contaminés en tri- et tétra-CB, tandis que les poissons ont des niveaux plus élevés en penta-,
hexa- et hepta-CB.

Concernant les chloroalcanes, la détection des congéneres a chaines courtes (SCCP) et a chaines
moyennes (MCCP) varie entre 8 et 100%, avec des teneurs comprises entre 0,1 et 17,4 pg.g™ Iw et entre 0,3
et 128 pg.g™* Iw respectivement.

Tous les HAPs excepté le indeno(1,2,3-cd)pyrene, ont été détectés dans plus de 40% des
échantillons. Le fluoranthéne prédomine (7,83 % 3,07 pg.g™ Iw), puis le pyréne (6,94 + 2,68 pg.g™ Iw), le
phénanthréne (3,73 + 1,28 pg.g™ Iw), le benzo(b)fluoranthéne (2,80 + 1,11 pg.g™” Iw) et le chryséne (2,49 +
0,96 pg.g* Iw). Les producteurs primaires présentent les niveaux les plus élevés de HAPs (somme des 15
substances : 200,25 + 45,74 pg.g™ lw), et les niveaux de contamination baissent drastiquement, d’un facteur
supérieur & 10 chez les macro-invertébrés (16,75 + 3,00 pg.g™ lw), et d’un facteur 100 environ chez les
poissons (2,51 + 1,49 pg.g™ Iw). Concernant les métabolites de HAPs, 3 sur les 6 analysés sont détectés dans
plus de 40% des échantillons : le 6-hydroxychryséne (11,8 + 2.56 ng.g™ ww), le 1-hydroxypyréne (3,12 +
1,36 ng.g™ ww), et la somme des hydroxyphénanthrénes (3,08 + 0,73 ng.g™ ww).

Les teneurs reportées en phtalates et métabolites de phtalates sont similaires aux études précédentes
menées sur des poissons du méme site (Teil et al. 2012 ; Valton et al. 2014). Quatre des 7 phtalates
recherchés ont été détectés dans plus de 40% des échantillons, avec des teneurs les plus élevées pour le
DEHP (60,04 + 22,79 ug.g™ 1w). Les teneurs en phtalates diminuent d’un facteur 10 entre les producteurs
primaires (481,02 + 27,79 ug.g™ Iw) et les macro-invertébrés (49,56 + 15,75 pg.g™ Iw) et sont les plus
faibles chez les poissons (12,46 + 3,29 pg.g™ Iw). Six des 9 métabolites de phtalates recherchés ont été
détectés dans plus de 40% des échantillons, le MiBP étant prédominant (72,2 + 11,7 ng.g™* ww). Les teneurs
en métabolites de phtalates sont bien plus faibles dans les producteurs primaires (10,84 + 3,34 pg.g™* ww),
comparés aux macro-invertébrés (175,43 + 46,22 pg.g™* ww) et aux poissons (130,14 + 17,95 pg.g™ Iw).

2.3. Transfert trophique des organochlorés

La somme des PCBs et la somme des pesticides organochlorés suivent une amplification trophique
(TMF >1, Figure 2), comme décrit précédemment (Borga et al. 2012). En décomposant congénére par
congénére (Tableau 1), chaque substance suit individuellement une bioamplification trophique, excepté le
HCB et les congénéres de PCB les moins chlorés (CB-28 et CB-50) et moins hydrophobes, comme montré
précédemment (Fisk et al. 2001; Kelly et al. 2007). Ces résultats permettent de valider notre stratégie
d’échantillonnage et notre stratégie de traitement des données (Borga et al. 2012).

Des corrélations négatives ont été observées entre le niveau trophique et les teneurs en
chloroalcanes, pour la somme des SCCP, la somme des MCCP (Figure 2) et chaque composé considéré
individuellement (Tableau 1). Des études précédentes ne concordent pas, certaines valident une
bioamplification trophique dans des milieux cotiers et des milieux dulgaquicoles (Houde et al. 2008 ; Huang
et al. 2017), tandis que d’autres mettent en évidence, comme ici, une dilution trophique (Sun et al. 2016). Les
raisons expliquant ces différences ne sont pas pour 1’instant connues, mais on peut évoquer des différences
de traits fonctionnels entre écosystémes avec un potentiel de métabolisation (Borga et al. 2012).
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Tableau 1. Valeur de TMFs (facteur d’amplification trophique) avec intervalles de confiance a 95%
pour les composés organochlorés

Composés TMF [95% CI] Composés TMF [95% CI]
PCBs Pesticides organochlorés

PCB 50 0.51/0.37;0.72] |HCB 0.62 [0.55 ; 0.70]
PCB 28 0.63 [0.54 ; 0.73] |44-DDE 2.07 [1.97; 2.19]
PCB 52 2.88 [2.42;3.43] |MCCPs

PCB 101 1.10[1.08 ; 1.12] | C1,H,5Cl5 0.14 [0.13 ; 0.15]
PCB 118 1.24 [1.22 ; 1.26] | C1,H4Clg 0.12[0.11; 0.13]
PCB 153 1.23[1.21; 1.26] | Ci,H;ClL; 0.13[0.12 ; 0.14]
PCB 138 1.23[1.20; 1.25] | C1,H,Clg 0.15[0.14 ; 0.16]
PCB 180 1.17 [1.14 ; 1.20] | C;,H;,Cly 0.17 [0.16 ; 0.18]
SCCPs CiHyClyy  0.20[0.18;0.22]
CoH;5Cl; 0.16 [0.12 ; 0.23] | C1,H;oCl;p 013 [0.12; 0.14]
C1oH,14Clg 0.21 [0.19 ; 0.24] | C;5sHClg 0.11/0.10; 0.12]
CioH 5Cly 0.23[0.25; 0.27] | C;sH,5Cl; 0.13[0.12 ; 0.14]
CH;;,Cl; 0.11[0.08 ; 0.13] | C;sH,,Clg 0.15[0.14 ; 0.16]
C11H,6Clg 0.13 [0.16 ; 0.19] | C;sH,;Clg 0.15[0.12 ; 0.18]
C1H;5Cly 0.25[0.23 ; 0.27] |C;sHClyy  0.17 [0.15; 0.19]
CuH.Clyy  029[028,;031] |CisHyCly o 0.21[0.15, 0.30]
CiH;3ClLp 0.34[0.32;0.35] | CisHosClg 0.05 [0.04 ; 0.06]
C1,H,Cls 0.25[0.22 ; 0.28] | C1sH,;Cl; 0.11[0.10; 0.12]
C1,H,yCl; 0.18 [0.17 ; 0.20] | C1sH,6Clg 0.15 [0.14 ; 0.16]
C1.H,5Clg 0.19 [0.17 ; 0.22] | C1sH,5Cly 0.19 [0.15 ; 0.24]
C1.H,;,Cly 0.27[0.25; 0.29] | CisH,4Clyy  0.17 [0.16 ; 0.19]
CHisClyy  0.32[0.30,0.34] |CisH3ClLy 018 [0.14;0.22]
Ci,HisCl;;p 0.35[0.33;0.37] | Ci7H29Cl; 0.12 [0.11 ; 0.13]
C13H,,Cls 0.19 [0.18 ; 0.21] | C;:H,5Clg 0.17 [0.16 ; 0.19]
Ci;H,,Cl; 0.22 [0.21 ; 0.24] | C;;:H,;Cly 0.21[0.18 ; 0.24]
C13H,Clg 0.25[0.23 ;0.27] | Ci:Hy6Clyy  0.25[0.21; 0.30]
C13H,9Cly 0.29[0.27 ; 0.31] | C;;H,sCl;; 0.07 [0.06 ; 0.09]
Ci3:HisCly  0.30[0.28; 0.32]
Ci3HisCl;; 0.32[0.30; 0.34]
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Figure 2. Amplification des pesticides organochlorés et des PCBs, dilution des chloroalcanes au sein d’'un
réseau trophique de I’Orge

2.4. Transfert trophique des HAP, des phtalates et de leurs métabolites

Il était prédit une dilution trophique des composés métabolisables. Notre étude corrobore cette
hypothése avec un TMF inférieur a 1 pour les HAPs et les phtalates, que ce soit en considérant la somme
(Figure 3) ou les composés pris individuellement (Tableau 2). Cette dynamique de dilution trophique
observée en milieu aquatique continentale confirme des études précédentes menées sur les écosystémes
marins (HAPs: Wan et al. 2007; Nfon et al. 2008; Takeuchi et al. 2009; phtalates : Mackintosh et al. 2004;
Hu et al. 2016). La dilution trophique de ces composés s’explique d’une part par le taux de transformation
métabolique élevé et d’autre part par la meilleure efficacité des poissons a métaboliser ces composés
comparé aux macro-invertebrés.

Peu d’études ont considéré le devenir des métabolites dans les réseaux trophiques (Kelly et al. 2007;
Xue et al. 2017). Cette étude montre que malgré la dilution trophique des HAPs parents, les teneurs en
métabolites de HAPs ne sont pas corrélées significativement au niveau trophique des organismes (Figure 3),
ce qui suggere une exposition en continu des organismes par diffusion depuis leur milieu, et/ou des
différences dans les capacités d’excrétion des métabolites. Au contraire, les teneurs en métabolites de
phtalates augmentent d’un maillon trophique a I’autre (Figure 3), contrairement & ce qui avait été récemment
montré en milieu marin (Hu et al. 2016). Cette amplification trophique des métabolites est d’autant plus
surprenante que les phtalates parents suivent une dilution trophique. Ceci peut s’expliquer par un plus faible
taux d’excrétion des métabolites de phtalates produits par rapport au taux de métabolisation, avec des
différences interspécifiques marquées. Cette faible excrétion peut étre renforcée par le fait que les
métabolites peuvent se lier aux constituants cellulaires, et étre ainsi transférés des proies aux prédateurs.
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Quelles que soient les raisons de cette amplification trophique des métabolites de phtalates, celle-ci souléve
des enjeux environnementaux, dans la mesure ou ces métabolites de phtalates peuvent étre plus toxiques que
les phtalates parents.

Tableau 2. Valeur de TMF's (facteur d’amplification trophique) avec intervalles de confiance a 95% pour les
composés metabolisables (HAPs et phtalates) et leurs métabolites

Composés TMF [95% CI] Composes TMF [95% CI]
HAP Phtalates

Acenaphtene 0.14 [0.13; 0.15] |DEP 0.11[0.05;0.26]
Acenaphtylene 0.11[0.10;0.12] |DIBP 0.25[0.23;0.27]
Naphtalene 0.32 [0.30; 0.33] | DNBP 0.21[0.19 ; 0.24]
Anthracene 0.13 [0.12 ; 0.15] | DEHP 0.10 [0.08 ; 0.13]
Fluorene 0.20 [0.19 ; 0.20] | Métabolites de phtalates
Phenanthrene 0.13 [0.12 ; 0.14] | MiBP 2.57 [2.29; 2.88]
Fluoranthene 0.07 [0.06 ; 0.07] |MEHHP 2.96 [2.50 ; 3.52]
Pyrene 0.07 [0.07 ; 0.08] | MnBP 2.26 [2.11; 2.42]
Benzo_a_anthracene  0.07 [0.06; 0.09] | MEOHP  2.40 [1.95 ; 2.94]
Chrysene 0.11[0.09; 0.13] | MbzP 3.9573.02;5.15]
Benzo_a_pyrene 0.05 [0.04 ; 0.06] | MEHP 2.39[2.20; 2.60]

Benzo b fluoranthene 0.03 [0.02 ; 0.04]
Benzo k_fluoranthene 0.03 [0.03 ; 0.04]
Benzo g h_i perylene 0.02 [0.01; 0.03]

Dibenzo _a

h an hracene 0.13[0.10; 0.17]
Metabolites de HAPs

OH-Phe 0.53 [0.38; 0.75]
1-OH Pyr 0.31[0.24 ; 0.40]
6-OH-Chr 3.10[2.28 ; 4.22]
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Figure 3. Dilution de la somme des HAPs et des phtalates au sein du réseau trophique de 1’Orge.
Amplification des métabolites de phtalates mais pas des métabolites de HAPs.

2.5. TMF, hydrophobicité et taux métabolique

Dans une méta-analyse regroupant 481 composés appartenant a 10 familles de polluants dans des
écosystémes trés diversifiés (Walters et al. 2016), il a été mis en évidence que les deux facteurs qui
expliquent les valeurs de TMF sont 1’hydrophobicité (log Kow), en particulier dans les milieux marins, et le
taux de transformation métabolique (log ky). Nous avons testé ’influence de ces deux paramétres sur les
valeurs de TMFs calculés dans le cadre de cette étude, sur 73 composés appartenant a 6 familles de polluants
et dans un réseau trophique de riviére urbaine. Les TMFs ne sont pas corrélés significativement au log Kow
malgré la large gamme de valeurs d’hydrophobicité des contaminants recherchés (Figure 4), ce qui est en
bon accord avec les autres études menées en milieux dulgaquicoles tempérés et intégrées a la méta-analyse
(Walters et al. 2016). En revanche, les TMFs diminuent significativement avec les valeurs de log ky (rho = -
0,48, p < 0,001) (Figure 4), confirmant que le taux métabolique des polluants est déterminant dans leur
devenir au sein des réseaux trophiques.
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Figure 4. Effet de I’hydrophobicité et du taux de transformation métabolique des micropolluants sur le
facteur d’amplification trophique (TMF) calculés sur [’ensembles des micropolluants détectés a plus de 40%

2.6. Cas particulier des PFAS

Les PFAS constituent une vaste famille de composés fluoroalkylés dont la présence dans le bassin de la
Seine a été renseignée par le biais d’études réalisées dans le PIREN-Seine depuis 2010 (Labadie et Chevreuil
2011a, 2011b ; Munoz et al. 2016). Les travaux réalisés initialement sur 1’Orge avaient permis de mettre en
évidence des niveaux relativement élevés de PFAS dans ce cours d’eau et d’étudier la distribution de ces
composés entre différents compartiments biotiques et abiotiques de ce systéme.

Dans le cadre de cette étude, la gamme de composés étudiés a été élargie pour inclure, outre le sulfonate de
perfluorooctane (PFOS), seul PFAS inclus dans la Convention de Stockholm et la DCE, une large gamme
d’acides carboxyliques (C4—Cy4) et sulfoniques (C,—Cyy), ainsi que de nombreux précurseurs potentiels de ces
composés (sulfonamides, fluorotélomeres et dérivés phosphorés).

De méme que les PCBs ou les chloroalcanes, les PFAS se sont avérés ubiquistes dans le réseau trophique de
I’Orge, la fréquence de certains composés tels le PFOS ou les acides carboxyliques a longue chaine (> Cs)
atteignant 100%. Les niveaux totaux de PFAS sont illustrés par la Figure 5 et mettent en évidence
I’augmentation des teneurs au sein du réseau trophique, malgré une forte variabilité interspécifique chez les
poissons. Ces teneurs sont du méme ordre de grandeur que celles précédemment déterminées sur des
chevesnes également collectés dans le secteur aval du bassin de 1’Orge (Labadie & Chevreuil 2011).
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Figure 5. Niveaux totaux de PFAS dans le réseau trophique de 1’Orge exprimés en ng/g poids frais ; LIT :
Litiere, BIO : biofilm, MAC : Macrophytes, INV : invertébrés ; POI : poissons.

