Tableau II1.2 : Paramétres

pour les isothermes de sorption.

K (mg!" L™ kgD n r?

Sédiment EUP 24,7 1,37 0,992

Diuron EBO 35,7 0,94 0,848
Sable ES - - -

Sédiment EUP 84,9 1,23 0,977

3,4 DCA EBO 52,3 1,38 0,816
Sable ES - - -

Les paramétres ont été calculés d’aprés le modéle de Freundlich : g = K.Ce" (12 : coefficient de corrélation).
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RESULTATS et DISCUSSION : CHAPITRE 2

Sélection de souches

La mise en oeuvre d’un procédé de dépollution efficace dans le bassin d’orage (BO)
auquel nous nous référons — celui de Rouffach — nécessite d’augmenter le temps de résidence des
polluants au sein de cet ouvrage afin qu’il soit compatible avec la vitesse du traitement
biologique. La sélection de matériaux sorbants adaptés aux polluants (§ III.1) répond a cette
préoccupation en favorisant le découplage du temps de séjour hydraulique de celui des polluants.
Il faut maintenant améliorer le traitement biologique des polluants organiques et métalliques
considérés dans 1’étude, bien qu’une atténuation naturelle existe dans le BO mais se révele
insuffisamment performante. Par ailleurs, aucune donnée n’existe sur les mécanismes impliqués :
atténuation d’ordre purement physico-chimique et/ou biologique ? L’objectif de cette partie
consiste donc a sélectionner la composante bactérienne qui assurera la biodégradation des
polluants organiques et augmentera le taux de phytoextraction du cuivre, en vue d’essais de
bioaugmentation associée a la phytoextraction (dans le cas du cuivre). Pour cela, un état des
lieux de départ de la microflore du BO a été entrepris afin d’avoir quelques données sur
I’écologie microbienne de cet écosystéme particulier et de les prendre en compte dans le choix de
la (des) bactérie(s) retenue(s). Par la suite, a partir d’isolats bactériens cultivables extraits du
sédiment du BO, les individus tolérants a des teneurs importantes en glyphosate, diuron, 3,4-
DCA et cuivre ont fait I’objet d’une sélection dans la perspective d’utiliser ensuite 1’isolat le plus
performant lors des essais de bioaugmentation. Un témoin sans bactéries a été réalisé pour chaque
polluant afin de mettre en évidence une éventuelle sorption du glyphosate, diuron et 3,4-DCA sur
les contenants employés mais ce témoin n’a pas pris en compte de possibles phénomenes de
biosorption. Aksu (2005) rapporte de tels phénoménes pour les pesticides, mais la littérature reste
pauvre sur le sujet et contradictoire. Par prudence, nous parlerons donc de dissipation pour
désigner le phénoméne responsable de la baisse des concentrations en polluants dans notre étude
bien qu’au regard des quantités dissipées, la plupart du temps importantes, la part de la

biosorption soit minoritaire par rapport a celle de la biodégradation.
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Mises a part les analyses de structure de la communauté bactérienne réalisées a partir des
prélevements de sédiment brut (§ II1.2.1.2.), ’ensemble de 1’étude ne concerne que des
populations bactériennes cultivables. On ne le rappellera donc pas systématiquement dans la suite
du manuscrit, pour des raisons de lourdeur stylistique, bien que cela soit sous-entendu.

Lors de ce travail, un attachement particulier a ét¢ accordé a la distinction entre les isolats
de stratégie de croissance dite r et ceux de stratégie K : cette distinction a surtout été faite dans le
cas de souches pures (Hashimoto et Hattori 1989, De Leij et coll. 1993) alors que cette distinction
se révele plus délicate lorsqu’il s’agit de consortia bactériens. Néanmoins nous continuerons a
employer la terminologie 1/K en étendant le sens de ce terme a notre étude, 1’objectif étant de
distinguer plus globalement les populations ou communautés bactériennes a croissance rapide ou

lente.
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2.1. Caractérisation préliminaire du sédiment

Le sédiment du bassin d’orage étudié a été caractérisé a la fois de maniere quantitative,
par dénombrement de la microflore totale en fonction de la stratégie de croissance et des points
de prélevement étudiés et qualitative, par analyse de la structure de la communauté bactérienne.
Les caractéristiques microbiologiques ont été reliées a certaines caractéristiques physico-

chimiques.

2.1.1. Physico-chimie

Quatre points de prélevement ont été définis (cf. § 11.1.2. et § I1.2.1.1., figure I1.3 de la
partie Matériel et Méthodes). Les points 1, 2 et 3 sont peu différenciés (Hunault 2005,
observations de terrain) avec de 1’eau présente par intermittence mais se démarquent en revanche
du point 4 inondé de maniere quasi-permanente. Le point 3 a un statut particulier puisqu’il se
situe a la confluence des deux entrées d’eau, délimitant les zones d’influence des deux arrivées
d’eau. De ce fait la qualité de 1’eau est supposée étre une moyenne de celle des points 1 et 2. Les
différences de caractéristiques physico-chimiques entre le sol viticole du bassin versant situé¢ en
amont du BO et le sédiment du BO (tableau II.1.) s’expliquent a la fois par la nature des
particules accumulées préférentiellement dans le BO et I’hydromorphie de ce dernier. Le
sédiment contient plus d’argile (433g.kg™! contre 229¢g.kg™!) et de limons fins (327g.kg! contre
289g kg!) et donc moins de limons grossiers (92g.kg! contre 268g.kg™!) et de sable fin (51g.kg!
contre 94g.kg!). Ainsi la CEC du sédiment est plus élevée d’environ 50% malgré un plus faible
taux de matiére organique. De manicre analogue, certains ¢léments (tel le phosphore et les
carbonates) sont moins présents dans le sédiment. Le pH du sol et du sédiment sont proches
malgré les différences de composition indiquées ci-dessus probablement a cause de
I’hydromorphie du BO. Globalement, ces données montrent une différence notable entre les
propriétés physico-chimiques du sol et du sédiment, de méme que des différences au sein du BO

(P2 et P4).
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A la lumiére de ces quelques différences dans les caractéristiques physico-chimiques, on
peut fortement supposer que les caractéristiques de la composante biotique, dont
microbiologique, sont é¢galement tres différentes. Par conséquent, si le procédé de dépollution
doit ére mis en place dans le BO, il peut étre préférable de partir du sédiment que du sol viticole
pour la sélection de souches. En effet les différences qualitatives des caractéristiques
hydrologiques et de certains paramétres physico-chimiques constatées d’une part entre le sol
viticole et le sédiment et d’autre part entre les quatre points de prélévement sont susceptibles de
modifier les paramétres structurels et fonctionnels des communautés microbiennes comme cela a
déja été rapporté a plusieurs reprises (Drenovsky et coll. 2004, Gutknecht et coll. 2006, Mentzer
et coll. 2006, Truu et coll. 2009). L’étude de Mentzer et coll. (2006) montre par exemple que
I’abondance des différentes communautés (Gram+, Gram-, anaérobies, champignons
mycorhiziens et champignons saprotrophes) varie suivant le régime hydrologique (inondation une
fois en début de saison, inondation réguliére, inondation constante). L’étude de Truu et coll.
(2009) rapporte quant a elle un effet du type de zone humide artificielle (flux de surface ou de
subsurface) sur la biomasse microbienne et le nombre de colonies. Notons enfin que dans le cas
d’une ZHA a flux horizontal subsurfacique construite et étudiée en laboratoire et alimentée par
des effluents brassicoles, une étude menée par Baptista et coll. (2008) a montré que la répartition
de la diversité bactérienne n’était pas corrélée a I’emplacement des points de prélévement. Nous
avons décidé dans la suite de cette partie d’étudier la population bactérienne totale sur I’ensemble
des points de prélévement et la structure de la communauté bactérienne des points 2 et 4
uniquement, les analyses TTGE étant lourdes a mettre en place. Les points 2 et 4 ont été choisis
car ce sont les points dont les caractéristiques physico-chimiques difterent le plus entre les quatre
points de prélévement, ce qui se refléte probablement dans la structure de la communauté

bactérienne.
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2.1.2. Analyse microbiologique

Population totale : sur la figure II1.4 est représentée la population cultivable totale,
comparant les horizons pour chaque point (figure I11.4.a) et les points pour chaque horizon
(figure I11.4.b). Lorsque I’on compare les concentrations bactériennes des différents horizons
pour un point de prélevement donné, aucune différence significative n’apparait (P < 0,05, figure
[I.6.a). De méme, la population (10°-10"UFC.kg !sediment frais) n’est pas significativement
différente selon le point de prélévement ; le nombre de colonies est en moyenne légérement plus
¢levé au point 4 sans que cela soit significatif (figure I11.4.b.). Globalement, le nombre total de
microorganismes suivant le point de prélévement ou I’horizon est proche. Ceci est en désaccord
avec les observations de Truu et coll. (2009) et celles de Mentzer et coll. (2006) mais rejoint celle
faite par Krasnits et coll. (2009) sur la population microbienne d’une ZHA a flux horizontal
subsurfacique (donc de méme configuration que le BO d’étude). Dans leur étude, la répartition
des populations est uniforme dans le bassin et donc peu influencée par les parameétres spatiaux.
Ils observent par contre une variation, bien que faible, de la population totale avec la profondeur,
pour les prélévements aux profondeurs de 0,1-0,2m, 0,3-0,4m et 0,5-0,6m. Dans notre cas,
I’absence de différence selon la profondeur s’explique sans doute par le peu de différence de
profondeur des deux horizons prélevés (0-0,05m et 0,05-0,1m). Ce premier résultat sert de base a
la suite de notre étude, puisque le développement de notre procédé par bioaugmentation se base
sur I'utilisation de bactéries cultivables et donc obtenues par des protocoles d’extraction et de
culture similaires. Ces données de population a elles seules ne nous permettent certes pas de tirer
de conclusion sur la dynamique des communautés bactériennes dans le BO pour I’instant, mais
nous renseignent au moins sur ’existence de bactéries cultivables également répartie dans le
sédiment du BO. Les valeurs obtenues sont cohérentes avec des résultats déja obtenues pour des

ZHA, de I’ordre de 10°-10'2 UFC.kg! (Calheiros et coll. 2009).
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Figure I11.4 : Population bactérienne cultivable initiale selon les points de prélévement.

Les valeurs de population sont indiquées au pied des barres. 2 : point de prélévement n°2 ; 4 : point de prélévement n°4.
HI : horizon 0-5cm ; H2 : horizon 5-10cm rhizosphérique ; HNA : horizon 5-10cm non rhizosphérique. Les écarts-types
sont représentés par des barres verticales et n’apparaissent pas en cas de nullité. Les symboles situés au-dessus des
barres indiquent les groupes de similitude déterminés par ANOVA (P < 0,05).
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Stratégies de croissance : la répartition de la population bactérienne entre stratégie de
croissance de type r et stratégie de croissance de type K est indiquée sur la figure II1.5. On note
peu de différences entre les deux points de préleévement, ainsi que la prédominance des bactéries
a stratégie de croissance de type K, dont la proportion est comprise entre 54 et 81%. Ceci peut
s’expliquer par le fait que le sédiment dans le BO est relativement oligotrophe ce qui favorise ce
type de population (Stesntrém et coll. 2001, Van Elsas et coll. 2005). On remarque enfin que le
pourcentage de stratégies K est toujours le plus €levé, en moyenne, dans I’horizon H2. On peut
expliquer ceci par sa localisation plus en profondeur par rapport a I’horizon HI et par son
caractere rhizosphérique comparé a I’horizon HNA, ce qui le rend donc moins sujet a des
variations physico-chimiques (contact avec les pesticides qui transitent périodiquement par le BO
et apport en continu d’exsudats racinaires). La stabilit¢ (relative) des conditions physico-
chimiques dans 1’horizon H2 favoriserait donc plutdt les populations a stratégie de croissance

lente.

Analyse de diversité bactérienne : les échantillons de sédiment prélevés a I’automne
2006 ont été analysés par PCR-TTGE dont les résultats ont ét¢ soumis a une analyse en
composantes principales (ACP).

Les deux premiers axes totalisent 91% de la variance (Figure II1.6) donc la représentation
des points dans le plan constitué par ces deux axes exprime en quasi-totalité¢ les distances-
corrélations entre les points. Au sein de chaque point de prélévement, les ellipses sont disjointes,
ce qui indique que les différents horizons présentent des structure de la communauté bactérienne
significativement différentes. On voit aussi un effet di a la présence de la rhizospheére, puisque
les horizons H2 et HNA sont distincts sur I’ACP. Cette variation de la structure de la communauté
bactérienne due a la rhizosphére, partie intégrante de I’effet rhizosphére, est bien connue
(Cunningham et coll. 2005, Berg et coll. 2009, Buée et coll. 2009, Wang et coll. 2009c). Les
résultats de notre étude rejoignent ceux obtenus a partir de ZHA par Calheiros et coll. (2009) et

Sleytr et coll. (2009) qui ont montré que la diversité microbienne était influencée par les plantes.
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Figure I11.5 : Répartition de la population bactérienne selon les points de prélévement en fonction de

la stratégie de croissance.
a : point de prélévement 2 ; b : point de prélevement 4.
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Figure I11.6 : Diversité microbienne au sein du bassin d’orage.

Les différentes origines de prélévement sont indiquées et associées a un code couleur. Les segments représentent les
ellipses de corrélation associées a chaque origine de prélévement et sont ici plates. Les points annotés de la méme fagon
correspondent aux duplicats. Les axes représentés sont les deux premiers axes obtenus lors du calcul.
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Si I’on s’intéresse a une analyse a 1’échelle du point de prélévement, on constate par contre des
structures non significativement différentes. Ces résultats sont conformes a ceux obtenus par Truu
et ses collaborateurs en 2005 : ils ont constaté que la diversité microbienne au sein d’une ZHA a
flux horizontal de subsurface variait plus suivant I’horizon de prélévement que suivant le point de
prélevement. L’étude de Krasnits et coll. (2009) montre également une variation de la diversité
microbienne selon la profondeur. La décision de n’analyser que les points 2 et 4 se trouve donc
confortée a posteriori par cette absence de différence entre les structures de la communauté
bactériennes selon le point de prélevement. En revanche les différences observées en fonction de
la profondeur pourraient avoir des conséquences sur le fonctionnement du BO d’étude,
notamment d’un point de vue fonctionnel. Ainsi une étude de Jackson et coll. (2009) montre que
la variation de diversit¢ microbienne selon la profondeur observée dans une forét inondée
s’accompagne d’un déclin d’activité de certaines enzymes microbiennes extracellulaires
impliquées dans le cycle du carbone, de 1’azote et du phosphore. Une autre étude menée par Van
Dijk et coll. (2009) a montré que la restauration d’une tourbiere entrainait des modifications de
diversité microbienne dans le sol, selon la profondeur, et que cette modification se traduisait par
une modification du taux de minéralisation du carbone. On peut donc penser que les variations de
structure de la communauté bactérienne observées dans le BO s’accompagnent d’une variation
fonctionnelle avec des répercussions sur le niveau de dissipation des composés étudiés, qui
peuvent &tre mises a profit dans le cadre de notre étude (capacités de dissipation), ainsi que le

rapportent Kaksonen et ses collaborateurs (2006).

Conclusion : il apparait a I’issue de cette étape que la biomasse totale, la répartition entre
stratégies de croissance et la structure de la communauté bactérienne sont semblables quel que
soit le point de prélevement du BO considéré. Il existe néanmoins au sein des points une variation
de la structure de la communauté bactérienne selon 1’horizon de prélévement, fort probablement
en raison du réle de la rhizospheére, qui laisse a penser que des différences fonctionnelles suivant
les horizons de prélévement peuvent exister. Il convient donc maintenant de tester ces éventuelles

différences par des cultures d’enrichissement polluées.
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2.2. Tri des populations

2.2.1. Sélection de populations bactériennes tolérantes

Le critére de tolérance spécifique a notre étude a été défini par rapport a la présence dans
le BO de quatre contaminants spécifiquement ciblés : le glyphosate, le diuron, le 3,4-DCA
(métabolite de dégradation du diuron) et le cuivre, dont les teneurs dans le sédiment sont
comprises entre 0,002 et 0,07mg.kg! en 2009 tous polluants confondus (cf. tableau II.1). Le
premier critere de sélection consiste a trier les bactéries cultivables extraites du sédiment du BO
en fonction de leur tolérance a des concentrations de ces produits largement supérieures a celles
rencontrées dans 1’environnement, en I’occurrence quelques mg.kg! au lieu de quelques dixiémes
de mg.kg!. Ce choix d’une concentration élevée répond a la volonté de limiter le nombre de
bactéries a étudier par la suite et de pouvoir les utiliser aussi bien pour traiter des pollutions peu
que treés concentrées (traitement des « fonds de cuves » par exemple).

Population totale : les concentrations bactériennes obtenues sont comprises entre 7,9.10°
et 1,6.108UFC.mL"! pour les cultures en milieu MM non pollué¢ et entre 2,0.10¢ et
1,6.10°UFC.mL"! pour les cultures en milieu MM pollué (40mg.L-! de glyphosate, 10mg.L-! de
diuron et 3,4-DCA et 130mg.L-! de cuivre) (figure II1.7). L’ajout de polluants entraine des
variations de population inférieures a 1 log, que I’on pourrait donc qualifier de non significatives,
sur presque tous les points de prélevement. Il peut paraitre surprenant que les polluants a ces
concentrations n’ait pas réduit significativement la taille des populations des différents points de
prélevement. En effet une étude de Cycon et coll. (2009) a montré un effet significatif du diuron a
7,5mg.kg! de sol sur la population totale d’un sol ou les polluants sont censés étre moins
disponibles que dans un milieu liquide. Une explication pourrait venir de la quantité de carbone
dans le milieu de culture rapportée a celle des polluants. Dans notre cas, le milieu utilisé pour la
culture liquide contient 11,5mM de gluconate de sodium et 22,7mM de pyruvate de sodium.
L’ajout de polluants a des concentrations de 237uM pour le glyphosate, 42,9uM pour le diuron et
61,7uM pour le 3,4-DCA ne constitue donc pas un apport significatif de carbone (< 2%) dans le

milieu, ce qui expliquerait le peu de modification de la population totale. Les seules variations de
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Figure IIL.7 : Evolution quantitative de la population bactérienne cultivable du sédiment suite a la
pression de pollution.

En ordonnées, 1’horizon de prélévement. Les points de prélévement sont indiquées en haut a droite de chaque graphe.
En couleur claire : culture non polluée, en couleur foncée : culture polluée ([glyphosate] = 40mg.L-!, [diuron] =
10mg.L!, [3,4-DCA] = 10mg.L"). Les chiffres dans les étiquettes blanches indiquent la variation de population lors du
passage de la culture non-polluée a la culture polluée.
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concentration bactérienne proches de 1 log sont observées pour les horizons HI des points 1, 2 et

3 (augmentation) ainsi que I’horizon HNA du point 1 (diminution).

En moyenne, on constate que dans 1’horizon supérieur ce sont les populations
bactériennes les plus exposées a I’arrivée directe des polluants qui réagissent positivement a
I’ajout de polluants dans la culture liquide ; on peut donc supposer que les populations présentes
dans ces zones se sont adaptées a la présence récurrente de polluants. Ce phénomene est connu
depuis longtemps, puisque des applications répétées d’herbicides a la fin des années 40 se sont
soldées par la dégradation accélérée de ces produits dans les sols dans les années 60 (Arbeli et
Fuentes 2007). D’autres études ont également mis en évidence ce phénomeéne d’acclimatation
dans les sols, pour divers herbicides tels que la simazine (Moran et coll. 2006) ou I’isoproturon
(Sorensen et coll. 2001). Ce phénoméne peut étre particulieérement profitable pour nous puisqu’il
permet de diviser le temps de demi-vie dans le sol de certains herbicides comme le diuron, le
chlorotoluron et la simazine d’un facteur compris entre 1,5 et 6 suivant le produit (Rouchaud et

coll. 2000).

Stratégies de croissance : 1’ajout de polluants se traduit dans les prélévements issus de
I’horizon 1 par ’augmentation de la proportion de bactéries a stratégie de croissance de type r
pour tous les points de prélevement (figure II1.8). Sur I’horizon superficiel - qui regoit les
polluants en premier dans le BO - les populations a stratégie r sont favorisées quel que soit le
point de prélévement. Il est ainsi probable que I’arrivée massive et intermittente de polluants dans
le BO ait sélectionné des populations aptes a gérer ces apports discontinus, d’ou la prédominance
de populations a stratégie r en cas de pollution. Ces résultats sont en accord avec ceux de Kotsou
et coll. (2004) qui, dans une étude sur la réaction d’un sol a ’apport d’un effluent pollué, ont
montré que la proportion de populations a stratégie r augmentait a chaque apport. En fait, ce
déséquilibre en faveur des populations a stratégie r se produit lorsque le milieu est enrichi en
nutriments pas obligatoirement toxiques, tel que le glucose (Stenstrom et coll. 2001, Hu et coll.
1999). L’horizon H2 est comparativement moins en contact avec les polluants que 1’horizon HI,

ce qui défavorise les populations a stratégie r, au profit de celles a stratégie K, mieux adaptées a
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Figure I11.8 : Evolution de la répartition quantitative entre stratégies r et stratégies K en fonction de la
pression sélective.

Pour chaque horizon, les 4 points représentent les points de prélévement du BO. Les entrées et sorties d’eau sont
indiquées par des fleches (graphe de I’horizon H2). La disposition des points reproduit schématiquement la disposition
des points de prélevement dans le BO. En bleu : populations a stratégie K ; en orange : populations a stratégie r. Pour
chaque point, I’histogramme de gauche représente la proportion /K lors de la culture en milieu MM liquide non pollué,
I’histogramme de droite représente la proportion r/K lors de la culture en milieu liquide MM pollué ([glyphosate] =
40mg.L!, [diuron] = 10mg.L"!, [3,4-DCA] = 10mg.L").
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un milieu de composition plus constante (cf. § II1.2.1.2.). Les résultats que nous obtenons
montrent donc que certaines populations dans notre culture ont la capacité d’utiliser les polluants
comme source de nutriments (cas ou les concentrations microbiennes sont supérieures lorsque le
milieu de culture est additionné de polluants). A ce stade, il est cependant impossible de savoir si
la prédominance des populations de I'une ou I’autre stratégie refléte un plus grand nombre

d’individus ou une plus grande diversité bactérienne.

Analyse de la structure de la communauté bactérienne : on observe une modification
de la structure de la communauté bactérienne issue des prélévements de sédiment du BO a la
suite d’une culture en milieu liquide pollué¢ (figure II1.9). L’effet est plus prononcé pour les
populations a stratégie de croissance rapide que pour celles a stratégie de croissance lente. On
constate, pour les populations a stratégie r, que ’effet traitement est plus visible pour le point 4
que le point 2, probablement en raison de I’adaptation plus ancienne aux polluants des
populations issues du point 2. La pollution a pour effet de « niveler » la structure de la
communauté¢ bactérienne, cette dernicre étant alors similaire quel que soit le point de
prélevement, méme si elle différait initialement en I’absence de polluants. On remarque
¢galement un nivellement de la structure lorsqu’on compare les horizons. Le résultat obtenu pour
les populations a stratégie K est un peu différent, les points 2 et 4 présentant une structure initiale
analogue. L’effet de la pollution sur les populations a stratégie K n’apparait pas explicitement.
Les résultats obtenus différent de ceux obtenus par Lupwayi et coll. en 2004 pour qui
I’application d’herbicides dans un sol n’a pas provoqué de changement significatif de la diversité
microbienne du sol, mais en employant des doses homologuées. Ce n’est qu’a des doses
supérieures a ces derniéres que des changements significatifs de diversité microbienne ont été
observées par Cycon et coll. (2009), pour 200mg.kg s de fenitrothion et 150mg.kg s de
diuron. Nos résultats confirment donc ces études puisque nous avons utilisé des doses ¢levées de
polluants et avons travaillé en milieu liquide, dans lequel la disponibilit¢ des polluants est

largement supérieure a celle dans le sol.
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Figure IIL9 : Evolution de la diversité microbienne du bassin d’orage avant/apres pression de
pollution.

Les cultures ont été faites dans un milieu MM liquide pollué¢ ([glyphosate] = 40mg.L-!, [diuron] = [3,4-DCA] =
10mg.L-") (symboles creux) ou non (symboles pleins). L’ACP de gauche est obtenue en comparant les colonies a
stratégie de croissance rapide, chaque point ayant été analysé en duplicat. Celle de droite est obtenue en comparant les
colonies a stratégie de croissance lente, chaque point a été analysé une seule fois. Les axes représentés sont pour chaque
graphe les deux premiers axes obtenus lors du calcul. Les ellipses de corrélation par point de prélévement et modalité
polluée/non polluée ont été ajoutées. La légende est indiquée a droite de la figure pour les populations a stratégie de
croissance rapide et directement a c6té des points pour les colonies a stratégie de croissance lente.
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Conclusion : la population bactérienne totale cultivable n’est pas significativement
modifiée par I’ajout de polluants dans le milieu de culture, excepté pour les cultures issues de
I’horizon superficiel. C’est également dans cet horizon que la modification de répartition entre les
populations a stratégie de croissance rapide (r) et celles a stratégie de croissance lente (K) est la
plus visible : les populations a stratégie r deviennent prédominantes apres 1’ajout de polluants.
Concernant la structure de la communauté bactérienne, 1’effet de la pollution est surtout visible
chez les populations a stratégie de croissance rapide, pour lesquelles la diversité initiale était plus
grande que celle des populations a stratégie de croissance lente ; on observe alors un «
nivellement » de la structure qui devient indépendante du point de prélévement et de 1’horizon.
Ces résultats nous renforcent dans I’idée que 1’on peut trouver des isolats adaptés a la dégradation
de nos polluants au sein du BO. A D’issue de cette ¢tape 564 isolats tolérants au mélange de
polluants ont été obtenus (tableau IIL.3). Il reste donc a préciser si certains se retrouvent a
différents points de prélevement, ou si un méme isolat peut étre présent, pour un point de
prélevement donné, en plusieurs exemplaires. Pour éliminer les colonies redondantes, deux

techniques de différenciation génétique sont utilisées séquentiellement, la RISA puis la RFLP.