Le profil moléculaire des PFAS est relativement variable en fonction des taxons, notamment au niveau de la
proportion de PFQOS, de carboxylates a chaine longue (PFTrDA et PFTeDA) ou des précurseurs potentiels
d’acides fluoroalkylés (Figure 6). On notera que ces derniers ne représentent qu’une assez faible fraction
(généralement < 15 %) de la concentration totale en PFAS (3 PFAS).
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Figure 6. Profil moléculaire des PFAS dans le réseau trophique de [’Orge (le nombre entre parentheses
indique le nombre de réplicats)

Le rble de la biotransformation de précurseurs dans la bioamplification des acides fluoroalkylés ne
fait pas encore consensus et varie probablement en fonction des caractéristiques des écosystemes et de
I’abondance relative des précurseurs et de celle des acides fluoroalkylés (Simonnet-Laprade et al. 2019b).
Des travaux antérieurs ont renseigné la présence considérable de fluor organique dans les sédiments des
Grands Lacs d’Amérique du Nord (Yeung et al. 2013) et celle de précurseurs d’acides fluoroalkylés dans les
eaux de ruissellement urbain (Houtz & Sedlak 2012). Dans 1’Orge, il apparait que les rapports des
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concentrations des précurseurs ciblés du PFOS et de ce dernier ne semble pas contrélés par le niveau
trophique ; inversement, ce rapport est négativement corrélé avec le niveau trophique dans le cas des acides
carboxyliques (PFCA), ce qui suggére une influence de la biotransformation sur le transfert trophique
« apparent » de certains de ces composes (Figure 7).
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Figure 7. Rapports de concentration (molaire) entre précurseurs (pré-PFOS ou pré-PFCA) et acides
Sfluoroalkylés dans le réseau trophique : a) log) pre-PFOS .;ps/PFOS et b) log) pre-PFCA i;s/PFCA. Les
cercles blancs correspondent a la base du réseau trophique (ex : biofilm, litiere et macrophytes), tandis que
les triangles gris et les points noirs représentent respectivement les invertébrés et les poissons.

Seul un nombre restreint de précurseurs ayant pu étre analysé dans cette étude, principalement en
raison de I’absence de disponibilité pour de nombreux étalons analytiques. Nous avons mis en ceuvre une
méthode indirecte permettant, via un processus d’oxydation, de convertir d’éventuels précurseurs non
identifiés en carboxylates pouvant étre dosés directement et quantitativement (le TOP Assay, adapté de
Houtz et Sedlak, 2012). Cette méthode a été adaptée afin d’étre appliquée, pour la premicre fois, a des
échantillons biologiques et de sédiment (Simmonet-Laprade et al. 2019a). On notera que les profils de
composés issus de la biotransformation ou de 1’oxydation via I’approche TOP peuvent étre différents. Ainsi,
il ne s’agit donc pas ici d’estimer directement la biotransformation de précurseurs inconnus mais de
considérer les résultats TOP comme un proxy de la quantité de précurseurs oxydables dans un échantillon,
potentiellement biotransformables en acides carboxyliques ou sulfoniques (Simmonet-Laprade et al. 2019a).
Cette approche a permis I’obtention de résultats originaux, démontrant la présence d’une quantité importante
de précurseurs non identifiés dans le sédiment et, pour la premiére fois, dans les premiers maillons du réseau
trophique (biofilm, litiere et macrophyte) (Figure 8). L’abondance relative des précurseurs non identifiés est
moindre chez les deux taxons d’invertébrés testés et encore plus faible chez les poissons, en lien avec les
capacités métaboliques accrues de ces derniers (Livingstone 1998).

Sur la base de 1’abondance relative des précurseurs non identifiés et des profils de composés formés
apres oxydation, ces résultats suggérent que la bioamplification de certains PFAA (Co—C;, PFCA et C;—Cyp
PFSA) puisse étre influencée par la biotransformation de précurseurs dont la nature demeure indéterminée et
reste a élucider (Simmonet-Laprade et al. 2019).
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Figure 8. Contribution des précurseurs non identifiés et identifiés, des acides sulfoniques (PFSA) et
carboxyliques (PFCA) a la teneur totale en PFAS dans [’eau, le sédiment et les différents maillons du réseau
trophique de I’Orge
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Figure 9. Facteurs d’amplification trophique (TMF) des PFAS dans le réseau trophique de I’Orge ; le
codage couleur fait référence aux différents sous-groupes ciblés (de gauche a droite : carboxylates,
sulfonates, sulfonates de fluorotélomeres, sulfonamides et dérivés, dérivés phosphorés

Les TMF ont été déterminés pour tous les composés dont la fréquence de détection dépassait 40%.
Les valeurs obtenues confirment le caractere bioamplifiable des carboxylates a chaine longue (> Cyg) et des
sulfonates ; elles mettent également en évidence, pour la premiére fois, la bioamplification de trois PFAS
d’intérét trés émergent : deux sulfonates de fluorotélomeres (8:2 FTSA et 10:2 FTSA), ainsi que celle d’un
dérivé phosphoré (6:2 diPAP).

Ces résultats tendent a confirmer le réle déterminant des caractéristiques structurales — longueur de
chaine alkyle et nature du groupement fonctionnel — dans la bioamplification apparente des PFAS ; comme
évoqué précédemment, le role des précurseurs dans cette amplification trophique reste néanmoins a clarifier
et cet objectif pourrait bénéficier d’approches de modélisation.

On notera que la valeur du TMF déterminée pour le PFOS (1,5) est inférieure a celles déterminées
dans le cadre d’une étude financée par 1’Onema sur la période 2013-2015 sur le bassin du Rhéne, comprise
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entre 2,6 et 4,0 sur cing sites (Babut et al. 2015). Cette derniére visait & explorer la variabilité spatiale du
TMF pour différentes substances prioritaires, dont le PFOS. En effet, une option envisageable pour évaluer
la conformité aux NQEyy définies par la directive 2013/39/UE consiste a mettre en ceuvre une approche
graduée, permettant dans un premier temps de dépister les masses d’eau problématiques avec une approche a
large échelle et relativement faible colt, pour dans un second temps concentrer les efforts d’échantillonnage
et d’analyse sur les masses d’eau plus problématiques (Babut et al. 2015). Cette stratégie nécessite de
disposer de modéles prédictifs permettant d’estimer le dépassement des NQEpqe a I’étape de dépistage et
I’approche TMF peut étre employée a cette fin. Les résultats obtenus sur I’Orge démontrent que 1’étude de la
variabilité des TMFs et de ses déterminants doit étre poursuivie pour permettre une utilisation plus robuste
de cette métrique dans le cadre d’une approche graduée de surveillance basée sur les NQEpiqe.

2.7. Niveaux de micropolluants et niveau trophique chez le chevesne en Marne et en Seine

Le niveau trophique, mesuré a I’aide de la signature isotopique en azote, n’est pas corrélé aux
teneurs en micropolluants organiques dans les muscles des chevesnes, quelles que soient les stations de la
Marne et de la Seine, excepté a Triel-sur-Seine avec une diminution des teneurs de phtalates en fonction de
8"N (Figure 10). A I’échelle d’une espéce, le chevesne, le niveau trophique, ne permet donc pas d’expliquer
les niveaux d’imprégnation des muscles, que ce soit par les polluants organochlorés ou les polluants
facilement métabolisables, et ce malgré une forte variabilité dans les niveaux de 8"°N et donc de niveau
trophique dans les chevesnes. Cette absence de corrélation entre niveau trophique et niveaux de
contamination des poissons peut étre expliquée par les différentes voies d’exposition (proies, mais aussi
exposition par diffusion branchiale), la dynamique des micropolluants dans les organismes aquatiques et
notamment les processus de stockage, métabolisation, excrétion, ainsi que I’influence d’autres facteurs
individuels (age, sexe, condition corporelle, parasitisme, Molbert et al. In prep).
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Figure 10. Relations entre [ 'imprégnation en somme des phtalates, HAPs, PCBs, pesticides organochlorés
et le niveau trophique (5N %) dans le muscle des chevesnes sur les 4 sites de la Marne et de la Seine
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Résumé

L’antibiorésistance bactérienne est aujourd’hui reconnue comme un enjeu important en
santé publique a 1’échelle mondiale. Dans ce contexte, en milieu aquatique, le réle des sédiments
ou des biofilms, comme milieux atténuateurs ou propices a la dissémination des bactéries résistantes
aux antibiotiques est une préoccupation majeure. En effet, ces zones constituent des niches ou
s’accumulent les contaminants chimiques et microbiologiques. Les objectifs de cette action, qui fait
I’objet d’un cofinancement par I’ANSES sont : (i) d’évaluer la dissémination spatiale de la
contamination en antibiotiques, et en E. coli résistantes aux antibiotiques, dans les sédiments et les
biofilms prélevés le long du réseau hydrographique du bassin versant de 1’Orge, ou le long du
transect de la Seine (Marnay/Bougival/Triel) ; ii) de rechercher les intégrons cliniques (support
génétique impliqué dans la multirésistance aux antibiotiques) dans les sédiments, les biofilms
(périphytons) et le microbiote intestinal et cutané des poissons. L’étude a été menée sur une période
de 10 mois (6 campagnes de prélévements de sédiments et biofilms, une campagne de prélevements
de poissons). Les résultats montrent une présence permanente de souches d” E. coli portant des
intégrons cliniques de classe 1, dont ’abondance dans les biofilms et les sédiments augmente dans
les zones impactées par les rejets de STEU ( Station de traitement des eaux usées). En parallele, des
antibiotiques sont détectés sur tous les sites mais leurs nombres et leurs teneurs sont plus importants
dans les sédiments et les biofilms prélevés sur le site localisé a 1’aval d’une STEU. Les études
menees sur le microbiote des poissons, démontrent que dans la riviére, le portage d’E. coli ATBr
par des poissons, et donc leur capacité a disséminer ’antibiorésistance en milieu aquatique, existe
mais est tres faible.

Points clefs

> Point clef 1: Des E. coli portant des intégrons cliniques de classe 1 sont détectées dans les
biofilms et les sédiments de I’Orge.

> Point clef 2 : Des antibiotiques sont détectés dans les sediments et les biofilms préleves le long
de I’Orge, leurs nombres et leurs teneurs sont plus importants sur le site a I’aval de la STEU.

» Point clef 3: Dans la riviere, le portage d’E. coli ATBr par des poissons, dont des souches
portant des intégrons cliniques est tres faible.

Pour citer cet article : Vivant, A-L., et al., Le résistome des biofilms et des sédiments : un indicateur de
vulnérabilité et/ou de résilience a la contamination par les antibiotiques et les bactéries antibiorésistantes,
dans Devenir des contaminants : piégeage, transformation, bioaccumulation et effets écotoxicologiques,
Gelabert & Goutte (eds.), Rapports de synthese de la phase VII du PIREN-Seine, Volume 6, 2019.
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1. Contexte scientifique et societal

Depuis 1950, I’'usage intensif des antibiotiques en médecines humaine et animale s’est accompagné
d’une augmentation sans précédent de la résistance bactérienne en milieu clinique, et une contamination
diffuse de I’environnement (eaux, sols et sédiments) par des antibiotiques et par des bactéries
antibiorésistantes (ATBTr). Cing décennies plus tard, les échecs cliniques liés a I’antibiorésistance bactérienne
ont été reconnus comme un probléme majeur en santé publique par ’OMS et I’ONU. Plus récemment, ces
mémes organisations se sont interrogées sur le role des environnements naturels dans la dissémination de
I’antibiorésistance bactérienne.

Dans les hydrosystémes de surface, la présence d’antibiotiques et de bactéries fécales résistantes aux
antibiotiques résulte d’une part, de la pression de sélection exercée sur le microbiote intestinal des humains
et des animaux sous antibiothérapie, et d’autre part de leurs rejets dans 1’environnement par les effluents
traités de STEUs (Station d'épuration des eaux usees) ou le ruissellement des sols (Rizzo et al., 2013, Bueno
etal., 2017).

Dans ces environnements, les zones d’accumulation des sédiments, ou les biofilms (périphytons)
constituent des zones de dépdts et/ou de piégeage des contaminants chimiques et organiques (Tamtam et al.,
2011 ; Vogeleer et al., 2014 ; Balcazar et al., 2015 ; Kaci et al., 2016), mais aussi des espéces bactériennes
d’origine humaine ou animales, dont des souches antibiorésistantes qui perdent majoritairement leur
cultivabilité (Berthe et al., 2013 ; Bergholz et al., 2011).

En terme de dissémination de 1’antibiorésistances, les biofilms et les sédiments sont alors considérés
comme des niches écologiques (« hot spot »), ou les communautés microbiennes autochtones sont exposées
de facon chronique & des concentrations sub-inhibitrices en antibiotiques, & une multi-exposition aux
contaminants chimiques (métalliques, biocides), auxquelles s’ajoute un apport continu en bactéries
antibiorésistantes, et donc de supports génétiques de résistance (intégrons cliniques) (Chen et al., 2014, Su et
al., 2014 ; Koczura et al., 2016 ; Calero-Caceres et al., 2017 ).

Les intégrons cliniques, éléments génétiques qui conférent a une méme bactérie des résistances
multiples aux antibiotiques, sont considérés comme des contaminants xénogénétiques, et sont proposés
aujourd’hui comme des bio indicateurs du risque de dissémination de I antibiorésistance dans
I’environnement (Gillings et al., 2014 ; Borruso et al., 2016). Il a été démontré que la présence de
contaminants métalliques (Di Cesare et al., 2016) ou des biocides comme le triclosan, sont des facteurs
favorables a la dissémination de I’antibiorésistance (Seiler and Berendonck, 2012 ; Carey et al., 2015 ; Di
Cesare et al., 2016).

Dans I’eau de la Seine et de ses affluents, 1’abondance en bactéries fécales antibiorésistantes, dont
les souches d” E. coli ATBr portant des intégrons cliniques, refléte le niveau d’anthropisation du bassin
versant. Des proportions plus élevées en E. coli ou Enterococcus ATBr sont observées dans les zones
impactées par le rejet des effluents hospitaliers ou les effluents traités de STEU, alors que dans les zones
forestiéres la prévalence de souches de bactéries fécales multi résistantes est plus faible (Leclercq et al.,
2012 ; Oberlé et al., 2012 ; Petit et al., 2017, Servais and Passerat, 2009).

La Seine et la Marne sont également fréqguemment contaminées a des niveaux généralement faibles
en divers produits pharmaceutiques tels que des anti-inflammatoires, anti-épileptiques, bétabloquants et des
antibiotiques. La présence des antibiotiques a été décelée dans le bassin de la Seine, soit dans de petits cours
d’eau soit dans de grands axes fluviaux (Gasperi et al., 2017). Au niveau des grands axes fluviaux, les
antibiotiques quantifiés appartiennent aux familles des sulfamides, des fluoroquinolones, des macrolides et
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des diaminopyrimidines. Ces molécules sont prescrites en medecine humaine et vétérinaire (Tamtam et al.,
2008).

Dans le bassin de 1’Orge, les stations d’épuration sont une des sources majeures de la contamination en
antibiotiques. A 1’aval de leurs rejets on observe une contamination de 1’eau et des sédiments, mais aussi de
la faune aquatique (gammares et poissons) (Dinh et al., 2017a et 2017D).