2.2.2. Différenciation genétique

RISA-RFLP : a partir des 564 isolats obtenus uniquement sur la base de leur tolérance au
mélange de glyphosate, diuron, 3,4-DCA et cuivre, I’analyse de leur diversité génétique par
RISA puis RFLP a permis de distinguer 209 isolats distincts génétiquement. A chaque étape une
ACP a été réalisée sur les proximités génétiques des isolats. L’ACP effectuée sur la matrice de
similarité¢ obtenue en fin de RISA (Figure II1.10.a) permet de voir que la diversité génétique
bactérienne des populations tolérantes n’est pas liée au point de prélévement, ce qui confirme le
nivellement de la structure de la communautée observé précédemment. Celles-ci sont en effet
toutes équivalentes puisque les ellipses de corrélation déterminées pour chaque point de
prélevement se chevauchent. Cette conclusion est confirmée par I’ACP effectuée sur la matrice
de similarité obtenue en fin de RFLP (Figure II1.10.b). Le tracé des ellipses de corrélation par

horizon de prélévement (Annexe 6) aboutit a la méme conclusion, en RISA comme en RFLP.
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Tableau II1.3 : Récapitulatif du nombre de colonies isolées pour chaque point de prélévement a partir
de la culture de sédiment dans un milieu MM enrichi en Glyphosate, Diuron, 3,4-DCA et Cu.

Le protocole de I’expérience est détaillé dans le paragraphe § 2.2.4. de la partie matériel et méthodes. Le chiffre encadré
en rouge correspond au nombre total de colonies isolées.

Point de prélévement | 1 2 3 4 Sous-total par
stratégie
Colonies a stratégie r 8 106 121 27 262
Colonies a stratégie K | 38 68 107 89 302
Sous-fotal par pointde | g4y 28 116 564
prélévement

0000
ENEAN SIS

26% de la variance totale

Figure III.10 : Proximité
génétique des différents
isolats obtenus.

Les ACP ont été réalisées sur les
corrélations entre les profils
génétiques obtenus par RISA (a)
et RFLP (b). Chaque ellipse de

corrélation correspond a 34% de la variance totale
I’ensemble des données associées
a un point de prélévement. Les

axes représentés sont pour chaque
graphe les deux premiers axes b
obtenus lors du calcul. Les couleurs
des ellipses correspondent aux
couleurs des points de prélévement.

20% de la variance totale

42% de la variance totale
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Dans le cas du BO étudié, ’absence de différence de structure de la communauté bactérienne
entre les points de prélévement choisis (cf. §2.1.1.) pourrait étre rapprochée de I’absence de

différence fonctionnelle des individus isolés constatée par les analyses de RISA et RFLP.

Caractéristiques des isolats : les caractéristiques de provenance des isolats tolérants et
distincts génétiquement sont récapitulées sur la figure IIl.11.a : une majorité d’isolats (41%)
provient du point 3, suivi du point 2 (29%), du point 4 (18%) et enfin du point 1 (12%). La
répartition en termes d’horizons de prélevement est homogene : 38% des isolats proviennent de
I’horizon 5-10cm rhizosphérique, 35% de I’horizon 0-5cm et 27% de I’horizon 5-10cm non
rhizosphérique. Ces chiffres reflétent ceux des isolements faits avant tri génétique (figure III.
11.b). Ils correspondent donc au nombre de colonies isolées suite a la culture liquide, moins les
doublons, qui étaient donc a peu pres en méme proportion pour tous les points de prélévement.
Une ACM sur les différentes caractéristiques (point, horizon de prélévement et stratégie de
croissance) de ces isolats génétiquement distincts a mis en évidence une absence de relation entre
ces parametres (données non montrées). On peut néanmoins remarquer (au moins
qualitativement) que les horizons rhizosphériques fournissent 73% des colonies isolées, (35%

issues de I’horizon H1 et 38% de I’horizon H2).

Conclusion : le tri génétique des colonies isolées a permis de restreindre le nombre
d’isolats de 564 indifférenciés a 209 génétiquement différents, dont la diversité génétique est
semblable selon le point ou I’horizon de prélévement. 37% des isolats sont a stratégie de
croissance rapide, 63% sont a stratégie de croissance lente. Pour certaines origines de
prélevement, I’augmentation forte des populations a stratégie de croissance rapide observée lors
de la culture en milieu pollué permet de penser que des individus intéressants pourraient étre

détectés lors du tri fonctionnel.
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Figure I11.11 : Caractéristiques des isolats tolérants distincts génétiquement.
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Les pourcentages indiqués sur les graphes sont calculés a partir des informations sur les 209 isolats discriminés en fin
de RISA-RFLP (a) et a partir des informations sur les 564 colonies isolées apres les tests de résistance aux polluants
(glyphosate, 40mg.L-!, diuron, 10mg.L'!, 3,4-DCA, 10mg.L"!, cuivre, 130mg.L") (b). La légende est commune au a et

aub.
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2.3. Tri fonctionnel

2.3.1. Performances de dissipation

L’analyse globale des performances de dissipation des isolats (figure I11.12) permet de
constater que cette répartition varie selon les polluants. Les trois-quarts des individus dissipent
moins de 45% du glyphosate et seuls quelques individus en dissipent 85%. Il y a plus d’individus
présentant de bonnes performances de dissipation du diuron qu’il n’y a d’individus présentant de
bonnes performances de dissipation du glyphosate (figure II1.12). La dissipation est moyenne
pour le reste des isolats (les trois-quarts des colonies en dissipent moins de 38%, et la moiti¢
moins de 25%). Pour le 3,4-DCA en revanche, 25% des isolats en dissipent 100% et la moitié le
dissipe au-dela de 90%. On voit que le polluant le plus toxique (cf. tableau 1.10) est finalement le
mieux dissipé par le plus grand nombre d’isolats. Plusieurs raisons peuvent étre avancées pour
expliquer ce résultat : le glyphosate fait partie d’une famille chimique dont il existe des
représentants naturels (composants membranaires, antibiotiques telle la phosphomycine), les
microorganismes ont donc déja évolué pour pouvoir les assimiler en cas de besoin (Huang et coll.
2005, Pelmont 1995). La présence du glyphosate n’exigera donc pas d’adaptation particuliere de
la microflore et pas de dégradation spécifique (ibid.). Sa dégradation se fait d’ailleurs la plupart
du temps par cométabolisme puisqu’il sert quasi exclusivement de source de phosphore, souvent
déja largement présent sous forme inorganique dans le milieu. Une étude de McGrath et coll.
(1997) réalisée sur une centaine de souches bactériennes montre que sur 19 organophosphonates,
15 ne pouvaient qu’étre utilisés comme source de phosphore ; ’apport d’une source carbonée
alternative était alors indispensable pour obtenir une croissance bactérienne, ce qui aurait
tendance a prouver que la dégradation constatée était due a un métabolisme fortuit. Au contraire,
un polluant tel que le 3,4-DCA qui nécessite d’étre dégradé en raison de sa toxicité entrainera une
adaptation spécifique et efficace, par métabolisme actif (Dejonghe et coll. 2002). La répartition
obtenue pour le diuron laisse a penser que sa dégradation est moins simple que celle du 3.,4-
DCA ; une observation qui étayerait cette hypothése est que le nombre d’enzymes a mettre en

ceuvre pour dégrader le diuron est plus grand que pour dégrader le 3,4-DCA (Sorensen et coll.
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Figure I11.12 : Performances de dissipation des isolats (vue globale).
Le diagramme en boites et moustaches représente la répartition des performances de dissipation des 209 colonies
isolées en RISA-RFLP en termes de quartiles, pour chaque polluant. Le trait en gras représente la médiane.
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2003), ce qui peut étre une source de persistance pour le diuron si elles ne sont pas synthétisées
par un seul organisme.

La répartition relative des colonies non dissipantes suivant le point, I’horizon de prélévement ou
la stratégie de croissance (tableau II1.4) suit sensiblement la répartition de la population tolérante
au mélange de polluants (figure III.11). En revanche, le nombre d’isolats ne présentant aucune
capacité de dissipation vis-a-vis d’un polluant augmente avec la toxicité du polluant : 3,9% des
isolats pour le glyphosate, 19,5% pour le diuron et 36,1% pour le 3,4-DCA (tableau II1.4). On
peut enfin noter que les pourcentages de dissipation relevés ont été obtenus dans le milieu ES qui
peut étre considéré comme défavorable car a la fois riche et pauvre : défavorable car il contient
suffisamment de carbone qui pourrait, s’il est plus facilement métabolisable, limiter la
dégradation active de polluants tel que le 3,4-DCA ; défavorable car il ne contient pas
suffisamment de carbone pour assurer la dégradation par cométabolisme de polluants tel que le
glyphosate. Cependant 1’objectif de mise au point du procédé implique l’utilisation d’un tel
milieu, car la dégradation in situ se fera dans des conditions nutritives qui seront loin d’étre

1déales.

La figure III.13 présente la répartition des performances de dissipation de manicre
détaillée pour chaque polluant. Ces diagrammes ne prennent en compte que les isolats qui
dissipent.

Glyphosate (figure II1.13.a) : les points 1 et 4 présentent des distributions analogues et
comprennent les isolats qui dissipent le plus (un chacun). Les populations issues du point 3 n’ont
qu’un représentant performant pour la dissipation et les populations issues du point 2 sont les
moins performantes. Les populations les plus performantes pour la dissipation du glyphosate sont
issues des horizons rhizosphériques, méme si la moyenne des populations est quasiment au méme
niveau de dissipation pour tous les horizons de prélevement (Iégérement plus faible pour H1). On
a donc ici confirmation que la rhizosphére permet 1’établissement de populations particulierement
intéressantes du point de vue fonctionnel pour notre étude. On voit par contre que ce sont
préférentiellement les populations a stratégie de croissance lente qui dissipent le glyphosate : les

trois isolats capables de dissiper le glyphosate a plus de 80% sont en effet a stratégie K. Par
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Tableau I11.4 : Nombre, origine et stratégie de croissance des colonies distinctes non dissipantes pour
chaque polluant.

Point de prélévement Horizon Stratégie Total (% des
1 2 3 4 HlI H2 HNA r K | colonies isolées)
glyphosate 0 3 3 2 5 3 0 3 5 8 (3,9%)
diuron 6 12 13 9 15 15 10 8 32 40 (19,5%)
a 3,4-DCA 9 28 24 13 34 23 17 8 66 74 (36,1%)
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Figure II1.13 : Performances de dissipation des isolats (vue détaillée).
Les diagrammes en boites et moustaches représentent la répartition des performances de dissipation des 209 colonies
isolées en RISA-RFLP en termes de quartiles. Le trait en gras représente la médiane. Les valeurs particuliéres sont
reportées sur les diagrammes. Les diagrammes situés dans la colonne de gauche indiquent les performances par point de
préléevement, ceux situés dans la colonne du milieu indiquent les performances par horizon de prélévement et ceux
situés dans la colonne de droite indiquent les performances par stratégie de croissance. a : glyphosate, b : diuron et ¢ :

3,4-DCA.
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contre, la dissipation atteint 60% au mieux pour les populations a stratégie de croissance rapide.
Cette dissipation préférentielle par les populations a stratégie de croissance lente confirme les
observations d’études antérieures sur la dégradation du glyphosate par cométabolisme. De
nombreuses €tudes rapportent ainsi la dégradation du glyphosate comme seule source de P ou de
N (Pipke et coll. 1988, Jacob et coll. 1988, Liu et coll. 1991, Dick et coll. 1995, Penaloza-
Vasquez et coll. 1995, Bujacz et coll. 1995, Krzysko-Lupicka et coll. 1997, Obojska et coll. 1999,
2002, Lipok et coll. 2007). Les vitesses de dissipation obtenues pour les isolats de notre étude
sont inférieures a celles obtenues dans la littérature (tableau II1.5), mais elles ont été obtenues

dans un milieu défavorable car contenant du phosphore et de I’azote.

Diuron (figure III.13.b) : les populations issues des points 1, 3 et 4 ont quelques
représentants qui dissipent le diuron a hauteur de 96% et plus, contrairement aux populations
issues du point 2 pour lesquelles la dissipation atteint 49% au maximum. Le gros de la population
présente sensiblement les mémes performances de dissipation quels que soient les points de
prélevement, les populations issues du point 2 étant légeérement en retrait. On trouve des isolats
performants pour la dissipation dans chaque horizon de prélévement, mais c’est dans 1’horizon
superficiel qu’on en recense le plus et qu’ils sont les plus performants. On voit également des
différences de dissipation suivant la stratégie de croissance des isolats, la moiti¢ de la population
a stratégie r dissipant moins de 20% de diuron, la moitié¢ de la population a stratégie K dissipant
moins de 30% de diuron. Les vitesses de dissipation obtenues pour les isolats de notre étude sont
inférieures a celles obtenues dans la littérature (tableau II1.6), mais elles ont ét¢ obtenues dans des
conditions ou le diuron n’est pas la seule source de C, ce qui semble défavorable a sa

dégradation. Ceci pourrait indiquer une dégradation du diuron par métabolisme actif.

3,4-DCA (Figure I11.13.c) : les performances de dissipation sont trés bonnes pour tous les
points de prélevement avec un maximum de 100%, le minimum étant de 1,4%. Le point 1 est le
plus contrasté, ou les isolats sont soit trés bons soit trés mauvais. Chaque horizon comprend des
isolats qui dissipent 100% du 3,4-DCA, mais ceux issus de I’horizon 1 sont les plus performants,

puisque trois quarts de la population dissipe plus de 70% du 3,4-DCA et que le taux de
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Tableau IILS5 : Performances de dégradation aérobie du glyphosate.

Microorganisme Vitesse de dégradation™ (mg.L".h"') Conditions de culture Référence
Pseudomonas 1,7 seule source de P Kent Moore et coll. 1983
Pseudomonas 1,1 seule source de P Dick et Quinn 1995a

Penicillium 0,34 seule source de P Krzysko-Lupicka et coll. 1997
Streptomyces 4,3 seule source de P et N Obojska et coll. 1999
bactéries 0<V<0,36 milieu de culture ES présente étude

* Vitesse de dissipation pour la présente étude.

Tableau I1L.6 : Performances de dégradation du diuron.

Microorganisme Vitesse de dégradation™ (mg.L-.h’") Conditions de culture Référence
non identifié 0,07 -0,1 anaérobie Attaway et coll. 1982
non 1dern.t1ﬁe 0,28 aérobie Cullington et Walker 1999
(bactérie)
Beauvaria bassiana 0,24 aérobie - seule source de C Tixier et coll. 2000
Pseudomonas 2,1 aérobie - seule source de C El-Deeb et coll. 2000
bactéries 0<V<0,1l aérobie - milieu de culture ES présente étude

* Vitesse de dissipation pour la présente étude.
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dissipation le plus bas est de 15%, contre 2% pour les horizons 2 et HNA. Enfin on note une nette
prédominance des isolats a stratégie de croissance rapide dans la catégorie des forts dissipants du
3,4-DCA. Pour les isolats a stratégie de croissance lente, le minimum de dissipation est de 1,4%,
le maximum de 100% (peu d’individus) . Les vitesses de dissipation obtenues pour les isolats de
notre ¢tude sont inférieures a celles obtenues dans la littérature (tableau II1.7), mais elles ont été

obtenues dans des conditions ou le 3,4-DCA n’est pas la seule source de carbone.

Comparaison : Les meilleures performances de dissipation, en considérant la stratégie de
croissance, semblent étre liées a la nature du polluant : alors que les meilleurs dissipants du
glyphosate sont a stratégie K, ceux du diuron se répartissent dans les deux stratégies et les
meilleurs dissipants du 3,4-DCA sont a stratégie r. Une analyse en composantes multiples (ACM)
des liens entre différents parameétres qualitatifs concernant les bactéries et leurs capacités de
dissipation (Fig. I11.14) permet également de relever certaines correspondances. Les capacités de
dissipation ou au contraire I’absence de capacités de dissipation du diuron et du 3,4-DCA
apparaissent ainsi étre liées. Les isolats incapables de dissiper le diuron sont en effet incapables
de dissiper le 3,4-DCA. Ceci peut s’expliquer car une bactérie qui ne dégrade pas le 3,4-DCA ne
pourra pas dégrader complétement le diuron, puisque la dégradation de ce dernier passe par la
dégradation du 3,4-DCA. Inversement la capacité a dissiper le diuron s’accompagne de la
capacité a dissiper le 3,4-DCA, le pool enzymatique nécessaire pour dégrader le 3,4-DCA étant
inclus dans celui nécessaire pour dégrader le diuron. Ce résultat est encourageant puisque des
études sur la biodégradation bactérienne du diuron ont constaté que le métabolite obtenu était le
3,4-DCA mais que celui-ci n'était pas dégradé plus avant (Ellis et Camper 1982, Cullington et
Walker 1999, Turnbull et coll. 2001a, b, Widehem et coll. 2002). Ici il semblerait que la
dissipation du diuron et celle du 3,4-DCA aillent de pair, donc la dissipation du diuron va au-dela
du 3,4-DCA. Enfin, ’ACM (figure I11.14) fait ressortir le fait que la dissipation du diuron et du
3,4-DCA est liée a la rapidité de croissance des microorganismes : les parametres « dissipation du
diuron » et « dissipation du 3,4-DCA » sont proches du paramétre « r », tandis que les parametres

« non dissipation du diuron » et « non dissipation du 3,4-DCA » sont proches du parametre « K ».
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Tableau I11.7 : Performances de dégradation du 3,4-DCA.

Microorganisme Vitesse de dégradation™ (mg.L-.h’") Conditions de culture Référence
non identifié 0,004 anaérobie Travkin et coll. 2002
Aspergillus niger 0,33 aérobie Tixier et coll. 2002
Pseudomonas 1,5 aérobie Travkin et coll. 2003
Variovorax 0,25 aérobie - seule source de C Dejonghe et coll. 2003
bactéries 0<V<0,l aérobie - milieu de culture ES présente étude

* Vitesse de dissipation pour la présente étude.
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Figure I11.14 : Corrélations entre caractéristiques géographiques et fonctionnelles des isolats.

L’ACM a été réalisée sur les parametres point de prélevement («P1», «P2», «P3» et «P4»), horizon de prélevement
(«Hl», «H2» et <kHNA), stratégie de croissance («r» et «K»), dissipation du glyphosate («gly», «pas gly»), dissipation
du diuron («diu», «pas diuy) et dissipation du 3,4-DCA («dca», «pas dca»). Les axes représentés sont les deux premiers
axes obtenus lors du calcul.
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Ceci semblerait indiquer que la dissipation du diuron et du 3,4-DCA par les isolats obtenus dans

notre étude procede d’un métabolisme actif.

Conclusion : les différences entre points de prélevement s’averent étre plus d’ordre
fonctionnel que d’ordre génétique, ce qui pourrait s’expliquer par des processus évolutifs
différents de souches génétiquement proches a 1’origine. Chez les bactéries les plus en contact
avec les polluants, les génes impliqués dans leur dissipation s’expriment ; pas chez les autres. Les
différences entre polluants se reflétent alors dans les capacités de dissipation ou de non-
dissipation et dans la stratégie de croissance des bactéries pour lesquelle les performances de
dissipation sont les plus ¢levées. La derniére étape de cette partie de I’étude est maintenant de
sélectionner la population bactérienne remplissant au mieux les conditions imposées, a savoir une

bonne dissipation des trois polluants et la capacité a complexer le cuivre.

2.3.2. Choix d’un consortium

Critéres : Nous avons jusqu’a présent évoqué uniquement les capacités de dissipation des
polluants sélectionnés pour nous guider dans notre choix de ’individu le plus performant pour
notre procédé de dépollution. Cependant un autre volet de I’étude, qui n’est pas I’objet de ce
travail, est de réaliser la phytoextraction du cuivre conjointement a la dissipation des polluants
organiques (travail de thése de David Huguenot). Ainsi des tests de complexation du cuivre ont-
ils été réalisés parallelement a 1’étude sur les molécules organiques pour déterminer les
performances des 209 isolats dans ce domaine. Les résultats obtenus sont binaires, du type
complexation / non complexation du cuivre. La synthése de ces différents résultats a été faite a
I’aide d’une ACP réalisée sur les performances de dissipation des polluants organiques a laquelle
on a superposé¢ le résultat du test cuivre (figure I11.15). On note sur cette figure une ligne dans le
quart supérieur droit, qui correspond aux isolats ne dissipant ni le diuron ni le 3,4-DCA. Les
meilleurs isolats sont situés dans le quart inférieur gauche de la figure, dans lequel on ne trouve
finalement qu’un isolat, le n°106, qui réunit I’ensemble des critéres. Il complexe le cuivre, dissipe

le glyphosate a 57,2%, le diuron a 98,9% et le 3,4-DCA a 92%. 1l est issu de I’horizon superficiel
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Figure II1.15 : Choix du consortium pour la bioaugmentation.

L’ACP a été réalisée sur I’ensemble des consortia distincts isolés. Symboles pleins : consortia capables de complexer le
cuivre. Symboles vides : consortia incapables de complexer le cuivre. Les axes du repére sont les deux premiers axes
obtenus lors du calcul. En Iégende en bas a droite, le cercle des corrélations. L’axe orange indique la répartition des
performances de dissipation pour le glyphosate (+ : forte dissipation, - : faible dissipation), 1’axe vert pour le diuron (+ :
forte dissipation, - : faible dissipation) et I’axe violet pour le 3,4-DCA (+ : forte dissipation, - : faible dissipation). Les
numéros indiquent des isolats bactériens (voir § 2.3.2. pour plus de précisions).
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(H1) du point 4 et présente une croissance rapide, de type r. Le plus proche voisin de I’isolat 106
capable de complexer le cuivre est 1’isolat n°111 (également de stratégie r) qui dissipe le
glyphosate a 30,9%, le diuron a 96,5% et le 3,4-DCA a 100%. L’isolat 106 est donc retenu pour
la suite de la mise au point du procédé de dépollution. Des études complémentaires sur le
consortium 106 démontrent le métabolisme actif en jeu lors de la dégradation du diuron et du 3,4-
DCA, puisque ces deux molécules ont été dégradées en tant que seule source de carbone par le

consortium dans un milieu minimum (Farhan 2009).

Séquencage - stabilité des isolats : L’idée était ensuite de poursuivre la caractérisation de
certains isolats particuliers par un séquencage de fragments d’ADN obtenus par TTGE. Pour
certains isolats, les profils obtenus en TTGE se sont révélés étre constitués de plusieurs bandes,
en particulier le 106. Ce ne sont donc pas des souches pures mais des consortia bactériens. Ceci
pourrait expliquer que cet isolat présente de bonnes capacités de dissipation pour trois polluants
organiques différents, sachant que jusqu’a présent seuls des consortia semblent capable de
minéraliser le diuron (Bazot et coll. 2007, Sorensen et coll. 2008). De plus le fait d’étre en
consortium peut permettre aux bactéries le composant de dégrader plus efficacement les polluants
par effet de syntrophisme : ainsi la dégradation d’hydrocarbures dans une culture atteint 90%
pour un consortium isolé d’un sol contaminé mais lorsque les membres isolés du consortium sont
testés dans les mémes conditions de culture, ils ne dégradent plus que 10 a 60% du méme
mélange de polluants (Richard et Vogel 1999). Cependant I’inconvénient de tout consortium est
que I’on ne contrdle pas sa composition (nombre et abondance des especes présentes),
particulierement au fil des repiquages, des étapes de conservation et de tout changement des
conditions de culture. Pour autant, les performances de dégradation observées chez nos consortia
- a la différence de consortia créés artificiellement - sont probablement le fruit d’interactions
stables entre les différentes souches les composant, a la suite de processus naturels de sélection
qui se sont opérés dans le milieu naturel au fil du temps. On ne peut toutefois pas exclure de
modifications qualitatives (modification du nombre de souches) en cas de modifications telles
qu’évoquées plus haut. Tout en étant conscient que 1’analyse par TTGE ne révele pas les

populations minoritaires inférieures a 1% de la population totale (Ogier et coll. 2002, Tailliez et