2. Objectifs

Dans le cadre du programme PIREN Seine, le résistome (ensemble des genes conférant la résistance
aux antibiotiques et/ou aux métaux traces) des communautés microbiennes des biofilms est étudié comme un
indicateur de vulnérabilité / ou de résilience du milieu aux contaminants chimiques ou microbiologiques.
L’objectif de cette action, qui fait Iobjet d’un cofinancement par PANSES' est : (i) d’évaluer la
dissémination spatiale de la contamination en antibiotiques et en E. coli ATBr, dans les sédiments et les
biofilms prélevés le long du réseau hydrographique du bassin versant de 1’Orge, ou le long du transect de la
Seine (Marnay/Bougival/Triel), tous deux caractérisés par un important gradient d’anthropisation ii) de
rechercher les intégrons cliniques dans les sédiments, les biofilms (périphytons) et le microbiote intestinal ou
cutané des poissons.

! PANDORE : Prédiction de I’antibiorésistance dans des zones anthropisées environnementales ( Coordonateur : C.
Dagot , INSERM, Limoges)
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3. Site et stratégie d’échantillonnage

Bougival

arnay-sur-Seine

Bassin de I'Orge

@ Points de prélévement  Occupation du sol
A station d'épuration Territoires artificialisés 0 10 20km

— Rivieres Ter[|t0|res ggncoles _
Foréts et milieux semi-naturels

Figure 1 : Points de prélévements sur la Seine et occupation des sols du bassin versant de [’'Orge (1- Gué
d’Orge, 2- Saint Germain les Arpajon, 3- Viry-Chatillon) et positionnement de la STEU dont les rejets est la
source principale de contamination.

Le bassin versant de 1’Orge, affluent qui se jette dans la Seine a I’amont de Paris, est un site atelier du
PIREN Seine, caractérisé par un important gradient d’anthropisation (Figure 1). Des piéges a biofilms et a
sédiments ont été positionnés sur 3 sites : un site de référence en amont (Gué d'Orge, a proximité de Saint
Martin de Bréthencourt) et 2 sites en aval de la station d'épuration d'Ollainville (Saint Germain les Arpajon

et Viry-Chatillon). Sur ces 3 sites, des pieges a biofilms ont été positionnés sur une période de 13 mois (

Figure 2).
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Figure 2 : A Pieges a biofilms constitués de 5 carreaux de granit (20x20x2 cm) et B positionnés dans le lit
de la riviere (Orge).

Six campagnes de collecte des biofilms et de sédiments espacées de 1 mois ont été réalisées sur 2
périodes : de septembre & novembre 2018 (basses eaux, 2,15 m %/s) et de mars & mai 2019 (hautes eaux, 3,31
m?¥s) sur les 3 points de I’Orge, chacune. Parallélement aux mesures réalisées dans les biofilms, les
concentrations en antibiotiques présents dans 1’eau de surface ont été mesurées a 1’aide de mesures
ponctuelles et d’échantillonneurs passifs de type POCIS.

La recherche des marqueurs d’antibiorésistance a été réalisée par détection moléculaire des intégrons
cliniques a partir des ADN extraits de biofilms ou de sédiments (Petit et al., 2017). Sur le site de 1’Orge, un
isolement des E. coli ATBR portant des intégrons cliniques a été réalisés.

Douze antibiotiques ont été recherchés : acide oxolinique, érythromycine, fluméquine, amoxicilline ,
ciprofloxacine, énoxacine, enrofloxacine, norfloxacine, ofloxacine, sulfamethoxazole, tetracycline et
trimetoprime. Le choix de ces molécules a été déterminé a partir des études antérieures sur le bassin de la
Seine. Les antibiotiques ont été extraits et analysés par LC-MS/MS selon la méthode de Dinh et al, 2017 et
Zhang, et al, 2015.

4. Résultats et discussion

4.1. Présence de marqueurs de la dissémination de ’antibiorésistance bactérienne
(intégrons cliniques) au sein de biofilms/périphytons en Seine

En Seine, on observe une présence permanente de supports génétiques de résistance aux antibiotiques
(intégrons cliniques de classe 1), dont ’abondance augmente avec le degré d’anthropisation du bassin
versant, les valeurs maximales étant observées a l'aval de Paris et du rejet de la principale station d'épuration
de la région parisienne (Triel), et ce quelle que soit la saison (Figure 3). Ces résultats montrent que le
résistome des biofilms dans les rivieres fortement urbanisées, comme la Seine, constituent des
microenvironnements ou se concentrent les supports génétiques de résistance aux antibiotiques (intégrons
cliniques), notamment a 1’aval des rejets d’une STEU.

PIREN-Seine - Rapport de synthese phase VI1I (2019) — Vol 6, Devenir des contaminants

83



Rapport de synthése PIREN-Seine (2019) Vol 6, Chap 5 — Résistome des biofilms et sédiments

A B
0,06 - 0,06 -
0,05 - 0,05 -
qé— I g
S 0,04 - 8 0,04 -
= =
T 0,03 - I % 0,03 -
3 S
; 0,02 - I g 0,02 -
E =
0,01 - 0,01 -
O T T 1 0 . ﬁ -

Figure 3 : Variation de [’abondance relative en intégron clinique dans 1’ADN total extrait des
biofilms/périphytons (supports artificiels) prélevés le long d’un transect anthropisé de la Seine (M) amont de
Paris, (M) aval de Paris, (%)aval de Paris impacté par les effluents de la STEU Seine Aval. A; intégron
clinique de classe 1(nombre de copies intll / 16S rRNA) B; intégron de classe 3 (nombre de copies intl3 /
16S rRNA). A : détectable mais non quantifiable. Quantification réalisée au laboratoire INSERM UMR 102,
Limoges.

4.2. Présence de marqueurs de la dissémination de D’antibiorésistance bactérienne
(intégrons cliniques) au sein de biofilms/périphytons et des sédiments le long de
I’Orge.

Sur le site de 1’Orge, une étude plus fine a été menée sur la relation entre la présence de souches d” E. coli
porteur d’intégrons (source potentielle d’intégrons cliniques), le degré d’urbanisation du bassin versant.

Sur la période de 12 mois (6 campagnes entre septembre 2018 et mai 2019), quelque soit I’4ge du biofilm
(de 3 a 10 mois) et quelque soit le site, la densité de cellules viables par unité de surface ne varie pas
significativement (de 1’ordre de 10" cellules viable/cm?). En revanche, la proportion d’ E. coli cultivables
varie en fonction du temps avec des abondances significativement plus importantes dans les biofilms en
octobre et novembre, alors que les valeurs les plus faibles sont observées en avril et mai. En revanche, dans
les sédiments les abondances minimales en E. coli sont observées pour une période différentes en novembre
et mars (Figure 4). Ces résultats suggerent un devenir différent des E. coli dans ces deux compartiments,
indépendamment du débit et de la période épidémiologique.

A T’échelle des 10 mois de 1’étude, 1’abondance en E. coli confirme que le site amont est a nouveau le site
le moins contaminé par E. coli (Figure 5).
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Figure 4 : Evolution temporelle de I’abondance en E. coli dans les biofilms et sédiments prélevés le long
du transect amont aval de I’Orge (6 campagnes entre septembre 2018 et mai 2019) .
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Figure 5 :Comparaison de la contamination par E. coli des biofilms et des sédiments prélevés le long du
transect amont aval de [’'Orge (6 campagnes entre Septembre 2018 et mai 2019) : Gué d’Orge ( GO ; Saint
Germain les Arpajon (SGA) et Viry Chatillon (VC).

La proportion d’E. coli portant un intégron clinique au sein de la population d’E. coli isolées des biofilms
et sédiments, a été évaluée aprés amplification moléculaire (PCR) a partir des ADN extraits de 803 isolats

(campagnes de septembre a novembre 2018).
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Tableau 1 : Densité en E. coli et proportion de souches portant des intégrons clinique de classe I au sein
des biofilms (A) ou des sédiments (B), prélevés le long d’'un transect amont aval de ’Orge (camapagnes de
septembre , octobre, novembre 2018) : Gué d’Orge ( GO ; Saint Germain les Arpajon (SGA) et Viry
Chatillon (VC). N nombre de isolats testés, n nombre d’isolats portant un intégron clinique de classe 1, *

masse humide.

Site/ date 17/09/2018 23/10/2018 27/11/2018
Age du biofilm 2 mois 3 mois 4 mois
souches souches souches
E. coli intégron % E. coli intégron % E. coli intégron %
(UFC/cm?) (n/N) (UFC/ecm?) (n/N) (UFC/cm?) (n/N)
GO inc 38 (18/47) 627+116 36 (7/50) 16+0,8 7 (4122)
SGA 2,919 14 (18/50) 89+46 4 (2/50) 19424 7 (3/56))
VC inc 18 (3/46) 508+134 7 (6/53) 34431 5 (2/42)
Sédiments
souches souches souches
E. coli intégron % E. coli intégron % E. coli intégron %
(UFC/g®) (n/N) (UFC/g?) (n/N) (UFC/g®) (n/N)
GO 624458 26 (13/50) 779+77 18 (7/39) 53+9 7 (3/46)
SGA 820466 6 (3/48) 533+352 0/49 492491 10 (4/42)
VC 1210+£382 13 (5/40) 480+58 3 (1/40) 246+331 0/43

Le Tableau 1 montre que les biofilms sont des zones de piégeage des E. coli, dont des souches portant des
intégrons cliniques, sur les 3 sites de 1’Orge. Au cours cette période (septembre a novembre 2018),
I’abondance en E. coli n’augmente pas en fonction du gradient d’urbanisation, entre le site amont (Gué
d’orge ) et le site le plus aval Viry-Chatillon (VC) (Tableau 1). Ces résultats, qui ne sont pas observé sur
I’ensemble de la période d’étude (Figure 6), s’expliquent par une rupture d’une canalisation du réseau
d’assainissement (en amont du site Gué d’orge), consécutive a un orage violent fin mai 2018. En novembre
2018, apres les travaux de réparation, les valeurs en abondance d’E. coli sont devenues les plus faibles sur
ce site (Figure 4). Sur les sites de VC et SGA la proportion de souches portant des intégrons varie entre 7 et
18 %, pour les 3 campagnes. Ces valeurs correspondent aux valeurs déja observées en estuaire ou dans des
effluents de STEU, ou dans des environnements aquatiques équivalents (Laroche et al., 2008, Oberlé et al.,
2012). En revanche, sur le site de GO, lors de la rupture de canalisation, les abondances anormalement
élevées s’expliquent probablement par des apports d’effluents non traités (probablement issus de la
commune la plus proche ) .

Les sédiments de 1’Orge sont aussi des zones de dépbts des E. coli, dont des souches portant des intégrons
clinique de classel (Tableau 1). Tout comme pour les biofilms, la qualité microbiologique des sédiments
prélevés sur le site de GO est médiocre pour les campagnes de septembre et octobre 2018, avec un retour a
des valeurs plus faibles a partir de novembre. Sur le site de SGA et VC, la proportion de souches portant des
intégrons est significativement plus faible (test Krustal-wallis, p-value<0 ,01), et varie de 0 a 13 %.
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Vulnérabilité et résilience a la contamination en E. coli : impact d’une rupture de canalisation sur le
site du site de Gué d’Orge
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Figure 6 : Impact de La rupture de la canalisation en amont du site GO: dans les biofilms, les abondances
en E. coli est maximale puis diminue significativement au cours du temps (oct 2018 a mai 2019). On observe
en novembre 2018 une premiére diminution lie¢ aux réparations, qui s accentue en avril et mai 2019.

La détection moléculaire des intégrons cliniques, ainsi que la quantification moléculaire des E. coli par Q-
PCR, a partir des ADN extraits des biofilms et des sédiments prélevés, sont en cours d’analyse.

4.3. Présence des antibiotiques dans les sédiments et les biofilms de ’Orge

Dans les sédiments, les plus faibles teneurs en antibiotiques sont observées sur le site du Gué d’Orge
avec 5 molécules différentes, alors que 8 molécules sont détectées a Viry-Chatillon et 12 a Saint Germain
les Arpajon (Figure 7). Parmi ces antibiotiques, 1’amoxicilline et des fluoroquinolones sont quantifiées
sur les trois sites. L’érythromycine est spécifiquement détectée dans les sédiments de site de Gué d’Orge,
alors que sur les sites de Viry-Chatillon et de St Germain les Arpajon, la tétracycline la triméthoprime et
2 quinolones sont détectées.

A D’échelle du bassin versant, un gradient des teneurs en antibiotique est observées avec des
teneurs plus élevées a Saint Germain les Arpajon, a I’aval de la station d’épuration, qui diminuent sur le
site de Viry-Chatillon plus a I’aval. 1l existe également un effet saisonnier, les teneurs en Mars-Mai 2019
étant plus élevées que lors de la premiere période avec une apparition de norfloxacine et d’ofloxacine.

La période de Mars a Mai 2019 correspond a des plus hauts débits dans la riviere et a une pression
épidémique moindre, de plus faibles teneurs étaient donc attendues. Des approfondissements sont donc
nécessaires pour comprendre ces resultats.
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Teneurs en antibiotiques dans les sédiments
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Figure 7 : Teneurs en antibiotiques dans les sédiments (ng.g” masse séche) prélevés le long d 'un gradient
amont-aval de I’'Orge, GO : Gué d’Orge, SGA : Saint Germain les Arpajon ; VC : Viry-Chatillon

Dans les biofilms, 11 molécules sont quantifiables (la tétracycline est inférieure aux limites de
quantification). En revanche, les teneurs sont plus élevées que celles mesurées dans les sédiments (Figure
8). Le site de Gué d’Orge est le moins contaminé alors que celui de Saint Germain les Arpajon présente
les teneurs les plus élevées. Comme pour les sédiments, on observe une variation saisonniére avec une
augmentation des teneurs en mars-mai 2019. Un changement de profil moléculaire est également visible
avec une domination de I’érythromycine et de la fluméquine en septembre-novembre 2018 qui évolue
vers 1’énoxacine, la ciprofloxacine et I’ofloxacine. Ces molécules ont différents usages (vétérinaire/
humain/ mixte). La comparaison des caractéristiques de prescriptions, avec leur occurrence dans les
biofilms ou sédiments devrait permettre d’identifier les sources potentielles de ces molécules.

Teneurs en antibiotiques dans les biofilms

ng/g
100
80
60 . —
40 - .
20 . e -
0 [ | - — [ | -
GO SGA vC GO SGA VC
Sept-Nov 2018 Mars-Mai 2019
B Ac oxolinique B Erythromycine Flumequine W amoxicilline H20
M ciprofloxacine enoxacine B enrofloxacine m norfloxacine
B ofloxacine B sulfamethoxazole M tetracycline M trimetoprime

Figure 8 : Teneurs moyennes (ng.g”" masse séche) en antibiotiques dans les biofilms prélevés le long d’un
gradient amont-aval de [’Orge : GO Gué d’Orge, SGA : Saint Germain les Arpajon ; VC : Viry-Chatillon
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4.4. Présence d’antibiotiques et d’E. coli antibiorésistantes chez des poissons sauvages
d’une riviere urbanisée (Orge)

Un total de 70 E. coli a été isolé du microbiote intestinal ou microbiote cutané, a partir de pools de
poissons (80 individus) de 8 espéces différentes (gardon, tanche, chevesne, perche soleil, perche commune,
goujon, carassin argenté, loche franche) prélevés dans la riviére de 1’Orge (Juin 2018) sur les 3 sites (GO,
SGA et VC). Au sein de cette population d’ E. coli 71,4% des souches sont résistantes a au moins un
antibiotique. Aucune souche multirésistante n’a été isolée (résistante a des antibiotiques appartenant a au
moins trois familles d’antibiotiques différentes), 1 seule souche d’E. coli (isolée du microbiote d’une tanche
péchée & VC) porte un intégron clinique de classe 1. Ces observations démontrent que le portage d’E. coli
ATBr par des poissons, et donc leur capacité a disséminer 1’antibiorésistance en milieu aquatique, existe
mais est faible

Les analyses chimiques réalisées sur les muscles ont révélé une contamination trés faible des
muscles en antibiotiques. Onze des 12 antibiotiques recherchés ont une occurrence de détection inférieure a
4% et 1’énoxacine (quinolones) une occurrence de 6,58 %. Les concentrations maximales mesurées
atteignent 5,94 ng/g de masse sec de muscle pour I’amoxicilline et 3,87 pour le sulfaméthoxazole.