119



\ [ \ / \ s \ MT
-..‘E-F‘?"‘F‘E‘='Fc B F
- -

’
>

™ >
on wW>
-

B .
A A
L 4 C © T -
' laa . 8 & . _®
D& ‘E-—
F
: 8 sm
Lz |
G
I‘I H‘

Figure II1.16 : Stabilité des consortia apreés cryogénisation.
La TTGE a été réalisée sur des extraits d’ADN issus de cellules fraiches (F) ou cryogénisées (C). Les marqueurs de
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coll. 2002) (figure II1.16), des analyses par cette technique de la biomasse issue de repiquages
successifs et de celle issue d’échantillons cryogénisés ont été réalisées sur les isolats les plus
performants pour évaluer cette stabilité : nous en présentons ici quelques exemples (isolats n°106,
n°154 et n°160 (capables de dissiper les trois polluants) et isolats n°2 et n°174 (100% de
dissipation du 3,4-DCA)). On constate que certains consortia ne sont pas stables (154 et 160)
mais que le 106 (tout comme le 2) est quant a lui stable, ce qui est un avantage pour son
utilisation dans notre procédé. Afin de déterminer I’identité des souches composant le consortium
106, le séquencage du géne 16S de chaque souche du consortium a été réalisé (Farhan 2009). Les
résultats de ce séquencage (Annexe 7) montrent que le consortium est constitué de 6 souches
différentes : Arthrobacter sp., Pseudomonas putida, Delftia acidovorans, Brevudimonas sp. et
deux souches non identifiées (tableau III.8). Ces souches sont considérées comme étant des
PGPR : ainsi en est-il de représentants d’Arthrobacter sp. (Egamberdiyeva 2005, Barriuso et coll.
2008), de P. putida (Meziane et coll. 2005, Kruijt et coll. 2009), D. acidovorans (Tian et coll.
2009) Brevundimonas sp. (Barretti et coll. 2008) et Brevundimonas aurantiaca (Prakamhang et
coll. 2009). Cet effet bénéfique des microorganismes sur la croissance des plantes est intéressant
pour notre étude puisque 1’on souhaite associer ce consortium a des plantes pour la mise au point
du procédé. De plus il est a noter que certaines de ces souches ont déja été répertoriées comme
dégradant des pesticides. Arthrobacter sp. peut ainsi dégrader le diuron (Turnbull et coll. 2001,
Widehem et coll. 2002, Bazot et al. 2006), P. putida (You et Bartha 1982) et D. acidovorans
(Dejonghe et coll. 2003, Bazot et al. 2007) sont capables de dégrader le 3,4-DCA, et certaines
souches du genre Pseudomonas sont capables de dégrader le glyphosate (Dick et Quinn 1995,
Bazot et Lebeau 2009).

Conclusion : Au cours de cette étape de sélection de souches, plusieurs aspects ont été
abordés : la structure de la communauté bactérienne dépend des horizons de prélévement avec un
effet marqué de la rhizosphére (H2 vs. HNA) mais pas des points de prélevement des
microorganismes dans le BO. L’utilisation d’une culture en milieu liquide pollué, suivie d’un
isolement sur milieu solide et conclue par un tri génétique (enchainement RISA-RFLP) a permis

de sélectionner les populations d’intérét pour la dissipation du glyphosate, diuron et 3,4-DCA et

120



Tableau I1L.8 : Identité des souches composant le consortium 106.

d’apres Farhan 2009. Le nombre de différences exprime le nombre de nucléotides différents par rapport a la s€quence
de référence, renseignée sous le numéro d’accession indiqué.

Plus proche voisin Nombre de différences n° d’accession*
1 Arthrobacter sp. 0 AB496410
2 Pseudomonas putida 0 AM411059
3 Delftia acidovorans 0 CP000884
4 Brevundimonas sp. 3 DQ177489
5 Non identifiée n°1 86 EUS535504
6 Non identifiée n°2 83 EUS535504

* Le numéro d’accession a été obtenu a 1’aide du protocole indiqué dans I’annexe 6
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pour la complexation du cuivre. Cette pollution artificielle a notamment eu pour effet de niveler
la diversité des populations a stratégie de croissance rapide. La réactivité des populations vis-a-
vis des polluants a été observée sur la variation de composition /K mais pas sur la population
totale en culture liquide, les polluants n’étant pas en assez grande concentration pour modifier ce
dernier parameétre. Cette variation de 1’abondance relative des stratégies de croissance donne une
indication sur D’affinité de certaines populations vis-a-vis des polluants. Enfin des tests de
dissipation en milieu liquide potentiellement défavorable pour le diuron et le 3,4-DCA autant que
pour le glyphosate ont permis de sélectionner des consortia bactériens dont les performances de
dissipation sont intéressantes au vu du milieu de culture (ES) qui a servi pour la sélection et des
données existantes dans la littérature. L’étape suivante consiste a mettre en oeuvre les différents
¢léments du systéme de traitement (matériaux sorbants, plantes et consortium 106) dans des
expériences en logettes pour confirmer ou non si ’efficacité prometteuse observée en laboratoire

se confirme dans des conditions plus contraignantes et complexes.
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RESULTATS et DISCUSSION : CHAPITRE 3

Expériences en logettes

Pour développer un procédé de dépollution répondant aux contraintes de notre systeme
d’étude — bassin d’orage (BO) recueillant des eaux de ruissellement issues d’un bassin versant
viticole, en quantités trés variables et plus ou moins contaminées — nous avons choisi d’une part
de mettre I’accent sur la rétention des polluants dans le BO. Celle-ci apparait en effet comme une
premicre étape fondamentale afin que le temps de rétention des produits phytopharmaceutiques
dans le BO soit compatible avec celui de I’activité biologique dégradante. Le plus souvent, cette
condition n’est pas remplie sur site, qui plus est lors de certains épisodes orageux. D’autre part,
nous avons mis en ceuvre les techniques de bioaugmentation associées a la phytoremédiation
permettant de traiter les polluants retenus dans le BO. Pour cela, la sélection d’un inoculum
bactérien issu des sédiments du BO d’étude a pour but de pallier 1’inadaptation fréquente des
bactéries au milieu qu’elles sont censées dépolluer ou une biomasse insuffisante de la (des)
population(s) dégradante(s).

Ainsi, le procédé testé dans les expériences en logette est la résultante des deux étapes
précédentes et utilise les ¢léments qui ont fait 1’objet de la sélection : i) matériaux sorbants
adaptés a chaque polluant dans des conditions défavorables, le sédiment et le sable étant retenus
respectivement pour le glyphosate et le diuron/3,4-DCA (cf. § 11.2.3.1.) ; ii) consortium bactérien
— le « 106 » — dissipant le mélange de polluants organiques, complexant le cuivre dans des
conditions nutritives non optimales et possédant une capacité de croissance rapide (stratégie r). A
cette sélection s’ajoute le choix de la plante : le macrophyte Phragmites australis a été choisi en
raison de sa capacité de tolérance a de fortes concentrations en cuivre (données non montrées) et
pour sa rusticité, dans 1I’optique d’un traitement in situ.

Les conditions environnementales difficiles peuvent étre la cause de I’échec d’un procédé
de bioremédiation ; cette dernieére étape de notre étude se focalise donc sur 1’optimisation du
procédé dans des conditions expérimentales intermédiaires entre le laboratoire et le terrain

(microcosmes en conditions semi-controlées). On espere ainsi s’éloigner des conditions optimales
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et controlées du laboratoire pour se rapprocher de celles qui régiraient in situ le fonctionnement
d’un tel procédé, tout en gardant une configuration permettant d’étudier I’efficacité du procédé et
son fonctionnement plus simplement que sur le terrain. La matrice solide utilisée dans les bacs est
un mélange de sable-sédiment dans les proportions 80/20 (m/m) correspondant a la composition
supposée du filtre biologique du BO de Rouffach a I’équilibre.

Nous présenterons dans un premier temps les résultats obtenus chronologiquement. Dans
un second temps, une synthése des résultats de toutes les expériences est présentée parametre par
parametre. Dans un troisieme temps, le role des parametres imposés et de leurs interrelations dans
I’efficacité du procédé est évalué, afin de déterminer la viabilité du procédé mis en place dans

notre étude.

3.1. Résultats

3.1.1. Récapitulatif des expériences et des analyses associées

Par souci de clarté et en guise de guide de lecture nous proposons un tableau récapitulatif
des expériences (tableau II1.9) ainsi qu’un tableau détaillant les conditions expérimentales
(tableau III.10) et les parameétres analysés (tableau III.11) a chaque étape. Les matériaux
sélectionnés lors des tests de sorption, c'est-a-dire le sable et le sédiment, sont utilisés dans la
composition de la matrice solide présente dans les bacs (cf. § 11.2.3.1.). De fagon globale, une
expérience en logettes consiste en un jeu de parametres fixés par [’expérimentateur et
susceptibles de varier d’une expérience a 1’autre (tableau II1.9 & 10) en fonction des résultats :
volume d’eau apporté et régime hydrique associé, concentration en polluants, fréquence des
évenements pluvieux, temps de stockage de 1’eau, inoculation ou non, présence de plantes ou
non, nombre de plantes. Les grandeurs analysées (tableau III.11) peuvent étre de nature physico-
chimique (pH, Eh, humidité, concentrations en polluants) ou biologique (population bactérienne,

biomasse végétale).
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Tableau II1.9 : Tableau synoptique des expériences menées en logettes climatisées.
SC : semi-continu ; I : inoculé ; NI : non-inoculé ; P : planté ; NP : non-planté.

Régime hydrique Inoculation Plantes  Concentration
| batch 61/6NI 6P/6NP -
I batch 31/3NI - ~pg.L-!
IIT | 3x a 15j d’intervalle (SC) 61/6NI - ~0,l-1mg.L!
IV | 3xa 15j d’intervalle (SC) 61/6NI 6 P/6NP ~ 10mg.L!
3x a 7j d’intervalle (6 SC) ~ R
A% batch (6) 61/6NI 12P 10mg.L
VI | 2x a 15j d’intervalle (SC) 61/6NI 6 P/6NP ~ 10mg.L!

Tableau I1L.10 : Détail des conditions expérimentales.

La taille de I’inoculum est de 1,1.10!"" CUF.kg ! sable-sediment pour chaque expérience. SC : régime hydrique semi-continu ;
B : régime hydrique batch ; Cu : cuivre ; gly : glyphosate ; d34d : diuron et 3,4-DCA. Les concentrations indiquées
sont les concentrations initiales théoriques

Inoculation Plantes Régime hydrique (SC)  Régime hydrique (B) Concentrations
I |une fois au début 3, avec tourbe - 3L -
- Cu:300pgL!
II idem - - idem - gly:50pgL!
- d34d:25pg.L!
. - Cu:l,5mglL!
I idem - L.6L ierlllnlnzé}é’i;fange - - gly:2mg.L!
- d34d:400ug.L!
] - Cu:37,5mg.L"!
. ajout de 1,6L en 1h30, 4h ’ i
v idem 3, avec tourbe d é] stockage, 2h de vidange - - gly:50mg.L!
’ - d34d: 10mg.L!
v | apres chaque 4, sans tourbe idem 1,6L idem

événement

. 1
ajout de 1,6L en 1h30, 6h - Cu:56,5mg.L

: - - gly:50mg.L!
de stockage, 2h de vidange _ d34d: 10mgL!

une fois par

VI )
semaine

5, sans tourbe

Tableau I11.11 : Tableau synoptique des paramétres mesurés lors des expériences.

pH Eh Humidité Population Plantes Volumétrie IEplloane] fjpolheic]
eau sédiment
I X b 4 b 4 4 b 4 b 4 b 4 b 4
11 v 4 b 4 b 4 b 4 X 4 4
11 v v v b 4 X v 4 v
v v 4 4 4 4 4 4 4
A% X 4 4 4 4 v 4 4
VI X 4 v 4 4 4 v 4
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3.1.2. Survie de l'inoculum dans le sol (Expérience I)

L’expérience I avait pour but d’évaluer I’effet de I’inoculation du consortium 106 dans le
mélange sable-sédiment en présence d’eau (tableau I11.9). La technique d’évaluation employée
(comptage sur boites) ne permet pas d’identifier avec certitude la part de population imputable a
I’inoculum, puisqu’elle ne permet pas de distinguer les différentes especes présentes. L’effet
¢tudié¢ est donc plus I’installation d’une surpopulation durable qui pourrait étre celle du
consortium 106 ou d’une ou plusieurs autres populations microbiennes ayant utilis¢ comme
source de substrat le consortium 106. Au début de 1’expérience le consortium est inoculé a une
concentration de 1,1.10""UFC.kg"!. La population cultivable dans les modalités inoculées est
significativement plus importante au bout de 7 jours (108-10°UFC.kg") que dans les modalités
non inoculées, ou la population initiale du mélange sable-sédiment (stable au cours de
I’expérience) est de ’ordre de 10’UFC.kg! ; la modalité inoculée-plantée donne la population la
plus importante (figure II1.17). On peut noter une tendance (non significative) a la décroissance
au cours du temps. L’inoculation du consortium a la concentration testée permet donc
d’augmenter significativement la population bactérienne cultivable du mélange sable-sédiment,
sur une durée au moins égale a une semaine. Le maintien de la surpopulation par rapport aux
modalités non inoculées est amélioré en présence de plantes, ce qui peut étre expliqué de deux
manieres : d’une part par D’effet rhizosphere (Anderson et coll. 1993, Arshad et coll. 2007),
d’autre part par la présence de tourbe autour des racines des plantes. Les plantes €taient livrées le
chevelu racinaire enchevétré dans cette matrice, qui peut fournir une niche écologique et des
nutriments aux microorganismes et ainsi permettre d’entretenir une biomasse conséquente
(Golovchenko et coll. 2007), bien qu’une décroissance de la biomasse microbienne apres ajout de
tourbe ait déja été observé (Niemi et coll. 2008). La différence de population entre les modalités
PI et NPI a to est surprenante et pourrait s’expliquer par une plus grande homogénéisation du sol
en 1’absence de plantes, ce qui provoquerait une plus grande dilution de I’inoculum. Cependant a
tot+7j, l’effet d’homogénéisation différentielle s’est estompé alors que celui li¢ a la

bioaugmentation reste significatif.
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Figure II1.17 : Population cultivable totale dans le sol (Expérience I).

PI : modalité plantée inoculée, PNI : modalité¢ plantée non inoculée, NPI : modalit¢ non plantée inoculée, NPNI :
modalité non plantée non inoculée. Les lettres correspondent aux groupes de similitude déterminés par ANOVA (P <
0,05). Les barres d’erreur représentent les erreurs-types.
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3.1.3. Expériences a faibles concentrations en polluants

Expérience 11

Cette expérience avait pour objectif d’évaluer 1’abattement des concentrations en
polluants dans 1’eau et le sol d’un systéme de type batch, c’est-a-dire sans entrée ni sortie d’eau.
L’effet de I’inoculation est étudi¢ avec la mise en place d’une modalité inoculée (une seule fois
au début de I’expérience) et d’une autre non-inoculée. Les concentrations en jeu dans I’eau
introduite dans les microcosmes sont de I’ordre de la dizaine de pg.L-!. Les concentrations dans
le mélange sable-sédiment se sont révélées inférieures a la limite de quantification (10pg.kg™!)
pour le laboratoire d’analyses ; aucune évolution n’a donc pu y étre mise en évidence. Ces
concentrations qui étaient au départ pensées pour étre légérement plus élevées que celles
rencontrées réellement dans 1’eau du BO, de 1’ordre de 1-10pg.L-! pour le glyphosate et le diuron
(Imfeld 2009, communication personnelle), se sont avérées trop faibles pour étre détectées dans
le mélange sable-sédiment a I’aide de la technique analytique employée (ASE suivie d’une
analyse par UPLC/MS-MS). Dans la suite du travail, nous avons donc employé des
concentrations plus élevées pour repasser au-dessus de cette limite de quantification.

Le pH a I’eau du mélange sable-sédiment est resté relativement stable (8 initialement,
tableau II.1) avec des variations entre 8,1 et 8,6 pendant les 3 semaines de I’expérience (données
non montrées). Aucune différence significative n’est observée entre les modalités inoculées et
non-inoculées. L’apport des polluants, les microorganismes et la lame d’eau n’entrainent donc
pas de variations de pH.

Le potentiel redox diminue lors de I’expérience, passant d’une valeur initiale de 520mV
pour la modalité inoculée et 550mV pour celle non-inoculée, témoignant d’un milieu oxydant, a
OmV apres environ 5 jours pour se stabiliser a -280mV en une semaine au plus (figure 111.18)
pour les deux modalités. Aucune différence significative entre les modalités inoculées et non-
inoculées n’est observée au cours de I’évolution du potentiel redox. Le milieu devient réducteur a
cause de la lame d’eau présente en permanence dans les bacs. De telles modifications de potentiel

redox ont déja été observées au sein de ZHA en quelques jours par Dusek et coll. (2008).

126



600

450 e m e e
S )
- T T N
g "
g 150 - e e e A
E) .
c 0T
Q
o
o
T S
300 . A— ﬂ """""" 7
0 1 2 3

Temps (semaines)

Figure I11.18 : Evolution du potentiel redox (Expérience II).
I : modalité inoculée, NI : modalité non inoculée. Les barres d’erreur représentent les erreurs-types.
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Une diminution de la concentration dans ’eau est observée pour tous les polluants au
bout d’une semaine, la diminution étant la plus importante pour le glyphosate et le 3,4-DCA
(tableau II1.12). L’abattement de la concentration est satisfaisant pour tous les polluants.
Comprise entre 99,2 et 99,5% pour le glyphosate et le 3,4-DCA, elle varie de 90,1 a 93,5% pour
le diuron. Les polluants sont donc bien dissipés (sorption trés probablement majoritaire et
dégradation sans doute minoritaire pour un temps d’action aussi court : une semaine). Bien que
les différences de concentrations en polluants entre modalités inoculée et non-inoculée soient
considérées comme significatives pour le diuron ([diuron]ni < [diuron];) et le 3,4-DCA ([3.4-
DCA]1 < [3,4-DCA]ni), elle sont quantitativement faibles, laissant supposer que 1’abattement
observé est essentiellement di aux propriétés de sorption des molécules, la composante
biologique ayant peu d’impact. Les concentrations obtenues dans ’eau a la fin de I’expérience
(environ 2ug.L! pour le diuron, 0,2pg.L-! pour le glyphosate, 0,15ug.L-! pour le 3,4-DCA)
restent au-dessus de la valeur 1égale pour I’eau potable qui est de 0,1ug.L-' par polluant ;
0,5ug.L! pour un mélange.

Dans cette expérience, la faible variation de pH observée dans le sol tient probablement au
caractére non-ionique des certains polluants (diuron, 3,4-DCA et cuivre) et a la faible
concentration du seul composé ionique (glyphosate). Le caractére fortement réducteur du milieu
au bout de quelques jours influencera probablement le comportement du cuivre. La dissipation
dans I’eau au bout d’une semaine est trés bonne pour tous les polluants et aucun effet patent de
I’inoculation sur cette derniére n’est observé. On peut donc penser qu’il est possible d’obtenir un
tel abattement dans le BO, pour peu que le temps de rétention qui atteint parfois quelques heures

(données ENGEES 2007, communication personnelle) soit largement augmenté.

Expérience III

Cette expérience avait pour objectif d’évaluer 1’abattement des polluants dans I’eau d’un
systéme de type continu, I’eau entrant ressortant directement aprés passage au travers de la
matrice solide. La configuration est donc a priori moins favorable que celle de 1’expérience
précédente, le temps de passage dans le mélange sable-sédiment étant de 4h environ, mais elle

reproduit plus fidélement le régime hydraulique sans rétention du bassin d’orage. L’effet de
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Tableau I11.12 : Concentrations en polluants dans I’eau au bout d’une semaine (Expérience II).
Les concentrations sont exprimées en pug.L!. Les groupes de similitude indiqués entre parenthéses sont déterminés pour
chaque polluant, par ANOVA (P < 0,05). L’intervalle est celui donné par les erreurs-types.

glyphosate diuron 3,4-DCA
to to + 1 semaine to to + 1 semaine to to + 1 semaine
I 37 0,18 + 0,00 (a) 25 2,47+ 0,19 (a) 21 0,11 £ 0,01 (b)
NI 37 0,28 + 0,05 (a) 25 1,63 + 0,09 (b) 21 0,17+ 0,01 (a)
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I’inoculation est étudi¢é en employant la méme concentration que précédemment. Les
concentrations en polluants ont été augmentées par rapport a I’expérience II pour atteindre 0,1 a
Img.L-! en sortie de bac selon le composé. Les événements pluvieux sont espacés de deux
semaines.

Le pH de la solution de sol, initialement de 8 pour toutes les modalités, diminue jusqu’a
7,4 apres une semaine d’expérience puis varie peu (figure I11.19) ; il reste ainsi compris entre 7,4
et 7,8 pour toutes les modalités. L’ajout de polluants, la présence ou non de microorganismes et
d’eau n’influent pas significativement sur le pH de la solution de sol. Il semble donc que ce
parameétre ne puisse jouer aucun role dans les résultats de bioremédiation du systéme.

Contrairement au pH, le potentiel redox subit de fortes variations au cours de
I’expérience (figure I11.20) : ’Eh vaut 170mV pour la modalit¢ inoculée (210mV pour la
modalité non-inoculée, la différence entre les modalités n’étant pas significative) au début de
I’expérience, ce qui correspond a un milieu modérément réducteur ; il varie ensuite entre 0 et
550mV. La valeur initiale du potentiel redox est trés inférieure a celle dans les bacs lors de
I’expérience II, la mesure ayant été faite juste apres I’événement pluvieux dans cette expérience.
Aucune différence significative n’est observée entre les modalités inoculées et non-inoculées. La
présence d’eau dans les bacs lors des événements pluvieux entraine une diminution du potentiel
redox ; on passe alors d’un milieu oxydant a un milieu réducteur. La présence d’eau étant
temporaire, le potentiel redox revient a des valeurs oxydantes aprés I’événement pluvieux en 3
jours au maximum, ce qui est en accord avec les résultats de Nikolausz et coll. (2008), qui
rapportent des variations d’Eh de plusieurs centaines de mV sur une journée. L’intervalle de
temps choisi entre les événements pluvieux laisse ainsi le temps au systéme de redevenir aérobie.

L’humidité du mélange est initialement de 7,6% et décroit jusqu’a 0,8% a la fin de
I’expérience (tableau III.13). Aucune différence significative n’est observée entre les modalités

inoculées et non-inoculées.

L’abattement de la pollution dans I’eau lors du 3¢m¢ événement (tableau II1.14, voir page
suivante) atteint 45% (resp 54%) pour le diuron pour la modalité inoculée (resp non inoculée),
77% (resp 83%) pour le 3,4-DCA pour la modalité inoculée (resp non inoculée) et 46% (resp

61%) pour le glyphosate pour la modalité inoculée (resp non inoculée). Avec un temps de passage
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Figure II1.19 : Evolution du pH de la solution de sol (Expérience III).
I : modalité inoculée, NI : modalité non-inoculée. Les événements pluvieux (EP) ont lieu aux temps t =0, t=2 et t = 4.
Les barres d’erreur représentent les erreurs-types.
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Figure I11.20 : Evolution du potentiel redox (Expérience III).
I : modalité inoculée, NI : modalité non inoculée. Les événements pluvieux (EP) ont lieu aux temps t=0,t=2 et t = 4.
Les barres d’erreur représentent les erreurs-types.

Tableau I11.13 : Humidité du mélange sable-sédiment (Expérience III).
L’humidité est exprimée en %. Les groupes de similitude indiqués entre parenthéses sont déterminés par ANOVA
(P <0,05). L’intervalle est celui donné par les erreurs-types.

to to+ 1 semaine to+ 3 semaines tp + 5 semaines

I | 76+03@)  64+05(b) 1,8 40,5 (c) 0,8 + 0,0 (d)

NI | 7.6+03(a)  6,9+03(b) 23402 (c) 0,8+ 0,1 (d)
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dans le mélange sable-sédiment réduit, on obtient des performances de sorption moins bonnes
que lors de I’expérience précédente et qui ne sont bonnes que pour un polluant avec un fort
potentiel d’adsorption tel que le 3,4-DCA. Les abattements sont légérement plus élevés pour les

modalités non inoculées mais les différences relevées ne sont pas significatives.

Cette expérience permet de montrer que I’apport de polluants aux concentrations
employées, la quantité d’eau variable et la bioaugmentation en début d’expérience ne provoquent
pas de variation significative du pH de la solution de sol. Au contraire le potentiel redox varie
fortement en raison de la présence d’une lame d’eau intermittente, mais pas a cause de la
bioaugmentation, la différence entre les modalités inoculées et non inoculées n’étant pas
significative. Le temps de contact plus court entre les polluants et le sol se traduit par une moins
bonne rétention des polluants lors du passage de ces derniers dans le mélange sable-sédiment et

par I’absence d’effet de la bioaugmentation.