5. Conclusions - Perspectives :

Les résultats montrent une présence permanente de souches d’E. coli portant des intégrons cliniques de
classe 1, dont ’abondance dans les biofilms et les sédiments augmente dans les zones impactées par les
rejets de STEU ( Station d’épuration des eaux usées). En paralléle, des antibiotiques sont détectés sur tous les
sites mais leur nombre et leurs teneurs sont plus importants dans les sédiments et les biofilms prélevés sur le
site localisé a I’aval de la STEU. La détection moléculaire des intégrons cliniques, ainsi que la quantification
moléculaire des E. coli par Q-PCR, a partir des ADN extraits des biofilms et des sédiments prélevés, sont en
cours d’analyse. Les résultats obtenus devraient permettre de savoir, si le piégeage continu des E. coli portant
des intégrons cliniques de classe 1 dans les biofilms, s’accompagne d’une augmentation en génes spécifiques
d’E. coli et en genes de résistances, en fonction de 1’age du biofilm.

Les concentrations en antibiotiques dans les biofilms sont plus élevées que celles observées dans les
sédiments. Ces résultats soulignent I’importance potentielle des biofilms dans la persistance des bactéries
antibiorésistance et les antibiotiques dans I’environnement aquatique. Une analyse approfondie des résultats
est en cours, notamment la relation avec les données relatives aux prescription en antibiotiques en médecine
humaine et vétérinaire sur le bassin versant, en fonction des usages notamment dans la zone amont. Les
études menées sur le microbiote des poissons, démontrent que dans la riviére le portage d’E. coli ATBr par
des poissons, et donc leur capacité a disséminer 1’antibiorésistance en milieu aquatique, existe mais est tres
faible. L’analyse phénotypique des profils de résistances est en cours. L’ensemble des échantillons étant
bancarisés, une analyse métagénomique peut étre envisagée pour appréhender la question de la dissémination
de I’antibiorésistance au dela d’ E. coli.
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Résumé

Les résultats présentés dans ce rapport regroupent deux actions de la phase VII du PIREN
Seine (« Transfert trophique des contaminants » et « Développement de réponses prédictives ou
biomarqueurs : notions de valeurs de référence et valeurs seuils ») autour de la dreissene utilisée
comme espece sentinelle en biosurveillance environnementale. Deux campagnes ont été réalisées en
2016 lors de régimes hydrologiques différents (campagnes de hautes et basses eaux) ainsi qu’une
campagne supplémentaire en 2018 (campagne de basses eaux), avec la transplantation d’une
population contrdle de dreissénes (Lac du Der) durant 3 a 8-13 semaines sur trois sites ateliers de
I’axe Seine suivant un gradient amont-aval : Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine.

Les résultats de ces campagnes démontrent I’intérét des hémocytes, cellules circulantes de
I’hémolymphe, pour traduire 1’état de santé des dreissénes avec la complémentarit¢ des
biomarqueurs de génotoxicité et d’immunotoxicité qui pourraient in fine permettre 1’élaboration
d’un indice « hémocytes » utile en biosurveillance environnementale. D’autre part, ces campagnes
de terrain démontrent ’intérét d’organismes intégrateurs comme la dreisséne dans le diagnostic i)
de la contamination chimique en paralléle du déploiement des échantillonneurs passifs dans la
colonne d’eau ainsi que ii) de la présence de toxines et de pathogénes en faibles concentrations dans
un milieu courant comme la Seine; permettant ainsi d’identifier un risque possible de transfert de
ces contaminants dans la chaine trophique.

Points clefs

> Intérét des hémocytes de la dreisséne en biosurveillance des risques génotoxiques et
immunotoxiques

» D. polymorpha montre un intérét en tant qu’outil intégrateur pour la biosurveillance des
écosystemes aquatiques en termes de contamination en protozoaires et cyanotoxines

» Complémentarité¢ des systémes intégrateurs passifs et de la dreisséne dans I’évaluation de la
contamination chimique

Pour citer cet article : Bonnard, M., et al., La dreissene comme bioindicateur de la contamination en Seine,
dans Devenir des contaminants : piégeage, transformation, bioaccumulation et effets écotoxicologiques,
Gelabert & Goutte (eds.), Rapports de synthése de la phase VII du PIREN-Seine, Volume 6, 2019.
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Introduction

Développement de réponses prédictives ou biomarqueurs et leur utilisation dans une
approche de biosurveillance active de ’environnement
La Directive-Cadre européenne sur I’Eau (DCE, directive 2000/60/CE) datée du 23 octobre 2000

fixe un certain nombre d’objectifs environnementaux afin d’atteindre le "bon état chimique et écologique"
des masses d’eau. Par ailleurs, le diagnostic de la qualité des milieux aquatiques imposent, dans le cadre de
la DCE, de caractériser leur état écotoxicologique notamment sur la base de critéres biologiques (DCE
2000/60/CE). Les approches biocénotiques ont prouvé leur utilité pour évaluer le « bon état écologique » des
masses d’eau mais lorsque la structure des communautés animales est affectée, la dégradation est installée de
longue date et la remédiation devient extrémement problématique. De nombreuses recherches portent
aujourd’hui sur des réponses biologiques mesurées a des niveaux d’organisation plus faible, de la molécule a
I’individu, regroupées sous le terme générique de biomarqueurs. Ces réponses a plus faibles échelons
biologiques s’expriment plus rapidement et sont plus spécifiques aux contaminants, de sorte qu’ils sont
considérés comme signaux précoces d’une dégradation du milieu. L’objectif aujourd’hui en écotoxicologie
aquatique est d’améliorer la signification de la réponse donnée par les biomarqueurs et leur pertinence en
tant qu’outils précoces dans une démarche d’évaluation du risque pour les populations et/ou communautés.

Sur les 45 substances polluantes prioritaires listées par la DCE, un tiers des substances sont
cancérigenes et les deux tiers sont génotoxiques. Ces substances peuvent induire de facon directe ou
indirecte des dommages a I’ADN qui, s’ils ne sont pas ou mal réparés, sont susceptibles d’amener des
modifications géniques et/ou chromosomiques fixes dans le temps. La réglementation européenne REACH
(CE n°1097/2006) considére a ce titre les substances cancérogénes, mutagénes, reprotoxiques et tératogénes
comme « extrémement préoccupantes », en raison de leurs effets potentiels a moyen et long terme sur les
organismes vivants. L’évaluation et la caractérisation du risque génotoxique apparait donc essentielle dans
une approche de biosurveillance des milieux aquatiques. C’est le cas notamment de la mesure des Iésions
pré-mutagéniques ou dommages primaires a I’ADN par le test des cométes (Single Cell Gel Electrophoresis
assay-SCGE), normalisée pour 1’évaluation des risques des substances chimiques (OECD, 2014), mais
également recommandée par différents réseaux de surveillance environnementale (i.e. OSPAR, 2002) pour
une application chez de nombreuses espéces sentinelles d’eau douce utilisées en écotoxicologie aquatique,
telles que la moule zébrée Dreissena polymorpha (Pallas, 1771). Comme tout mollusque bivalve, la
dreisséne est une espéce sessile qui posséde une forte capacité de filtration et de bioaccumulation de
contaminants, reflétant ainsi le degré de contamination chimique et/ou biologique des milieux qu’elle
occupe. En raison de sa taille limitée et de sa capacité d’acclimatation, la dreisséne est un organisme
facilement utilisable pour des études d’écotoxicité en laboratoire et transposable sur le terrain via des
approches de caging (encagement) pour une biosurveillance active de la qualité des milieux aquatiques
(Binelli et al., 2015).

Les dreissénes sont dotées d’un systéme circulatoire ouvert ou I’hémolymphe circule au travers des
organes assurant, via les cellules hémocytaires, différentes fonctions telles que 1’apport des nutriments
nécessaires au fonctionnement basal de 1’individu, le maintien de I’homéostasie, ou la défense immunitaire.
L’hémolymphe représente ainsi un tissu intéressant pour le développement des biomarqueurs en raison du
réle central qu’il occupe dans I’état de santé des organismes. Des résultats précédemment acquis a 1’issue
d’une campagne annuelle de transplantation de dreissénes sur un site contrdle ne montrent aucune variabilité
saisonniére du niveau de base d’endommagement a I’ADN des hémocytes, de méme qu’aucune incidence de
facteurs dits de confusion (i.e. sexe, stade de maturité des dreissénes), renforcant ainsi I’intérét et la
pertinence du modéle hémocytaire dans 1’évaluation des risques génotoxiques (Bonnard et al., 2015). Dans la
continuité de ces travaux, et afin d’avoir une vue intégrée de I’ensemble des interactions entre les
contaminants du milieu et les cibles biologiques, il est original de proposer une approche multi-marqueurs
autour des hémocytes, en couplant la mesure de I’intégrit¢é de ’ADN a la mesure de fonctionnalités
hémocytaires telles que la capacité et I’efficacité de phagocytose, qui sont particuliérement pertinents dans
I’évaluation des risques immunotoxiques (revue de Palos-Ladeiro et al., 2017).

Les travaux entrepris dans la phase VII du PIREN Seine visent donc & démontrer I’intérét du modéle
« hémocytes » pour le développement de biomarqueurs de génotoxicité/immunotoxicité, avec la
transplantation d’une population de dreissénes sur trois sites pilotes de 1’axe Seine (Marnay-sur-Seine,
Bougival et Triel-sur-Seine) se caractérisant par des pressions anthropiques de nature et/ou d’intensité
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variées ; et a plus long terme renforcer le caractére prédictif et la pertinence écologique de ces biomarqueurs
chez la dreisséne. Ils se trouvent ainsi dans la continuité de travaux antérieurs menés dans le cadre du PIREN
Seine autour des biomarqueurs et de leur intégration dans des approches globales de type Poids de
[’évidence, afin d’améliorer le diagnostic de la qualité des masses d’eaux (Barjhoux et al., 2018).

Utilisation de la dreisséne dans la bio-indication de la contamination des masses d’eaux en
protozoaires pathogénes et cyanotoxines

L’utilisation du biote représente une opportunité non seulement pour la définition d’outils basés sur
les effets biologiques (biomarqueurs) mais également comme matrice pour la surveillance chimique (et
biologique) des milieux aquatiques dans le cadre de la DCE (Norme de Qualité Environnementales (NQE)
biote). L’augmentation des pressions d’origine anthropique sur les écosystémes aquatiques a mené a une
augmentation de la fréquence des pollutions en agents biologiques. Parmi ces pollutions, la contamination
fécale des environnements aquatiques touche de nombreuses régions dans le monde avec des risques avérés
pour la santé humaine. Trois parasites protozoaires sont clairement identifiés comme des priorités de santé
publique : Cryptosporidium spp., Giardia duodenalis et Toxoplasma gondii, et sont mentionnées dans le
groupe B de la directive 2003/99/CE du parlement européen. Cryptosporidium et Giardia sont responsables
respectivement de la cryptosporidiose et de la giardiose. Ces protozoaires proliférent dans I’intestin de
mammiféres (dont I’'Homme), et sont expulsés avec les féces sous forme d’oocystes et de kystes et qui
pourront contaminer de nouveaux hétes (Borowski et al., 2010). lls peuvent causer une morbidité importante
chez les immunocompétents et le décés de patients immunodéprimés pour Cryptosporidium. Dans le cas de
T. gondii, une infection lors de la grossesse peut entrainer de graves malformations chez le foetus. Chez
I’humain, le principal vecteur de ces contaminants biologiques est I’eau contaminée par des féces humaines
ou animales, et servant ensuite & la boisson ou I’irrigation des cultures (Castro-Hermida et al., 2015). Leurs
stades parasitaires de transmission, i.e. oocystes et kystes, sont trés robustes dans I’environnement et
ubiquitaires dans les habitats aquatiques. Les dangers pour la santé humaine représentés par les pathogéenes
zoonotiques dans les eaux restent mal compris et représentent des défis particuliers pour les autorités
chargées de maintenir la qualité des eaux de surface utilisées pour les loisirs et comme sources d'eau potable.
Les cas d’épidémies parasitaires d’origine hydrique sont tout de méme de plus en plus recensés dans le
monde. Cryptosporidium sp. et G. duodenalis sont les protozoaires parasites pathogénes pour I'nomme les
plus souvent impliqués dans des épidémies liées a I'eau (ingestion d'eau de boisson ou ingestion accidentelle
d'eau contaminée lors d'une activité nautique). Ainsi, depuis 2001, 107 épidémies a Cryptosporidium (25 000
cas de cryptosporidiose), 23 épidémies a Giardia (5000 cas de giardiase) et 4 épidémies a Toxoplasma
gondii (300 cas de toxoplasmose) ont été recensées. L’évaluation de la qualité biologique des eaux repose sur
des indicateurs comme Escherichia coli et autres coliformes fécaux et totaux (Figueras et Borrego, 2010)
bien qu'ils puissent étre rapidement éliminés de I'environnement et soient plus sensibles que les protozoaires
aux stress environnementaux et aux traitements de désinfection (Chauret et al., 1995). Ainsi, ces indicateurs
bactériologiques ne reflétent pas, ou peu, la qualité sanitaire globale (Gomez-Couso et al., 2003, Pachepsky
et al., 2014). Les protozoaires sont difficiles a détecter dans le milieu aquatique. Les techniques de filtration
d’eau et de purification utilisées selon la norme AFNOR NF T90-455/A1 peuvent produire des résultats
variables selon la qualité de I'eau, le lieu et la période d'échantillonnage. De nombreuses études ont permis
de souligner I’intérét des bivalves dans la surveillance des milieux aquatiques. En effet, ces organismes sont
sédentaires, possédent un fort taux de filtration et sont caractérisés par leur capacité a accumuler des
contaminants environnementaux. Des expositions en laboratoire ont permis de montrer que le bivalve d’eau
douce Dreissena polymorpha est capable de bioaccumuler des kystes de G. duodenalis et des oocystes de C.
parvum et T. gondii mais également de retenir les oocystes de T. gondii dans ses tissus a des quantités
proches de celles retrouvées au bout de 14 jours d’exposition (Palos-Ladeiro et al., 2014, 2015). De plus, une
étude in situ a permis la détection d’oocystes de T. gondii via des dreissénes encagées pendant 1 mois sur
différents sites en amont et aval de stations d’épuration (Kerambrun et al., 2016).

Une autre problématique grandissante liée a 1’eutrophisation des écosystémes aquatiques
continentaux et au changement climatique, est 1’augmentation de la fréquence et de D’intensité des
proliférations de cyanobactéries dans les eaux douces utilisées a des fins récréatives ou pour 1’adduction
d’eau potable. Ces organismes photosynthétiques appartenant a la communauté phytoplanctonique
produisent des endotoxines (neurotoxines, hépatotoxines, dermatotoxines) et constituent un danger pour les
organismes cibles dont I’Homme. Ces propriétés toxiques engendrent des probléemesa la fois
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économiques (e.g., perturbation du traitement des eaux d’alimentation, des activités de péche ou de loisirs),
écologiques (mortalités massives d’animaux), et de santé publigue (nombreux malades sur tous les
continents et parfois des morts) (Wiegand & Pflugmacher, 2005; Puschner & Humbert, 2007). Parmi les
cyanotoxines, les hépatotoxines microcystines (MCs) sont les plus couramment rencontrées en eaux douces
et produites par de nombreux genres de cyanobactéries. Elles s’accumulent préférentiellement dans le foie
des vertébrés et la glande digestive des invertébrés (e.g., Lance et al, 2006, 2008) au sein desquels elles
engendrent des destructurations tissulaires (e.g., Lance et al, 2010b) potentiellement mortelles. Des études
épidémiologiques menées en Chine suggérent 1’implication de 1’exposition chronique aux MCs via ’eau de
boisson dans I’augmentation de I’incidence des carcinomes hépatiques (Puschner & Humbert, 2007). Dans
une démarche de surveillance sanitaire, les prélevements ponctuels de phytoplancton pour dénombrement
cellulaire ou dosage de toxines ne révélent pas toujours la contamination du milieu en raison de leur
caractere circonstanciel. En effet, il existe une grande variabilité spatio-temporelle a court terme dans la
localisation des populations de cyanobactéries. De plus, la densité de cyanobactéries dans I’eau n’est pas
proportionnelle au risque de toxicité car certaines espéces produisent des toxines, d’autres non, et au sein
d’une méme espéce potentiellement productrice coexistent des souches productrices et des souches non
productrices. Par contre, la bioaccumulation par les organismes intégre de maniére temporelle la
biodisponibilité du contaminant. Parmi les différentes espéces présentant des caractéristiques d’organismes
sentinelles utilisables en biosurveillance des cyanotoxines, les mollusques bivalves ont été sélectionnés dans
le cadre de cette démarche en raison de nos précédentes études ayant mis en évidence une bioaccumulation
significative de microcystines et de BMAA chez des bivalves dulcicoles, dont la moule zébrée invasive D.
polymorpha et la moule native Anodonta anatina (Lepoutre et al., 2018). Aprés ingestion par les bivalves, les
microcystines sont rapidement accumulées sous forme libre dans les cellules, forme éliminée par les
systemes de biotransformation impliquant les glutathion-S-transférase. Ainsi, les cinétiques de contamination
par les microcystines libres montrent des détoxications rapides de ’ordre de la semaine et reflétent la
contamination du milieu a court-terme (Lance et al., 2006, 2008). Par contre, une part des microcystines se
lie aux protéines de maniére covalente et elles ne sont probablement éliminées que lors du turn-over naturel
de ces derniéres, reflétant alors des contaminations plus anciennes (Lance et al., 2010a). Par ailleurs, la
fréquence des intoxications animales et humaines est actuellement sous-estimée en raison d’un manque de
méthodologies permettant de détecter I’ensemble des cyanotoxines, libres dans les cellules (comme celles
détectées actuellement) et liées aux protéines (jamais évaluées mais qui représentent une large proportion des
toxines présentes dans les cyanobactéries et dans les organismes accumulateurs). Un des objectifs de ce
travail est d’améliorer les méthodologies d’extraction et de détection des microcystines chez les bivalves.

Ainsi, il parait intéressant d’utiliser cette capacité de bioaccumulation des bivalves dans le but de
déterminer les risques potentiels de contamination biologique ce qui permettrait de traduire 1’écodynamique
des protozoaires et des cyanotoxines, ainsi que le risque potentiel de transfert vis-a-vis des organismes
supérieurs.

Objectifs des travaux de la phase VII
Les travaux de la phase VII du programme PIREN Seine qui ont impliqué différents partenaires
(UMR-I 02 SEBIO-Reims ; UMR 7619 METIS-Paris) ont consisté :

i) a développer des réponses prédictives en lien avec la génotoxicité et I’immunotoxicité et valider
ainsi le modele hémocytaire pour le développement de ces marqueurs, par I’intermédiaire de plusieurs
campagnes de transplantation d’une population contrdle de dreisséne (Lac du Der) réalisées en 2016 et 2018
sur 3 sites ateliers de I’axe Seine (Marnay-sur-Seine, Bougival, Triel-sur-Seine),

ii) & mettre en relation les réponses biologiques obtenues avec le degré de contamination chimique
(micropolluants organiques) et biologique (protozoaires pathogénes, cyanotoxines) des masses d’eau et des
capacités de bioaccumulation de la dreisséne.

1. Matériel et méthodes

1.1. Sites d’étude et campagnes de transplantation

Les dreissenes utilisées dans le cadre de cette étude sont issues d’une méme population provenant d’un
site controle (Lac du Der - 51), qui est suivie depuis plusieurs années par I’UMR-I 02 SEBIO dans le cadre
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de ses activités de recherche. Apres avoir été calibrées en laboratoire (longueur comprise entre 2 et 2,5 cm) et
réparties en différents lots ou cages de 200 individus (2 cages/site), les dreissénes ont été transplantées sur
trois sites ateliers le long de ’axe Seine suivant un gradient amont-aval : Marnay-sur-Seine, Bougival et
Triel-sur Seine (Figure 1). Les dispositifs ont ét¢ immergés verticalement dans la colonne d’eau a une
profondeur de 1’ordre de 50 cm au-dessus du sédiment. Deux campagnes de transplantation ont été réalisées
au cours de I’année 2016 prenant en considération des régimes hydrologiques différents, ainsi qu’une
campagne supplémentaire en 2018 :

> une campagne dites de « hautes eaux » (campagne 1) avec la transplantation des dreissénes sur les sites
d’étude durant 3 semaines (mai 2016) et 13 semaines (juillet 2016); I’événement de crue de la Seine nous
ayant contraint a reporter la seconde récupération des dreissénes initialement programmeée apres 8 semaines,
en raison de I’inaccessibilité des sites d’étude.

> deux campagnes dites de « basses eaux » (campagnes 2 et 3) avec la transplantation des dreissenes sur
les sites d’étude durant 3 semaines (octobre 2016 et septembre 2018) et 8 semaines (décembre 2016 et
novembre 2018).

A chaque point/site de prélévement, des mesures ponctuelles de différents paramétres physico-
chimiques de 1’eau (nitrite, nitrate, ammonium, pH, O2, température, conductivité) ont été réalisées qui ont
été en accord avec la zone géographique d’étude (données non présentées). Les dreissénes sont rapportées au
laboratoire et stabulées dans et a la température de 1’eau du site, sous oxygénation en chambre thermostatée,
et ce jusqu’au traitement des échantillons biologiques le lendemain (voir section 2.2). En parallele, des
échantillonneurs passifs de type POCIS (analyse en cours) ou feuille de silicone (campagne 2018) ont été
disposés dans la colonne d’eau (Figure 1) durant les campagnes de transplantation afin d’avoir une vue
intégrée de la contamination chimique des masses d’eaux en micropolluants organiques. En paralléle, la
bioaccumulation de micropolluants organiques a été réalisée au cours de la 3°™ campagne de transplantation
des dreissénes (2018) via la mesure de la teneur en substances chimiques (HAP, Phtalates, PCBs, Pesticides
Organochlorés) dans les tissus mous de la dreisséne (voir section 2.3.)
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Figure 1 : Photographie du dispositif d’encagement mis en place sur les sites d étude en vue d’évaluer les
effets écotoxiques et la bioaccumulation des contaminants chez la dreisséne (gauche) ; cartographie des 3
sites ateliers (Marnay-sur-Seine, Bougival, Triel-sur-Seine) de transplantation de la dreissene (droite -
Crédit : Barjhoux et al., 2018).

1.2. Analyses biologiques

Différents marqueurs ont été pris en considération aprés la transplantation des dreissenes sur les trois
sites d’étude. Des marqueurs individuels ont été mesurés tels que le taux de mortalité dans les cages, ainsi
que I’indice de condition des dreissenes (rapport entre le poids des tissus mous et le poids de I’individu
entier), qui n’a pas montré de différence dans la physiologie générale des dreissénes encagées sur les trois
sites d’étude a un méme temps de transplantation (données non présentées). La détection des protozoaires et
des cyanotoxines a été effectué dans les tissus mous des dreissénes. Le compartiment hémolymphatique des
dreissenes contenant les cellules hémocytaires a été prélevé sur différents individus, afin de mesurer par la
suite différents biomarqueurs en lien avec la mortalité cellulaire, I’'immunité (efficacité et capacité de
phagocytose) par cytométrie en flux et/ou le degré de cassures de brins de I’ ADN par le test des cometes.
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1.2.1. Mesure de marqueurs sub-individuels : intégrité de I’ADN et paramétres immunitaires
Mesure de Iintégrité a I’ADN par le test des comeétes

Sitot le prélevement de 1’hémolymphe contenant les cellules hémocytaires a 1’aide d’une seringue a
insuline Térumo (0.3 mL, aiguille 25G), I’échantillon est conservé au froid (4°C) afin d’inhiber les
mécanismes de réparation et a 1’obscurité ou sous lumiére inactinique pour la suite du test afin d’éviter les
dommages artéfactuels a I’ADN. La suspension hémocytaire aprés marquage a 1’iodure de propidium (5
minutes, 4°C, 5 uL a 1 mg/mL) a été analysée par cytométrie en flux (BD Accuri C6 Red) de la Plateforme
de cytométrie environnementale « Mobicyte » de ’'URCA, afin d’estimer la concentration et la mortalité
cellulaire (NB : pour I’évaluation de la génotoxicité, la mortalité cellulaire est mesurée sitot le prélévement
des hémocytes-TO, en comparaison de I’analyse de mortalité cellulaire aprés 4h pour les paramétres
immunitaires). Les dreissenes (N=15-20 individus analysés) dont la suspension hémocytaire présentait un
taux supérieur a 15% de marquage positif a I’iodure de propidium (= mortalité) ont été écartées de I’analyse
des cassures de brins de I’ADN par le test des cométes, afin d’éviter d’attribuer les dommages a des
mécanismes cytotoxiques.

L’intégrit¢ de ’ADN des hémocytes des dreissénes retenues pour 1’évaluation de la génotoxicité
(N=8-12 par site) a été mesurée a 1’aide du test des cométes suivant le protocole décrit par Singh et al. (1988)
avec quelques modifications en lien avec le type cellulaire d’étude. Cet essai recommandé pour la
biosurveillance des risques génotoxiques en milieu aquatique (de Lapuente et al., 2015 ; Martins & Costa,
2017) permet dans sa version alcaline la détection des cassures double brins (DSBs), simple brins (SSBs)
ainsi que ’expression des sites alcali-labiles (ALS) de ’ADN. Une version standard ou bas débit du test des
cometes (2 gels/lame) a été employée pour les campagnes de 2016, alors qu’une version miniaturisée du test,
permettant la réalisation de 10 minigels par lame microscopique, a été employée pour la campagne de 2018.
Ce systéme miniaturisé, mis en place dans le cadre d’un stage de Master 2 en 2017 sur la base de celui décrit
par Shaposhnikov et al. (2010), augmente le débit analytique de 1’essai avec un volume en cellules restreint,
le rendant ainsi plus approprié pour les études de terrain nécessitant ’analyse d’un grand nombre d’individus
(Louzon, 2017). Aucune différence significative du taux d’endommagement a I’ADN de cellules (hémocytes
de dreissenes, lignée cellulaire THP-1 utilisée comme standard méthodologique) n’a été obtenue en
comparaison des deux systemes (10 minigels/lame versus deux gels/lame), validant ainsi cette méthodologie.

Briévement, les suspensions hémocytaires avec un rétablissement de leur concentration cellulaire ont
été rapidement mélangées a de 1’agarose « low melting point » (LMP 0,5% final w/v dans du PBS 0,1 M, pH
7,4, Ca**, Mg?* free, T° 37°C), puis 2 minigels de 5 uL (ou 2 gels de 30 pL pour le systéme bas débit) du
mélange cellules-agarose ont été déposés sur une lame microscopique, préalablement recouverte d’une
couche d’agarose « normal melting point » (NMP 0,8% w/v dans du PBS 0,1 M, Ca**, Mg** free, pH 7,4).
Les lames sont ensuite déposées sur un lit de glace durant 15 minutes pour la solidification des (mini)-gels
puis immergées dans une solution de lyse cellulaire d’une durée minimum de 1 heure (2.5M NaCl, 100mM
Na2EDTA.2H20, 10mM Trizmabase, pH ajusté a 10 avec du NaOH 10N, auquel sont rajoutés
extemporanément 1% de Triton X-100 et 10% de DMSO). Les lames contenant les nucléoides ainsi obtenus
a l’issue de I’étape de lyse cellulaire ont été rincées a I’eau déminéralisée (4°C) puis immergées
horizontalement dans une cuve électrophorétique contenant une solution de dénaturation de I’ ADN a pH >
13 durant 30 minutes (200mM Na2EDTA.2H20, 10N NaOH). L’¢électrophorése (24 min, 20V constant (0,7
V/cm), 300 mA, 4°C) des fragments d’ADN endommagé a ensuite été réalisée, permettant ainsi de révéler le
taux de cassures de brins. Les lames sont ensuite immergées 2 x 10 minutes dans une solution de
neutralisation (TRIS 0,4 M, pH 7.5, 4°C), déshydratées dans de 1’éthanol absolu durant 10 minutes, séchées
puis laissées a 1’obscurité et a température ambiante jusqu’a 1’analyse des résultats. La coloration des
nucléoides (8 pL/minigel ou 30 pL/gel) est réalisée a 1’aide du fluorochrome Sybr Green I (concentration
diluée a 1/10000éme suivant les recommandations du fournisseur), et les dommages mesurés a 1’aide d’un
microscope a épifluorescence Leitz équipé des filtres adéquats et du logiciel d’analyse d’images, Komet
Assay IV ™ (Perspective Instruments). Pour chaque dreisséne, deux (mini)-gels avec un minimum de 100
nucléoides/gel ont été analysés et le parametre % Tail Intensity, correspondant au pourcentage d’ADN dans
la queue de cométe ou ADN endommagé, a été considéré pour exprimer les résultats (Kumaravel et al.,
2009).

Mesure des paramétres immunitaires par cytométrie en flux

Suite au préléevement de 1’hémolymphe au niveau du muscle adducteur, différents parameétres
cellulaires en lien avec I'immunité ont été évaluées. Grace a différents marqueurs ciblant une réponse
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biologique particuliére, I’ensemble des paraméetres a été mesuré a 1’échelle individuelle sur 10 individus par
condition. Apres le prélevement, les cellules issues des différents sites ont été mises en contact avec des
billes de latex fluorescentes durant 4h puis marquées avec de 1’iodure de propidium (IP - marqueur nucléaire
qui pénétre les cellules si les membranes sont lésées) afin de mesurer simultanément les réponses de
mortalité cellulaire (T4h) et de phagocytose. Concernant ce dernier point, nous distinguerons les réponses
caracterisant :

> la capacité de phagocytose qui représente 1’ensemble des cellules ayant internalisé au moins une
bille et répond a la question : dans la population cellulaire, quelle est la proportion de phagocytes ?

> J’efficacit¢ de phagocytose qui correspond au pourcentage de cellules ayant phagocyté au
minimum 3 billes et répond a la question : dans la population de phagocytes, quelle est celle réellement
efficace?