3.1.4. Expériences a fortes concentrations en polluants

Expérience IV

Cette expérience avait pour objectif d’évaluer 1’abattement de la concentration en
polluants dans I’eau et le mélange sable-sédiment d’un systéme de type semi-continu, en se
placant dans des conditions hydrauliques plus favorables que celles de I’expérience précédente,
I’eau entrant restant stockée 4h dans le systéme avant de ressortir (tableau III.10), ceci afin
d’évaluer entre autres I’influence d’un temps de stockage plus long sur la quantité de polluants
dans I’effluent. L’effet de I’inoculation est étudié avec la mise en place d’une modalité inoculée et
non inoculée, a la méme concentration que précédemment. L’influence des plantes est étudice
avec la mise en place d’une modalité plantée et d’une non plantée, la tourbe enveloppant les
racines n’étant pas otée dans cette expérience. Les concentrations en polluants sont de I’ordre de
10mg.L-!, ce qui correspond a une multiplication par un facteur 25 par rapport a I’expérience
précédente.

Le pH de la solution de sol, initialement autour de 7,7-7,8, diminue puis reste stable,

compris entre 7,4 et 7,6 au cours de I’expérience, sans différence significative entre les modalités
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(figure II1.21). On retrouve la baisse de pH déja constatée lors de I’expérience III. On constate
que I’ensemble des conditions expérimentales (présence/absence de microorganismes ou de
plantes, présence/absence d’eau) ne modifie que faiblement le pH alors que la quantité de
glyphosate potentiellement présente dans le mélange sable-sédiment (13mg.kg!) est environ
1000 fois plus élevée que lors de I’expérience II : la seule espece susceptible de faire varier
notablement le pH n’a donc pas d’influence significative.

Le milieu, initialement réducteur (Ehpr = -225mV, Ehpni = -159mV, Ehnpr = -47mV,
Ehnent = -65mV, sans différence significative) en raison de 1’eau ajoutée dans les bacs, devient
oxydant en quelques jours (figure I11.22). L’évolution sur la premiére semaine pour les modalités
plantées est une hausse constante, alors que le potentiel redox passe par un minimum avant
d’augmenter pour les modalités non plantées. Les variations observées ensuite dépendent des
modalités : AEhpr = 100mV (valeurs extrémes 285-385mV), AEhpni = 195mV (valeurs extrémes
270-465mV), AEhxent = 300mV (valeurs extrémes 225-525mV), AEhnpr = 390mV (valeurs
extrémes 145-535mV). On constate que la variation d’Eh au cours de [’expérience est
significativement plus importante (P < 0,01) pour les modalités non plantées que pour les
modalités plantées : ainsi les modalités non plantées redeviennent réductrices au moment des
évenements pluvieux alors que les modalités plantées restent oxydantes. Cette stabilit¢ de
potentiel redox peut s’expliquer par la présence des macrophytes, connus pour libérer de
I’oxygeéne via 1’aérenchyme, qui permettent de stabiliser le milieu a des valeurs oxydantes au
cours de I’expérience. Ceci rejoint les résultats d’études déja réalisées sur la génération d’une
zone oxydante a proximité des racines de Phragmites australis (Armstrong et coll. 2000,
Engloner et coll. 2008). Au sein de chaque modalit¢ P et NP, le potentiel redox des modalités
inoculées et non-inoculées ne présente pas de différence significative : comme précédemment, on
n’observe aucun effet de la bioaugmentation sur le potentiel redox.

L’humidité est significativement plus ¢levée dans les modalités plantées aprés 4
semaines, puis devient similaire pour toutes les modalités aprés 6 semaines, le sable-sédiment
étant trés sec pour I’ensemble des modalités (tableau II1.15). La présence des plantes permet de
maintenir I’humidité dans les bacs pendant un certain temps. Ces résultats rejoignent ceux de

Kroger et coll. (2009) qui ont observé une augmentation de la quantité d’eau dans des fossés de
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Figure II1.21 : Evolution du pH de la solution de sol (Expérience IV).

En abscisses figure le temps en semaines, en ordonnées les valeurs de pH. PI : modalité plantée inoculée, PNI :
modalité plantée inoculée, NPI : modalit¢ non plantée inoculée, NPNI : modalit¢ non plantée non inoculée. Les
évenements pluvieux (EP) ont lieu aux temps t =0, t =2 et t = 4. Les barres d’erreur représentent les erreurs-types.
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Figure II1.22 : Evolution du potentiel redox (Expérience IV).
PI : modalité plantée inoculée, PNI : modalité plantée inoculée, NPI : modalité non plantée inoculée, NPNI : modalité
non plantée non inoculée. Les événements pluvieux (EP) ont lieu aux temps t = 0, t = 2 et t = 4. Les barres d’erreur

représentent les erreurs-types.

Tableau II1.15 : Humidité du mélange sable-sédiment (Expérience IV).
L’humidité est exprimée en %. Les groupes de similitude indiqués entre parenthéses sont déterminés par ANOVA (P <

0,05). L’intervalle est celui donné par les erreurs-types.

to + 4 semaines  to + 6 semaines
PI 5,8+ 0,4 (a) 2,0+ 0,5 (a)
PNI 7,1 +0,9 (a) 1,1 £1,1(a)
NPI 2,6 +£0,2 (b) 1,9+1,5(a)
NPNI 2,4£0,7 (b) 0,7+ 0,4 (a)
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drainage végétalisés comparés a ceux non végétalisés, méme si cette correspondance doit étre
nuancée en raison d’échelles de travail différentes.

Aucune différence significative de biomasse végétale fraiche n’est observée entre les
modalités de traitement et le témoin (figure 111.23). Le témoin n’ayant re¢u aucun polluant, il
semble donc que la croissance des plantes est peu affectée par la présence de polluants. Ce
résultat a déja été constaté avec une autre espéce de macrophyte, Schoenoplectus californicus
(Miglioranza et coll. 2004). On ne note enfin aucun effet significatif de I’inoculation sur la
biomasse végétale.

Aucune différence significative de population cultivable n’est relevée dans le milieu
sable-sédiment sur 1’ensemble de 1’expérience (figure I11.24). L’effet de 1’inoculation n’est pas
significatif, que le mélange sable-sédiment soit planté¢ ou non. Le consortium 106 a été inoculé
une fois au début de I’expérience ; une seule inoculation ne permet donc pas de voir d’effet
significatif de la bioaugmentation sur la biomasse microbienne au cours du temps, bien qu’une
tendance a 1’augmentation apparaisse pour la modalité planté-inoculé entre la 2¢me et 3éme
semaine..

La concentration en glyphosate dans I’eau de sortie est comprise entre 1,0 et 12mg.L-!.
On observe des différences significatives entre les événements mais pas entre les différentes
modalités (figure I11.25.a). Ainsi, au fil des événements pluvieux, une augmentation de la quantité
de polluant dans D’effluent (différente selon les modalités) est observée. La hausse de
concentration entre le premier et le troisieme éveénement est de 30% pour la modalité PI, 81%
pour la modalit¢ NPNI, 84% pour la modalit¢ PNI et 88% pour la modalit¢ NPI. Bien que la
concentration initiale dans 1’eau soit élevée (50mg.L'), ’abattement pour chaque événement
reste élevé avec des valeurs comprises entre 75 et 99%. La concentration en diuron dans ’eau de
sortie est comprise entre 5,6 et 14mg.L!, les deux premiers événements étant significativement
différents du troisieéme, sans différence significative entre les modalités au sein d’un méme
évenement (figure I11.25.b). On constate comme pour le glyphosate une hausse de concentration
en diuron dans I’effluent entre le premier et le dernier événement, de 40% pour la modalité¢ PNI,
46% pour la modalit¢ NPNI, 49% pour la modalité NPI et 51% pour la modalit¢ PI. Mais a la

différence du glyphosate, cette hausse se traduit par des concentrations dans I’effluent supérieures

131



4
2 fe----- b------------ b------------ b -
N
(O]
[2]
[75]
PR U N R .
Ke)
@ I
| = R a_ ...
4 a T
a
6 , '
Inoculé Non inoculé Témoin

I Parties aériennes [] Racines

Figure I11.23 : Biomasse totale récoltée a la fin de ’expérience (Expérience IV).
En ordonnées figure la biomasse en g. Les groupes de similitude sont déterminés par ANOVA (P < 0,05). Les barres
d’erreur représentent les erreurs-types.
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Figure 111.24 : Evolution de la biomasse microbienne totale (Expérience 1V).

PI : modalité plantée inoculée, PNI : modalité plantée inoculée, NPI : modalité non plantée inoculée, NPNI : modalité
non plantée non inoculée. Les événements pluvieux (EP) ont lieu aux temps t=0,t=2 et t=4. La populationent=0 a
été évaluée apres I’événement pluvieux. Les barres d’erreur représentent les erreurs-types.
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a la concentration apportée dans I’influent (10mg.L-") pour toutes les modalités lors du 3¢me
évenement. Ceci est probablement di a la mauvaise sorption du diuron apporté et a un volume en
sortie de bac inférieur au volume en entrée, ce qui provoque une reconcentration du produit
(phénomene valable de fait pour tous les polluants) par combinaison de la mauvaise sorption du
diuron et de concentrations plus élevées que celles des autres polluants dans le mélange sable-
sédiment. La concentration en 3,4-DCA dans I’cau de sortie reste entre 1 et 2mg.L-!, sans
différence significative entre les modalités ou les éveénements (figure I11.25.c). La concentration
initiale dans 1’eau était de 10mg.L-!, I’abattement pour chaque événement est donc compris entre
80 et 99% pour cette expérience. L’abattement en concentration dans 1’eau de sortie est ¢levé
pour le glyphosate et le 3,4-DCA alors qu’il est nettement moins élevé (voire négatif) pour le
diuron. On retrouve, au moins pour le premier événement (avant que les phénomenes biologiques
n’aient le temps d’agir), le lien entre concentration dans I’effluent et capacité de sorption du
polluant. La tourbe joue un rdle non négligeable dans la rétention des polluants (De Wilde et coll.
2009) et ne nous permet donc pas de conclure sur les réelles capacités de rétention du systeme,
qui s’entendent sans intervention de la tourbe, au demeurant absente du BO.

Concernant la concentration en polluant dans le mélange sable-sédiment, aucune
différence significative n’apparait entre les modalités. La diminution de la concentration en
glyphosate dans le mélange sable-sédiment est importante apres le 17 événement (cf. valeurs de
concentration a «ler ev + 1s» sur la figure), avec une concentration résiduelle quasi-nulle, tandis
que la concentration augmente une semaine aprés le 2°™¢ apport, avec une concentration
résiduelle comprise entre 1,5 et 4mg.kg! (figure I11.25.a”). L’abattement, calculé sur I’ensemble
des deux événements, est donc compris entre 80 et 100% suivant les modalités. L abattement
moins élevé une semaine aprés le 2¢™¢ événement pourrait étre di a une efficacité moindre de
I’inoculum au cours du temps, ou a une capacité de sorption plus faible due a I’occupation d’une
partie des sites de sorption par le pglyphosate du premier événement. La concentration en diuron
dans le mélange sable-sédiment est sensiblement la méme une semaine aprés chaque événement
(figure I11.25.b’). La dissipation associée doit donc étre due a I’effet d’un autre phénomene que la
bioaugmentation, tel que la sorption ou I’action des microorganismes en place. La concentration

dans le mélange est proche de 250ug.kg™! une semaine apres le 17 événement et varie entre 250 et
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Figure I11.25 : Evolution de la concentration en polluants dans ’eau et dans le mélange sable-sédiment
(Expérience 1IV).
A gauche figure I’évolution des concentrations dans 1’eau en mg.L"!, a droite la concentration dans le mélange sable-
sédiment en pg.kg'. a, a’: glyphosate ; b, b’ : diuron ; ¢, ¢’ : 3,4-DCA. PI : modalité plantée inoculée, PNI : modalité
plantée inoculée, NPI : modalité non plantée inoculée, NPNI : modalité non plantée non inoculée. Les groupes de
similitude ont été déterminés par ANOVA (P < 0,05). Les barres d’erreur représentent les erreurs-types.
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500ug.kg! une semaine apres le 2°m évenement. L’abattement entre le début de I’expérience et
une semaine apres le 2™ événement est donc compris entre 60 et 90%. La concentration du 3,4-
DCA dans le mélange sable-sédiment une semaine aprés éveénement pluvieux est variable :
comme pour le glyphosate, elle est plus importante une semaine aprés le 2¢™¢ événement (figure
II1.25.¢”). La concentration dans le mélange est proche de 500ug.kg! une semaine aprés le 1°
événement et varie entre 900 et 1500pug.kg™! une semaine aprées le 2™ événement. L’ abattement,
calculé sur I’ensemble des deux éveénements, est donc compris entre 60 et 80%. Une semaine
aprés le ler événement, la différence d’abattement entre le témoin (NPNI) et les modalités
inoculées (PI et NPI) est significative (P < 0,05). Elle correspond probablement a 1’effet
traitement, hypothése renforcée par le fait que cette différence s’estompe apres le 2°™¢ événement,
probablement en raison d’une perte d’efficacité¢ de I’inoculum. On note pour tous les polluants et
toutes les modalités une diminution de la quantité dissipée une semaine apres le 2¢ éveénement, ce
qui peut étre di a une baisse d’efficacité de 1’inoculum ou une accumulation des polluants,
présents en grande quantité. L’absence d’effet de I’inoculum pour le glyphosate pourrait
s’expliquer par la présence en nombre suffisant de populations dégradantes dans le milieu sable-
sédiment, qui fait que I’ajout d’une population supplémentaire spécifique n’exacerbe pas
I’activité dégradante. Les enzymes responsables de la dégradation de cette molécule sont en effet
largement représentées dans le régne bactérien (Huang et coll. 2005). Comme pour I’eau, la
quantit¢ de polluants retrouvée dans le mélange sable-sédiment est peut-étre faussée par la
présence de la tourbe ; 1a encore on ne peut complétement conclure sur 1’efficacité du systéme au
sens ou nous 1’entendons.