Lors de la lecture au cytometre en flux, la région d’intérét « R1 » est positionnée afin d’acquérir au
moins 10 000 éveénements dans cette zone (Figure 2-gauche). L’ensemble des mesures, mortalité et
indicateurs de phagocytose, sont effectuées au niveau de cette région « R1 » afin de s’affranchir des débris
présents dans 1’échantillon (inhérents au systéme hémolymphatique semi-ouvert de la dreisséne). La
fluorescence émise par les cellules qui ont intégré I’IP (non viables) est mesuré en FL2 sur 10* événements
de la région R1 (Figure 2A). La fluorescence des cellules ayant phagocyté les billes fluorescentes est
mesurée en FL1 sur 10* événements de la région d’intérét R1. On considérera les cellules ayant phagocyté au
moins 1 bille (= capacité : Figure 2B) et celles ayant phagocyté au moins 3 billes (= efficacité : Figure 2C).
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Figure 2: Positionnement de la région d’intérét au cytometre en flux et mesure de la cytotoxicité (A), de la
capacité (B) et de [’efficacité (C) de phagocytose des hémocytes

1.2.2. Détection/Quantification des protozoaires et des cyanotoxines microcystines dans les tissus
mous de la dreisséne

Détection des protozoaires par RT-PCR

Les tissus mous de 10 dreissénes par site ont été prélevés dans le but de mesurer une éventuelle
bioaccumulation en parasites protozoaires (T. gondii, C. parvum et G. duodenalis). La détection des
protozoaires dans les tissus de dreisseéne est réalisée par biologie moléculaire. Dans un premier temps les
tissus sont broyés dans de la trypsine 1x puis les échantillons sont incubés 1h30 a 37°C sous agitation.
L’ADN est extrait grice au kit FastDNA™ SPIN Kit for Soil (MP Biomedicals). Les oocystes des
protozoaires sont recherchés par PCR en temps réel (TagMan) en ciblant pour Toxoplasma gondii, un
fragment de 529 pb répété plus de 200 fois dans le génome de T. gondii (Lélu et al., 2011), pour
Cryptosporidium parvum, un fragment de 452 pb spécifique de la séquence génomique de C. parvum
(Fontaine & Guillot, 2002) et pour Giardia duodenalis un fragment d’une petite sous-unité ribosomique
(like-16S) (Verweij et al., 2003). Le nombre d’oocystes de T. gondii et de C. parvum ainsi que le nombre de
kystes de G. duodenalis ont été quantifiés dans les tissus des dreissénes grace a une gamme mise en place
dans notre laboratoire suite a un dopage de tissus avec des quantités connues en protozoaires (50 000,
10 000, 5 000, 1 000, 500, 100, 50, 10, 5 et 1 protozoaire(s)).

Quantification des cyanotoxines microcystines par test d’immunodétection de type ELISA

Les microcystines accumulées sous forme totales (libres et liées aux protéines) dans les tissus ont été
extraites sur tissus lyophilisés grace a 1’optimisation d’une procédure d’hydrolyse (oxydation de Lemieux)
sur la base de précédents travaux (Lance et al., 2010a; Neffling et al., 2010). L’oxydation des microcystines
(coupure sur le groupement Adda) produit une molécule, I’acide 3-methoxy-2-methyl-4-phenylbutyrique
MMPB, dosée par Chromatographie Liquide couplée a Spectrométrie de Masse en tandem (LC-MS/MS). La
caractérisation de la méthode a été menée en utilisant des matrices de bivalves saines dopées avec des étalons
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de microcystines et d¢ MMPB afin de déterminer I’efficacité d’hydrolyse (% de transformation des
microcystines en MMPB) et I’efficacité d’extraction du MMPB, en fonction de 1’utilisation de différents
solvants et méthodes d’extraction (extraction sur cartouches ou liquide-liquide). Aprés optimisation de la
méthode, les Limites de Détection (LD) et de Quantification (LQ) ont été déterminées. Les microcystines
libres ont été dosées par méthode d’immuno-détection Elisa aprés une extraction classique au méthanol.

1.3. Analyses chimiques
1.3.1. Echantillonneurs passifs (feuilles de silicone)

Les échantillonneurs passifs permettent d’estimer une concentration de micropolluants intégrée dans
le temps, c’est-a-dire moyennée sur la durée d’exposition. Ils sont préparés en laboratoire, déployés dans la
colonne d’eau durant les trois premicres semaines, puis analysés. L’échantillonnage passif repose sur la
diffusion de molécules dissoutes dans I’eau vers une phase réceptrice jusqu’a atteindre un équilibre. Des
feuilles de silicone d’épaisseur 0,5 mm et de densité 1,25 g/cm® ont été découpées (150 x 80 mm), perforées
(5,5 mm de diamétre) et équipées de deux ceillets en laiton, afin d’étre suspendues verticalement a 1’aide
d’un plomb de péche de 10 g. La surface exposée d’une feuille est de 240 cm? Deux feuilles ont été
déployées par site.

Les échantillonneurs passifs ont été préparés, déployés et analysés, en adaptant le protocole de
Smedes & Booij (2012). Les feuilles de silicone contiennent des oligoméres (polymeres & chaine courte), qui
peuvent interférer avec l'analyse chimique. Ces derniers ont été éliminés par extraction au soxhlet pendant
100 heures dans de 1’acétate d’éthyl. Ce lavage permet aussi d’éliminer toutes traces de micropolluants. Les
feuilles de silicone ont ensuite ét¢ immergées dans du méthanol dans un bécher d’1 L deux fois pendant 24h,
afin d’éliminer correctement toutes traces d’acétate d’éthyl.

Le dopage s’est fait avec des composés de référence (PRC pour performance reference compound)
marqués au deutérium ou au carbone 13. Les PRC sont utilisés comme traceurs internes dans les
échantillonneurs passifs lors de leur déploiement dans la colonne d’eau. Leur dissipation est calculée apres
déploiement afin d’estimer la concentration de micropolluants dissous dans I’eau. Les PRC suivants ont été
utilisés : phénanthrene d10, Allethrin, a-HCH d6, PCB19, PCB24). La quantité de PRC ajoutée varie de la
centaine de pg jusqu’au mg selon leurs propriétés physico-chimiques, notamment leur log Kow qui permet
d’estimer leur dissipation dans la colonne d’eau. Le mélange de ces PRC, préparé a partir de poudres dans de
I’acétone, a été disposé dans un flacon ambré de 1 L contenant 400 mL de méthanol et les feuilles de
silicone. Afin de permettre un bon transfert de ces composés de la phase liquide organique vers les feuilles
de silicone, un volume d’eau a été ajouté progressivement jusqu’a arriver a une proportion de 50 % entre les
2 liquides. Pour que le mélange s’homogénéise correctement, le flacon a été agité constamment sur un
agitateur latéral. Aprés élimination de 1’excés de solvant, les feuilles ont été stockées hermétiquement dans
des flacons en verre ambré de 100 mL doublés avec une feuille d’aluminium, puis disposés a 1’obscurité au
congélateur a -18°C, afin d’éviter une photolyse des composés de HAP deutérés.

Les échantillonneurs passifs ont été immergés en 2018 sur les 3 sites d’étude dans la colonne d’eau,
en étant suspendus verticalement. Aprés les 3 semaines de déploiement, les échantillonneurs passifs ont été
récupérés, rincés avec 1’eau du site, puis de I’eau ultra-pure, essuyés avec du papier absorbant et stockés dans
un flacon en verre ambré. Sur le site de Bougival, les feuilles de silicone avaient disparu. Pour les blancs de
terrain, les échantillonneurs passifs ont été retirés du flacon, exposés a I’air extérieur le temps de la
récupération des feuilles sur un site puis remis dans le flacon. En paralléle, des prélévements d’eau ont été
réalisés sur les 3 sites d’étude le 11 octobre 2018.

1.3.2. Analyse des micropolluants dans les tissus mous des dreissenes

Trente-quatre composés appartenant a 4 familles de micropolluants ont été recherchés et quantifiés
dans les tissus mous des dreissénes:
- 16 HAPs : naphtalene, acénaphtylene, acénaphténe, fluoréne, phénanthréne, anthracéne,
fluoranthéne, benzo(a)anthracene, chrysene, benzo(b)fluoranthéne, benzo(k)fluoranthene, benzo(a)pyréne,
indeno(1,2,3-cd)pyréne, dibenzo(a,h)anthracéne, benzo(g,h,i)peryléne et pyrene
- 7 Phtalates : di-isobutyle phtalate (DiBP), di-isononyle phtalate (DiNP), di-isodécyle phtalate
(DiDP), diméthyle phtalate (DMP), diéthyle phtalate (DEP), n-butyl benzyl phtalate (BBP), di-2-ethylhexyl
phtalate (DEHP), di-n-butyle phtalate (DnBP) et di-n-octyle phtalate (DnOP)
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- 7 PCBs : PCB 28, PCB 52, PCB 101, PCB 118, PCB 138, PCB 153 et PCB 180
4 pesticides organochlorés : 4,4’-DDE, Lindane, PeCB, HCB

Les dreissenes ont été lyophilisés et broyés, puis placés en cellule d’extraction solide-liquide
(Accelerated Solvent Extraction, ASE) de 5 ml, ont été mis en présence de 500 mg de dispersant,
préalablement passés au four a 400°C, et de standards internes (Phénanthréne d10 ; Pyrene d10 ;
Benzo(a)anthracene d12 ; PCB 30 ; PCB 107 : DEP d4 ; DEHP d4 ; permethrine”C ; Lindane d6) puis rincés
a I’acétone (50 pL). Les cellules préparées ont été placées a 4°C pendant la nuit. Les échantillons ont ensuite
subi une double extraction, hexane/dichlorométhane (1/1) et hexane/acétone (1/1) respectivement,
comprenant chacune 3 cycles de 5 min a 100°C suivis d’une purge de 2min et d’un flush de 100%. Les
extraits ont été reconcentrés jusqu’a 0,5 mL et purifiés sous cartouches Florisil (Supelco 1g/6mL, Sigma-
Aldrich, Saint-Quentin-Fallavier, France), préalablement conditionnées avec 10 mL d’un mélange
hexane/acétone (1/1) suivi de 10 mL hexane/dichlorométhane (1/1) sans aller a sec. Les extraits déposés sur
les cartouches, et rincés avec 2x100 pL d’hexane, ont été élués avec 10 mL du mélange
hexane/dichlorométhane (1/1) suivi de 10 mL d’hexane/acétone (1/1). L’extrait purifié a été reconcentré sous
flux d’azote (a 60°C) et transférée en vial avec restricteur a fond plat (400 pL) apres ringage avec 2x75 pL
d’hexane.

Les échantillons extraits ont été conservés a -18°C avant injection en GC-MS/MS. Les analyses ont
été effectuées en adaptant le protocole décrit par Molbert et al. (2019), a 1’aide d’un ensemble 7890A GC
System (Agilent Technologies, Les Ulis, France) couplé a un spectrométre de masses 7000B MS/MS Triple
Quad (Agilent Technologies, France), fonctionnant en source d’ionisation a impact électronique (+70eV) et
en mode d’acquisition MRM (Multiple Reaction Monitoring). Ce dernier a été préféré pour permettre la
sélection spécifique de composés cibles a détecter et quantifier (ions précurseurs et ions produits) au cours
d’une méme séquence d’analyses. Une pré-colonne en Silice désactivée, 0,25 mm diamétre interne (i.d).
(Restek, Lisses, France) suivie d’une colonne Zebron SemiVolatils (Phenomenex, Le Pecq, France) 30 m X
0.25 mm i.d. x 0.25um, ont été utilisées comme phase stationnaire. Des extraits de 1uL ont été injectés en
mode « pulsed splitless ». La température de la source d’ionisation a été fixée a 290°C. Un flux d’hélium
(99,999% ; Air liquide, Paris, France), en débit constant de 1,6 mL.min™, a servi de gaz vecteur. La
température du four a été programmée a 70°C pendant 4 min puis & 150°C (0 min), suivi d’une montée a
225°C (0 min) avant de terminer & 310°C pendant 10 min. De I’azote (99,999% ; Air liquide, Paris, France) a
été utilisé en tant que gaz de collision & 1.5 mL.min™. La température des quadripdles et de la ligne de
transfert ont été fixés a 150°C et 250°C respectivement. Des courbes de calibration, basées sur 5 a 8 points
de gammes, ont été construites en utilisant des méthodes de régression linéaire (R?). La quantification des
composés a été effectuée a partir des rapports d’aires des pics du composé sur 1’étalon interne correspondant.
L’acquisition des données a été réalisée a 1’aide du logiciel Mass Hunter Quantitative Analysis (version
B.02, Agilent Technologie).

L’extraction pour les préleveurs passifs s’est faite en cellule ASE, aprés ajout du mix d’étalons
internes et une nuit a 4°C, avec méthode MetOH 100 % (1 cycle de 5 min, flush 60%, 3 fois : récupération
dans 3 flacons de 60 mL pour un échantillon). L’extrait a été évaporé sous EZ-2 puis sous flux d’azote. Les
extraits reconcentrés ont été purifiés sur cartouches C18 en verre (0,5 g ; 6 mL ; Interchim), conditionnés et
élués au méthanol (2 X 5 mL), reconcentrés sous EZ-2 puis sous azote jusqu’a sec et repris rapidement dans
400 uL d’hexane. Une deuxiéme purification sur cartouche Florisil (1 g, 6 mL, Sigma) est ensuite effectuée
avec un conditionnement avec un mélange Hexane/acétone (1/1) : 2 X 5 mL puis Hexane/DCM (1/1) : 2 X 5
mL. L’¢lution a été réalisée avec, 2 X 5 mL Hexane/DCM (1/1), puis 2 X 5 mL Hexane/acétone (1/1).
L’extrait est enfin reconcentré sous EZ-2 et sous azote, mis en vial d’injection et disposés a -18°C avant
analyse.
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2. Résultats

2.1. Analyses biologiques
2.1.1. Mesure de marqueurs individuels : exemple de la mortalité des dreissénes
La Figure 3 présente le taux de mortalité en pourcentage des dreissénes a I’issue des trois campagnes

de transplantation sur les sites ateliers Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine. Si des tendances d’un
gradient amont-aval Marnay-sur-Seine, Bougival, Triel-sur-Seine peuvent étre visualisées pour certain(e)s
campagnes/temps de transplantation, notamment pour les campagnes 2 et 3 basses eaux (2016 et 2018), et
inversement pour la campagne 1-hautes eaux, la mortalité des dreissénes ne dépasse pas 20% a ’issue des
celles-ci. Ces taux de mortalité inférieurs a 25% sont similaires a ceux gue nous avons pu obtenir dans le
cadre d’autres programmes de recherche (Projet AERM « EQUAL »; Projet Interreg France-Wallonie-
Flandres « Diadem » ; Porteur: A. Geffard), démontrant ainsi 1’opérationnalité de ces dispositifs
d’encagement de dreissénes pour la biosurveillance active des milieux aquatiques.
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Figure 3 : Représentation en histogramme de la mortalité des dreissenes en pourcentage a l’issue
des trois campagnes de transplantation sur les sites d’étude.

2.1.2. Mesure de marqueurs sub-individuels : intégrité de I’ADN et paramétres immunitaires
Mise en évidence de la génotoxicité des masses d’eaux

La Figure 4 représente le taux de cassures de brins de I’ADN des hémocytes des dreissénes a 1’issue
des trois campagnes de transplantation. Une analyse de variances (ANOVA) a trois facteurs (facteur 1 :
campagne ; facteur 2 : site de transplantation ; facteur 3 : temps de transplantation) sur données transformées
a montré un effet significatif de la campagne de transplantation et des sites d’étude (p < 0,001) mais pas du
temps de transplantation (p = 0,6). L’analyse post-hoc HSD de Tukey montre un taux généralement plus
¢levé d’endommagement a I’ADN des hémocytes de dreissénes a 1’issue de la campagne 3 de 2018, avec des
taux moyen d’endommagement chez les dreissénes pouvant aller jusqu’a 20-30% en Tail Intensity
(photographie - Figure 4). De la méme fagon, une tendance ou une augmentation significative du taux
d’endommagement entre les sites d’étude, suivant le gradient amont-aval Marnay-sur-Seine, Bougival et
Triel-sur-Seine, a pu étre constatée a 1’issue de la campagne 2018. Pour les deux campagnes de 2016, le taux
moyen d’endommagement a I’ADN ne dépasse pas les 5% Tail Intensity et correspond a un niveau basal
d’endommagement, comme il a pu étre observé sur le site contrdle d’approvisionnement des dreissénes (Lac
du Der) ou bien en amont de la transplantation des dreissenes sur les 3 sites (T0) (données non présentées).
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Figure 4: Représentation boxplot de ['intégrité de I’ADN des hémocytes de dreissénes, exprimée en
pourcentage d’ADN endommagé (% Tail Intensity), a l’issue des trois campagnes de transplantation sur les
sites d’étude et exemple du degré d’endommagement des nucléoides d’hémocytes (photographie).

Les résultats de génotoxicité sont également a mettre en regard des données de mortalité hémocytaire
(Tableau 1), sur lesquelles I’analyse de variances n’a pas démontré d’effet « site » ni d’effet de « temps de
transplantation » mais un effet « campagne ». Un taux moyen de mortalité cellulaire inférieur a 10% a été
observé pour les campagnes 1 (2016) et 3 (2018); alors qu’une mortalité hémocytaire significativement plus
élevée a été observée chez les hémocytes de dreissénes issues de la campagne 2 de 2016 ; avec un taux
variant de 15% a 25% selon le temps de transplantation.

Tableau 2. Données de mortalité hémocytaire (exprimées en pourcentage ; moyenne * écart-type) des
dreissenes a l’issue des trois campagnes de transplantation sur les sites d’étude.

Campagne 1 (2016) - | Campagne 2 (2016) - | Campagne 3 (2018) -
Hautes eaux Basses eaux Basses eaux

T3 sem. T13 sem. T3 sem. T8 sem. T3 sem. T8 sem.

Marnay sur Seine | 6.9+ 2.7 87146 25.3+11 14.0+8.1 | 7.3+36 7.7+3.25

Bougival 3.4+29 9.6+5.0 26.2+75 |175+9.0 |74+23 7.45+3.1

Triel sur Seine 4.25+3.7 | 6.7+5.2 25.6 +£117.85 +£|9.6+14 8.8+3.4
10.3 7.8

Mise en évidence de I’immunotoxicité des masses d’eaux

La Figure 5 représente le pourcentage de mortalité cellulaire (tracé rouge) ainsi que les paramétres
de phagocytose dont la capacité (histogrammes vert clair + vert fonc€) et 1’efficacité (histogramme vert
foncé) des hémocytes de dreissenes aprés 4h de mise en contact avec des billes de latex fluorescentes, a
I’issue des trois campagnes de transplantation. Durant la premiére campagne de prélévement (hautes eaux de
2016), la mesure de la capacité des cellules a phagocyter démontre une tendance a un effet « site ». Quel que
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soit le temps de prélevement, mai (T3 semaines) ou juillet (T13 semaines), le site de Triel-sur-Seine présente
globalement une meilleure activité de phagocytose. On observe une augmentation de D’efficacité de
phagocytose qui refléte une stimulation des cellules hémocytaires sur le site de Triel-sur-Seine par rapport a
Bougival et & Marnay-sur-Seine avec respectivement, 48, 36 et 27% d’efficacité mesurée en juillet et 54, 39
et 37% mesurée en mai. Ces tendances ne sont pas retrouvees sur la deuxiéme campagne (basses eaux de
2016), mais on dégage un effet « temps de transplantation ». En effet, les hémocytes présentent de meilleures
conditions de phagocytose en novembre avec 69, 58 et 62% d’efficacité mesurée respectivement pour les
sites de Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine. En décembre, ’efficacité de phagocytose chute entre
33 et 40 % avec respectivement pour les sites de Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine, 38, 40 et
33%. Sur ces deux campagnes, la mortalité cellulaire est, en moyenne, comprise entre 11 et 27,6%. Ces
résultats sont en adéquation avec les taux de mortalités cellulaires retrouvées classiquement chez la dreissene
(Tableau 1). Lors de la derniére campagne de 2018, les taux de mortalité cellulaire a 4h d’exposition ex vivo
observées sont considérablement élevés (pres de 80% mesurée sur les 3 sites) alors que la mortalité mesurée
directement aprés le prélévement cellulaire est inférieure a 10% (Tableau 1). De méme, 1’ensemble des
criteres permettant de valider les échantillons (en microscopie et en cytométrie) sont respectés laissant
supposer une réelle fragilité des hémocytes lors de la campagne de 2018, observable surtout a 3 semaines
d’exposition in situ. Ces résultats vont dans le sens des données obtenues avec la mesure d’endommagement
a I’ADN sans pour autant dégager un effet « site ». De fagon intéressante, les résultats de bioaccumulation
des microorganismes de type protozoaire (partie 3.1.3.) montre une importante accumulation de Toxoplasma
gondii par les dreissénes sur les 3 sites étudiés de la campagne de 2018 et de facon plus marquée a 3
semaines d’exposition également. La sollicitation du systéme immunitaire et de défense des dreisseénes par
d’autres €éléments tels que les protozoaires pourraient expliquer la diminution de 1’activité de phagocytose
mesurées a 1’aide de I’internalisation des billes fluorescentes.
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Figure 5 : Mortalité cellulaire (courbe rouge), capacité de phagocytose (histogrammes vert clair + vert
foncé) et efficacité de phagocytose (histogrammes vert foncé) des cellules hémocytaires prélevées sur les
dreissenes encagées durant les 3 campagnes sur les sites de Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine.

2.1.3. Détection/Quantification des protozoaires et des cyanotoxines microcystines dans les tissus
mous de la dreissene

Détection des protozoaires chez les dreissénes transplantées

La Figure 6 représente le nombre de dreissénes positives aux protozoaires selon le site d'étude. Pour
chaque condition, 10 dreissenes ont été échantillonnées.
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En 2016, durant la période de hautes eaux T. gondii a été détecté au sein des tissus de bivalves dans 2
et 3 dreissénes encagées 3 et 13 semaines a Marnay-sur-Seine respectivement, dans 2 dreissénes encagées
pendant 3 semaines a Bougival, et dans 2 dreissénes encagées 3 et 13 semaines a Triel-sur-Seine. G.
duodenalis a été mis en évidence dans les tissus des bivalves apres 3 semaines dans 2/10 dreissénes a
Marnay-sur-Seine et Bougival ainsi que dans 1/10 dreissene a Triel-sur-Seine. Ce protozoaire n’a pas été
détecté apres 13 semaines d’encagement. C. parvum n’a été retrouvé que dans une dreissene sur dix apres 3
semaines d’encagement & Marnay-sur-Seine. Durant la période de basses eaux, T. gondii a été retrouvé dans
1/10 dreisséne a Bougival pour les deux durées d’encagement (3 et 8 semaines), et a Triel avec une dreissene
positive a T3, et deux dreissénes positives a T8. G. duodenalis n’a été retrouvé que dans une dreissene sur
dix a T3 & Bougival. C. parvum n’a été retrouvé dans aucun des échantillons pour cette période de basses
eaux.

En 2018 lors de la période de basses eaux, la contamination biologique mise en évidence concerne
essentiellement T. gondii, avec jusqu'a 10 dreissénes sur 10 positives a Marnay-sur-Seine aprés 3 et 8
semaines d’encagement et Bougival aprés 3 semaines. T. gondii était également présent dans les tissus de 7
dreissenes sur 10 encagées a Triel-sur-Seine aux 2 temps d’encagement, et dans les tissus de 2 bivalves sur
10 a Bougival au bout de 8 semaines. G. duodenalis est également présent mais n'a €té détecté que dans 1
dreisséne a Bougival aprés 3 semaines d'encagement et aprés 8 semaines dans les tissus de 2 dreissénes a
Triel-sur-Seine. C. parvum n’a été retrouvé dans aucun des échantillons pour cette campagne de
transplantation.

Une nette augmentation du nombre de dreissenes positives a T. gondii et a G. duodenalis est donc
observée lors de l'encagement de 2018 comparativement aux deux périodes d’encagement de 2016. Mais en
termes de quantification, le nombre de protozoaires bioaccumulés durant la campagne 2018 reste assez
faible, avec en moyenne 3,9 kystes de G. duodenalis par bivalve aprés 3 semaines d’encagement a Bougival
et 1,15 kystes par bivalve aprés 8 semaines d’encagement a Triel-sur-Seine. Concernant T. gondi, les
oocystes détectés se situent en dessous de la limite de quantification (5 oocystes) pour les 3 sites et les 2

dates de prélevement.
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Figure 6 : Nombre de dreissenes positives (N=10) a T. gondii ou G. duodenalis ou C. parvum a [’issue des
trois campagnes de transplantation sur les sites d’étude.
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Quantification de I’imprégnation en cyanotoxines chez les dreissénes transplantées

La quantification des cyanotoxines a eté réalisée chez les dreissénes des campagnes de
transplantation 1 et 2 en 2016. Le dosage des microcystines libres dans les tissus de la dreisséne montre une
accumulation principalement au mois de mai 2016 (Campagne 1 de hautes eaux - T3 semaines) dans les trois
sites, avec une teneur maximale de 3.22 ng g™ poids sec sur le site de Bougival (Figure 7). Des microcystines
sont également retrouvées en novembre (Campagne 2 de basses eaux - T3 semaines) chez les bivalves de
Marnay-sur-Seine et de Triel-sur-Seine, mais a des concentrations proches de la limite de détection de la
méthode d’immuno-detection Elisa. L’efficacité d’hydrolyse des microcystines totales est d’en moyenne
39% et I’efficacité d’extraction du MMPB obtenus dans les tissus de 86%. Les résultats de la Figure 8
montrent une accumulation de microcystines totales & 3 semaines d’encagement pour les deux campagnes.
Les valeurs d’accumulation sont globalement plus importantes lors de la campagne 1 versus campagne 2
mais les différences ne sont pas significatives. La concentration maximale de microcystines totales atteint
8.77 ng g™ poids sec en juillet & Triel-sur-Seine pour la campagne 1, et 6.41 ng g™ poids sec en décembre a
Marnay-sur-Seine pour la campagne 2. Les concentrations de microcystines totales sont supérieures a celles
de microcystines libres pour tous les mois d’exposition. Ces données de toxines totales permettent de mettre
en évidence une contamination du milieu en juillet et en décembre de I’année 2016, non révélée par le
dosage des toxines libres.

5 Campagne 1 Campagne 2
45 -—

a
3,5

3
2,5

2
1,5

1
0,5

0 . =m

TO avril T3S mai T13S juillet TO octobre T3S novembre T7S decembre

m Marnay Bougival mTriel

Figure 7 : Accumulation de microcystines libres (ng g-1 poids sec) chez D. polymorpha lors des deux
campagnes d’encagement de 2016 sur les sites de Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine
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Figure 8 : Accumulation de microcystines totales (libres et liées aux protéines) (ng g-1 poids sec) chez D.
polymorpha lors des deux campagnes d’encagement de 2016 sur les sites de Marnay-sur-Seine, Bougival et
Triel-sur-Seine.

2.2. Analyses chimiques

Les données d’analyse chimique au niveau des échantillonneurs passifs (feuille de silicone) et des
tissus mous de dreissenes concernent la 3°*™ campagne de transplantation réalisée en 2018. Concernant les
polluants organiques persistants, le gradient de contamination amont-aval est marqué, avec des niveaux
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croissants de pesticides organochlorés entre Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine, dans la phase
dissoute de I’eau, les préleveurs passifs et les dreissénes (Figure 9). La différence entre la phase dissoute de
I’eau et les préleveurs passifs s’explique notamment par le fait que les limites de quantification sont bien plus
basses dans les préleveurs passifs, plus sensibles, que dans I’eau. Il est aussi important de préciser que les
techniques de calcul pour les préleveurs passifs reposent sur les PRC et que la validation sur le terrain doit
étre menée pour estimer les vitesses d’accumulation et de dissipation des composés analysés.
L’accumulation des pesticides organochlorés dans les dreissénes est plus marquée a T8 semaines qu’a T3
semaines, ce qui suggére (1) une bioaccumulation au cours du temps, (2) une augmentation du niveau
d’exposition dans le milieu entre T3 et TS, et/ou (3) les transferts de polluants persistants dans les réseaux
trophiques, des proies aux prédateurs, en plus d’une exposition par diffusion depuis le milieu, comme
détaillé dans 1’action « Transfert trophique de micropolluants organiques dans des cours d’eau urbains ». Les
teneurs en PCB sont en dessous des limites de quantification dans I’eau (0,2 - 0,9 ng/L). Elles sont plus
faibles & Marnay-sur-Seine qu’a Triel-sur-Seine pour les préleveurs passifs, de méme a Marnay-sur-Seine
qu’a Bougival et Triel-sur-Seine pour les dreissénes (Figure 9). L’accumulation en PCB dans les dreissénes
ne varie pas entre T3 et T8 semaines, ce qui suggere que 1’équilibre avec le milieu est atteint avant les 3

semaines et que les teneurs en PCB évoluent peu entre la 3°™ et 8°™ semaines d’exposition.
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Figure 9. Niveaux de contamination en pesticides organochlorés et PCB (polychlorobiphényles) dans I’eau
(phase dissoute), les préleveurs passifs (feuilles de silicone), et les dreissénes en 2018 sur les sites de
référence a T0 et de Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine a T3 et T8 semaines. n.a.: non applicable
(passifs perdus a Bougival). <LOQ : inférieur aux limites de quantification

Concernant les polluants métabolisables et donc peu bio-accumulables, il semble qu’il y ait un
gradient de contamination amont-aval, avec des niveaux croissants de phtalates et de HAP entre Marnay-sur-
Seine, Bougival et Triel-sur-Seine, dans la phase dissoute de 1’eau et les préleveurs passifs (Figure 10). En
revanche, dans les dreissenes, les niveaux de contamination ne suivraient pas ce gradient amont-aval, et ne
varient pas avec le temps d’exposition. Ce résultat peut étre expliqué par la rapide métabolisation et
excrétion des phtalates et des HAP par les dreissenes (Livingstone, 1998), comme montré dans ’action
« Transfert trophique de micropolluants organiques dans des cours d’eau urbains » avec la dilution trophique
de ces composés. On note par ailleurs, qu’a T0, date de péche des dreissénes dans le milieu de référence au
lac du Der, les teneurs en phtalates et en HAP étaient élevées.

PIREN-Seine - Rapport de synthése phase VI1I (2019) — Vol 6, Devenir des contaminants

107



Rapport de synthése PIREN-Seine (2019) Vol 6, Chap 6 — La dreisséne comme bioindicateur de la contamination

Contamination du milieu Contamination des dreissenes
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Figure 10. Niveaux de contamination en phtalates et en HAP (Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques)
dans [’eau (phase dissoute), les préleveurs passifs (feuilles de silicone), et les dreissénes en 2018 sur les sites
de référence a TO et de Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine a T3 et T8 semaines. n.a. : non
applicable (passifs perdus a Bougival)

3. Discussion-Conclusion

Les travaux menés dans le cadre de la phase VII du programme PIREN Seine ont consisté i) a
développer des réponses prédictives sur les hémocytes de dreisséne et valider ce type cellulaire en vue de
diagnostiquer la génotoxicité et I’immunotoxicité des masses d’eaux, via la transplantation d’une population
contrdle sur différents sites ateliers de I’axe Seine (Marnay-sur-Seine, Bougival, Triel-sur-Seine) et ce, au
cours de plusieurs campagnes de transplantation, ii) ainsi qu’a mettre en relation les réponses biologiques
obtenues avec le degré de contamination chimique et/ou biologique des masses d’eau et des capacités de
bioaccumulation de la dreisséne.

3.1. Développement de réponses prédictives sur hémocytes de dreissénes

Afin d’avoir une vue de I’ensemble des interactions entre les contaminants du milieu et les cibles
biologiques, il est recommandé d’utiliser une approche multi-marqueurs intégrant aussi bien des
biomarqueurs d’intégrité que des biomarqueurs de fonctionnalité. En ce sens, les hémocytes, cellules de
I’'immunité chez les bivalves, représentent des modeles cellulaires pertinents car ils permettent de mesurer
différentes réponses impliquées dans les processus physiologiques couramment étudiées en écotoxicologie.
Considéré comme 'une des premieres lignes de défense de I’organisme aprés la barriére physique de la
coquille, ce type cellulaire est trés pertinent pour mettre en évidence la bioaccumulation de contaminants
biologiques (Palos Ladeiro et al., 2015), chimiques (Tran et al., 2008) voir méme pour 1’accumulation de
nanoparticules par les bivalves (Rocha et al., 2015) mais également pour mesurer les réponses biologiques
associées utilisées en tant que biomarqueurs (Auffret et al., 2006). De plus, I’hémolymphe représente un tissu
intéressant dans les approches écotoxicologiques car il regroupe plusieurs avantages tels que i) le caractere
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non invasif du prélévement, ii) le traitement de I’échantillon aisé car directement accessible, iii) son réle
central dans 1’état de santé des organismes, iv) puisque tous les organes baignent dans 1’hémolymphe, les
réponses associées sont intégratives de I’individu. Différents biomarqueurs ont ét¢ développés autour des
hémocytes chez la dreisséne, incluant les biomarqueurs de cytotoxicité (mesure de la mortalité cellulaire),
d’immunotoxicité (mesure de la de la capacité et de ’efficacité de phagocytose) et de génotoxicité (mesure
de P’intégrité de I’ADN) qui ont montré toute leur pertinence dans une démarche d’évaluation des risques (de
Lapuente et al., 2015). C’est donc a partir de ces approches existantes que les travaux de la phase VII se sont
focalisés, le but étant d’optimiser la méthodologie employée autour de ce type cellulaire. Concernant
I’évaluation de la génotoxicité des masses d’eaux a partir des hémocytes, les deux campagnes de 2016 n’ont
pas révélé d’effet apparent aprées transplantation des individus sur les trois sites d’étude ; et en conséquence
aucune incidence de I’hydrologie n’a été mise en évidence (distinction hautes eaux versus basses eaux en
2016). A contrario, I’ensemble des résultats liés a I’'immunité des organismes montrent clairement un effet
« site » sur la premiére campagne de prélévement avec une activation des fonctions hémocytaires et une plus
faible mortalité respectivement pour Triel-sur-Seine < Bougival < Marnay-sur-Seine. Ces résultats peuvent
étre corrélés aux conditions plus impactées de I’environnement des dreissénes de Marnay-sur-Seine vers le
site de Triel-sur-Seine ; les hémocytes pouvant soit i) s’activer pour contrer d’éventuels stress chimiques et
biologiques, soit ii) avoir un turn-over plus important au niveau des sites impactés afin de garantir de
meilleures conditions de survie (Figure 3). Concernant la deuxiéme campagne de prélévement, les résultats
sont en corrélation avec le stade de vie des organismes. En effet, une meilleure condition hémocytaire (fort
taux de phagocytose + faible taux de mortalité) est mesurée en novembre ou les dreissénes sont en période de
repos sexuel et ou, potentiellement, les besoins physiologiques sont moins importants. En décembre, la
gamétogénése démarre pour un nouveau cycle ce qui traduit une augmentation des besoins énergétiques des
individus et ce qui pourrait expliquer la fragilité des hémocytes (faible taux de phagocytose et augmentation
de la mortalité cellulaire).

La 3°™ campagne de 2018 se révéle trés intéressante et permet de souligner la sensibilité de
I’ensemble des réponses biologiques utilisées sur la cellule hémocytaire. En effet, un effet notable et un
gradient de génotoxicité a été observé avec le gradient amont-aval des sites : Marnay-sur-Seine, Bougival,
Triel-sur-Seine. Sans mettre en évidence d’effet « site », les résultats des marqueurs immunitaires révelent
également une fragilité cellulaire. Ces données de génotoxicité obtenues en 2018 vont dans le sens de
résultats précédemment acquis chez une population de dreissenes transplantée sur ces trois mémes sites
ateliers en 2009-2010. Un endommagement a I’ ADN des cellules branchiales de dreissénes avait été observé,
avec des taux variant de 10% a 50% (% Tail Intensity) en fonction du temps (3, 6 ou 8 mois) ou de la saison
de transplantation (Michel et al., 2013). Dans cette méme étude ainsi que dans celle de Chatel et al. (2014),
des dommages chromosomiques irréversibles de type micronoyaux avaient également été observés au niveau
de cellules branchiales ou de glande digestive des dreissénes transplantées, qui ont été mis en relation avec le
degré de contamination en HAP des trois sites d’étude et de la bioaccumulation de ces polluants organiques
par la dreisséne. Des corrélations significatives entre le taux de dommages a I’ADN mesurés par le test des
cometes et le niveau de contamination en métaux lourds, en HAP, en PCB, en pesticides dans la colonne
d’eau, dans les sédiments ou dans les tissus mous des mollusques bivalves, comme il a été observé pour la
campagne de 2018, ont été reportés dans la littérature a partir d’exposition en laboratoire ou in situ (revue de
Bolognesi et al., 2019). De la méme facon, les protozoaires (Palos-Ladeiro et al., 2013) ainsi que les
microcystines (Juhel et al., 2007 ; Lepoutre et al., 2018) ont montré un caractere génotoxique vis-a-vis des
hémocytes de la dreisséne. Cependant, il faut bien garder a 1’esprit que les cassures de brins a I’ADN mises
en évidence par le test des cométes correspondent a des Iésions transitoires ou potentiellement réparables, qui
ne traduisent pas nécessairement un effet direct de 1’agent chimique ou biologique auquel les cellules sont
exposées. En effet, I’action d’enzymes de réparation des dommages a I’ADN, en détectant et en excisant la
base 1ésée de I’ADN, est fréquemment la raison des cassures de brins enregistrés. D une certaine fagon, ceci
traduit un effet indirect de la contamination du milieu et de son interaction avec la molécule d’ADN. Il est
donc nécessaire d’améliorer nos connaissances sur la diversit¢é des dommages a I’ADN induits par les
contaminants (cassures de brins, 1ésions oxydatives...) et des mécanismes cellulaires impliqués dans la
réparation de ces lésions. Des premiers travaux ont été menés dans ce sens au cours de la phase VII du
PIREN Seine (données non présentées - Louzon, 2017), qui permettront a terme de considérer les marqueurs
de génotoxicité non seulement comme des biomarqueurs d’exposition mais également comme des
biomarqueurs d’effets précoces, renforgant ainsi leur pertinence comme indicateurs prédictifs de
dysfonctionnements écologiques. Sur le méme principe, 1’évaluation des capacités immunitaires des
hémocytes, non plus de fagon directe mais a la suite d’un challenge immuno-modulateur en laboratoire a
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partir d’une exposition stress on stress est une voie intéressante a explorer, afin de renforcer le diagnostic de
1’¢état de santé des individus.

Gréce aux différentes campagnes in situ menées sur plusieurs sites et plusieurs temps d’exposition,
les méthodologies ont pu étre optimisees, miniaturisées et valorisées autour de la cellule hémocytaire dans le
but de travailler a 1’échelle individuelle et de mesurer a ’avenir sur le méme échantillon un ensemble de
biomarqueurs en lien avec les effets génotoxiques et immunotoxiques. Sur la base de ces avancées, il est
proposé de poursuivre le développement de biomarqueurs sur les hémocytes de la dreisséne afin de les
intégrer au sein d’un indice global « hémocytes » i.e. de type IBR (Réponse Intégrée des Biomarqueurs) utile
en biosurveillance environnementale. Cet indice intégrateur visera & améliorer notre compréehension des
relations existantes entre les marqueurs d’intégrité et de fonctionnalité ainsi que leur complémentarité.
Cependant, quelques verrous restent encore a lever afin de réaliser une bonne interprétation des mesures
cellulaires. En ce sens, des efforts sont entrepris pour développer la mesure des télomeres et de la télomérase,
apportant une information essentielle sur «1’age » des hémocytes, support du développement de nos
marqueurs. Ces questionnements sont d’autant plus importants qu’on ne connait pas, chez les bivalves, le
centre hématopoiétique ainsi que le turn-over des cellules. La mesure de la longueur des téloméres pourrait
donc également devenir un marqueur a part entiére pouvant compléter 1’indice global « hémocytes ».

En ce sens, ’ensemble des données acquises autour de 1’hémocyte et leur intégration au sein d’un
indice global, comme proposée dans la prochaine phase du PIREN Seine, viendra amender les travaux de
caractérisation de valeurs de référence et de valeurs seuils des biomarqueurs, actuellement mis en place dans
le cadre du projet EQUAL (Développement d’une approche intégrée pour l'évaluation de la qualité des
masses d’eau du bassin versant de la Meuse ; Porteur : Pr. A. Geffard — UMR-I 02 SEBIO; soutien financier
de I’Agence de I’Eau Rhin-Meuse-AERM) en vue de définir un indice global de 1’état de contamination et de
santé des organismes exposes.

3.2. Utilisation de la dreisséne dans la bio-indication de la contamination biologique des
masses d’eaux

Bien que moins documentée que pour la détection de C. parvum et G. duodenalis, la capacité de la
dreissene a accumuler T. gondii lors d’expérimentations in situ a précédemment été observée lors
d’encagement sur différents cours d’eau (Kerambrun et al. 2016), ainsi qu’une absence de stress des
individus durant la période d’encagement. La présente étude conforte ces observations avec une détection
plus importante pour ce protozoaire par rapport a G. duodenalis et a C. parvum, ce dernier n’ayant été
détecté que dans une dreissene a Marnay-sur-Seine lors de la campagne 2016 en période de hautes eaux. Or,
de précédentes études ont montré la capacité d’accumulation des oocystes de C. parvum par la dreisséne
(Grazcyk et al. 2001, Graczyk et al., 2003 ; Palos Ladeiro et al. 2014). Ainsi, les résultats observés dans cette
présente étude pourraient indiquer une absence de contamination des eaux par ce protozoaire durant les
périodes d’encagement. Au contraire, la contamination des eaux a T. gondii est beaucoup plus marquée et
semble étre présente aussi bien dans un milieu rural (Marnay-sur-Seine) que dans un milieu urbain (Bougival
et Triel-sur-seine). Les félidés sont les hétes définitifs pour T. gondii. Or ’abondance des félidés (chats
domestiques) est corrélée positivement avec le nombre de fermes et également avec la forte anthropisation,
parametres qui peuvent expliquer les résultats obtenus.

Concernant la problématique des cyanobactéries, Ainsi les teneurs en toxines libres et liées dans les
tissus de la dreisseéne en novembre 2016 (T3 semaines de la campagne 2) montrent que des cyanobactéries
ont été présentes dans les 3 sites de Marnay, Bougival et Triel lors des 2 premieres semaines de novembre.
En revanche, en décembre 2016 (T8 semaines), seules des microcystines totales sont relevées dans les tissus,
a de plus fortes teneurs a Marnay et Triel qu’a Bougival et a des plus fortes teneurs qu’en novembre pour ces
deux sites, suggérant une contamination du milieu par les cyanobactéries ayant eu lieu entre mi- novembre et
le tout début du mois de décembre uniquement. Globalement, ces valeurs d’accumulation restent de 1’ordre
du ng g™ poids sec et sont donc modérées par rapport aux teneurs reportées dans la littérature, allant jusqu’a
plusieurs dizaines de pg g™ poids sec. Ces résultats montrent donc la présence de cyanobactéries
productrices de microcystines dans tous les sites aux mois de mai, novembre et décembre 2016, et
uniquement a Triel en juillet 2016. Cependant, les densités de cyanobactéries dans la colonne d’eau ont
probablement été limitées, sans phénomene de prolifération intense (bloom). Ces résultats sont cohérents
avec I’hydrologie de ces sites. En effet, les forts débits de la Seine limitent les développements intenses des
cyanobactéries comme on peut les observer en milieux stagnants.

PIREN-Seine - Rapport de synthese phase V11 (2019) — Vol 6, Devenir des contaminants

110



Rapport de synthése PIREN-Seine (2019) Vol 6, Chap 6 — La dreisséne comme bioindicateur de la contamination

Les résultats de bioaccumulation en protozoaires pathogénes et en toxines démontrent I’intérét de
’utilisation d’organismes intégrateurs comme la dreisséne afin de révéler leur présence, bien qu’en faibles
concentrations pour les toxines, dans un milieu courant comme la Seine, et pourrait aider a estimer
I’écodynamisme et le risque pour la santé de ces contaminants.

3.3. Perspectives

Les travaux menés dans le cadre de la phase VII du programme PIREN Seine renforcent I’ intérét des
organismes intégrateurs comme la dreissene ainsi que des réponses biologiques (biomarqueurs de
génotoxicité/immunotoxicité) autour de 1’hémocyte, pour la biosurveillance des risques chimiques et
sanitaires liés a la contamination des masses d’eaux. Il est proposé dans la prochaine phase du PIREN Seine
de poursuivre, de la cellule a I’individu, le diagnostic écotoxicologique des masses d’eaux a une plus large
échelle (10 a 15 sites suivis annuellement). Ces sites représenteront des points de captages et de rejets des
eaux, permettant ainsi I’identification des voies d’entrée puis de transfert des contaminants chimiques et
biologiques dans le milieu puis dans le biote. Les sites d’étude seront définis sur la base de I’historique des
actions menées au sein du PIREN-Seine et de la Zone Atelier Seine pour la définition de sites pilotes ainsi
gue des réseaux de mesures/surveillance existants en Seine (ex : Réseau MeSeine). En complément des
réponses biologiques et des analyses de la contamination chimique, la contamination biologique des cours
d’eau sera renforcée par la mesure de bactériophages ARN F-spécifiques (FRNAPH) dans les tissus de
dreissénes, indicateurs de la contamination virale. Ainsi, la prochaine phase permettra de positionner la
moule zébrée dans une double stratégie de biosurveillance : une biosurveillance sanitaire et une
biosurveillance environnementale a 1’échelle de I’ensemble du bassin parisien.
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