Pour résumer, si on compare 1’évolution des concentrations en polluants dans I’eau a celles dans
le sable-sédiment, on constate :

- pour le glyphosate et le 3,4-DCA dans I’eau, des concentrations proches au 2éme et 3éme
éveénement alors que dans le sable-sédiment, elles augmentent entre le 1°* événement +
Isemaine et le 2¢ événement + 1semaine ;

- pour le diuron, dans I’eau, les concentrations au 3™ événement augmentent comparé au
2¢me tandis que dans le sédiment les concentrations au 1°" événement + 1semaine et au 2°

événement + 1semaine restent constantes.
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A la lueur des résultats, on pourrait dire que le sédiment « amortit » les apports successifs de
glyphosate et 3,4-DCA en les accumulant comme une éponge ce qui n’est pas le cas en revanche
pour le diuron d’ou I’augmentation de sa concentration dans 1’eau lors du 3™ événement. Ceci
est probablement a relier aux capacités de sorption de chaque polluant, fortes pour le glyphosate

et le 3,4-DCA et plus faible pour le diuron (tableaux 1.5 et 1.7).

On note donc a I’issue de cette expérience que le pH ne fluctue pas significativement
quels que soient les paramétres physico-chimiques et biologiques du systeme. Les plantes
permettent de stabiliser le milieu en tamponnant les variations de potentiel redox dues aux
évenements pluvieux, et permettent de garder le milieu plus humide. Par contre, I’effet de la
bioaugmentation en début d’expérience sur la population totale n’est pas patent. Ceci explique
peut-étre 1’absence d’effet de ce traitement observé dans le mélange sable-sédiment. Enfin les
concentrations en polluants observées dans [’effluent semblent plus influencées par les
caractéristiques physico-chimiques des molécules que par les modalités de traitement. Excepté
pour le 3¢ événement et le diuron, le pourcentage de diminution dans 1’eau est améliorée par

rapport a I’expérience III.

Expérience V

Cette expérience a pour objectif d’évaluer 1’abattement des polluants dans 1’eau et le
mélange sable-sédiment d’un systéme de type semi-continu (SC) ou batch (B) en conservant le
méme régime hydrique que précédemment pour les modalités semi-continues, la diminution en
polluants dans 1’eau étant globalement satisfaisante. La méme gamme de concentration qu’a
I’expérience IV est conservée puisqu’elle permet d’étre au-dessus de la limite de détection. La
concentration de I’inoculum est la méme que précédemment et 1’inoculation est maintenant
renouvelée a chaque événement pluvieux, pour aider a maintenir une population plus €levée que
dans le témoin. L’intervalle de temps entre deux événements pluvieux est ramené a une semaine
pour évaluer la performance du systéme avec des intervalles de temps plus courts. Nous avons
choisi de ne conserver que les modalités plantées, les plus proches de la configuration du BO
d’origine. La stabilisation des conditions physico-chimiques, en présence de plantes, montrée lors

de D’expérience précédente, milite par ailleurs en faveur d’un systéme planté. On a donc
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finalement 4 modalités : semi-continu inoculée (SCI) semi-continu non inoculée (SCNI), batch
inoculée (BI) et batch non inoculée (BNI).

Des différences significatives de potentiel redox sont observées (figure I11.26) entre les
deux régimes hydriques (P < 0,001) avec Ehsc) > Ehe) et entre les modalités inoculées et non
inoculées au sein de chaque régime hydrique (P < 0,001) avec Ehg > Ehaiy pour les deux
régimes. La bioaugmentation répétée aprés chaque évenement augmente plus fortement le
potentiel redox du milieu que dans le cas du témoin non bioaugmenté ; en effet la variation de
potentiel ne peut étre expliquée par une homogénéisation différentielle entre modalités inoculées
et non-inoculées, tous les bacs (inoculés ou non) ayant été homogénéisés de la méme maniére a
chaque inoculation. Celui-ci retrouve son niveau de départ avant 1’inoculation suivante. Dans les
modalités batch, le milieu devient trés réducteur au bout de 5 jours, de maniére plus marquée
pour la modalité non-inoculée que pour celle inoculée. Dans les modalités semi-continues en
revanche, le milieu subit une alternance d’états oxydants et réducteurs dus a la présence
intermittente d’eau. La différence de potentiel redox entre la modalité inoculée et non inoculée
est significative, celui de la modalité¢ inoculée étant le plus élevé : globalement la modalité
inoculée est plus oxydante que la modalit¢ non inoculée. On pourrait supposer que cette
différence est due a I’inoculation qui favoriserait la libération d’oxygeéne par les racines, cet
¢lément faisant partie des exsudats racinaires au sens large (Bais et coll. 2006), dont la sécrétion
est modifiée par les microorganismes (Zhuang et coll. 2007). La rapidité de la décroissance de Eh
dans les modalités semi-continues est similaire a celle observée dans 1’expérience II. Le potentiel
redox augmente au fur et a mesure des événements, ce qui est probablement corrélé avec
I’asséchement du milieu, comme dans les expériences précédentes, malgré ’apport d’eau
périodique. L’humidité oscille entre 15 et 30% pour la modalité semi-continue et entre 20 et 50%
pour la modalité batch, la différence entre les régimes hydriques étant significative ; au sein de
chaque régime hydrique, il n’y a pas de diftférence significative entre les modalités inoculées et
non inoculées (figure 111.27).

La biomasse végétale est significativement plus faible en régime batch qu’en régime

semi-continu (figure I111.28). La différence est également significative entre les modalités polluées
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Figure I11.26 : Evolution du potentiel redox (Expérience V).
Les événements pluvieux (EP) ont lieu aux temps t = 1, t =2 et t = 3. Les barres d’erreur représentent les erreurs-types.
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(BIL, BNI, CI et CNI) et le témoin (plante dans du mélange sable-sédiment dans un régime batch),
indiquant un effet des polluants.

La population totale cultivable est plus élevée en moyenne dans les modalités inoculées
autant dans la modalit¢ semi-continue que dans la modalité¢ batch. La population initiale est
moins ¢levée pour la modalité BNI probablement en raison d’un biais expérimental, les bacs étant
tous équivalents du point de vue biologique a ce moment la de 1’expérience. Pour chacun des
régimes hydriques, la population de la modalité inoculée est significativement supérieure a celle
de la modalité non inoculée, dans les deux cas a partir de la premiére semaine (figure I11.29).
L’augmentation significative de la population cultivable immédiatement apres 1’événement
pluvieux est due a I’inoculation. A to, pour les deux régimes hydriques, la premicre inoculation se
traduit, comparée au témoin (8,4log{UFC.kg'}), par une hausse de population (logpop = 10,6l0g
{UFC.kg'} pour le régime batch ; 10,4log{UFC.kg"'} pour le régime semi-continu) qui se
maintient jusqu’au premier événement pluvieux pollué (logpop = 10,3log{UFC.kg"'} pour le
régime batch, 10,0log{UFC.kg!} pour le régime semi-continu). La surpopulation aprés
é¢venement pollué ne se maintient qu’apres le 3¢ et dernier événement pour la modalité en semi-
continu. Dans la modalité batch, la surpopulation de la modalité inoculée est visible a partir du 2¢
éveénement mais ne se maintient pas a la fin de I’expérience.

La concentration en glyphosate dans les eaux de sortie est comprise entre 5,6 et
23mg.L! (figure 111.30.a), la concentration étant significativement plus faible dans le cas de la
modalité inoculée. La concentration en diuron dans les eaux de sortie est comprise entre 2,3 et
6mg.L-!, sans différence significative entre la modalité inoculée et la modalit¢ non inoculée
(figure II1.30.b). La concentration en 3,4-DCA dans les eaux de sortie est comprise entre 1,2 et
1,mg.L!, sans différence significative entre la modalité inoculée et la modalité non inoculée
(figure II1.30.c). L’abattement en concentration du glyphosate dans 1’effluent est compris entre
70 et 89% (respectivement 53 et 87%) pour la modalité inoculée (respectivement non inoculée),
les différences étant significatives entre les modalités inoculées et non inoculées ; pour le diuron,
il est compris entre 53 et 77% (respectivement 40 et 77%) pour la modalit¢ inoculée
(respectivement non inoculée) sans différence significative entre les modalités ; enfin pour le 3,4-

DCA, il est compris entre 86 et 88% (respectivement 85 et 86%) pour la modalité inoculée

136



0 2
£ 211 = 5o
'_g § i+ SCNI
s 310
e
o2 9
3 O
© I
€5 8
o5 Figure I11.29 : Evolution de la biomasse
mo 7 [ T »f T microbienne totale (Expérience V).
0 1\ 2 / 3 4 BI : modalité batch inoculée, BNI : modalité batch non
) B inoculée, CI : modalité semi-continue inoculée, CNI :
Inoculation EP + modalité semi-continue non inoculée. Les événements
o3 12 inoculation—— pluvieux (EP)ont lieu aux temps t = 1, t =1 et t = 3. Les
=B barres d’erreur représentent les erreurs-types.
g8
o 2
L § 1
€7 0
% 9 4 B
82 & BNI
£E2 8
m 8
= 7
0 1 2 3 4
30 15000
425 2 12000
g 20 g
:C; s 9000
5 ° g
E £ 6000
g 10 8
S & 3000
S ° 3
0
= 20 b = 10000
- E
= 5 8000
............................ [@)]
S = 6000
=R [ O R R 2
= 8 4000
S S -
© —l o 2000
[}
Terev 2e ev 3e ev
~ 4 = 40000
o c 9
S T LR 2 30000
C C
S 2 b £ 20000
£ T T T £
C c
o} o)

ier ev 2e ev 3e ev ler ev 2e ev.
[ SCI [ SCNI

Figure I11.30 : Evolution de la concentration en polluants dans I’eau et dans le mélange sable-sédiment
(Expérience V).

A gauche figure I’évolution des concentrations dans I’eau, a droite la concentration dans le mélange sable-sédiment. a,
a’: glyphosate ; b, b’ : diuron ; ¢, ¢’ : 3,4-DCA. SCI : modalité semi-continue inoculée, SCNI : modalité semi-continue
non inoculée. Le tf est prélevé une semaine aprés le dernier événement pluvieux. Les barres d’erreur représentent les
erreurs-types.



Résultats - discussion : expériences en logettes

(respectivement non inoculée) sans différence significative entre les modalités. Ces abattements
sont calculés pour chaque événement.

Il y a accumulation de diuron et de 3,4-DCA dans le mélange sable-sédiment au cours de
I’expérience, sans différence significative entre les modalités inoculées et non inoculées (figure
II1.30.b* et ¢’). Le temps d’une semaine entre chaque éveénement ne semble donc pas suffisant
pour qu’il y ait dissipation de ces polluants ; par contre pour le glyphosate la concentration
diminue fortement une semaine aprés chaque événement pluvieux (figure I11.30.a°). Les
concentrations mesurées pour le 3,4-DCA posent probléme car elles dépassent le maximum
apporté théorique (8000ug.kg!). Cette quantité correspond a celle que 1’on devrait avoir dans le
milieu sable-sédiment si la totalit¢ du diuron était dégradé en 3,4-DCA, que la totalité¢ du 3,4-
DCA apporté restait intacte et que tout cela se sorbait complétement et de maniére homogene sur
la matrice. Il apparait toutefois clairement que le diuron et le 3,4-DCA s’accumulent dans le
mélange sable-sédiment, ce qui est probablement dii au temps trop court pour qu’il y ait une
activité dégradante suffisante. En effet la quantité de consortium 106 présente dans le mélange
sable-sédiment ne peut étre mise en cause puisqu’une réinoculation est effectuée aprés chaque
évenement pluvieux. On observe donc bien dans cet exemple que la quantité de biomasse n’est
pas obligatoirement liée a I’activité dégradante. Il y a également accumulation du diuron et du
3,4-DCA dans la modalité batch (données non montrées).

La différence de régime hydrique s’accompagne d’une différence significative d’évolution
du potentiel redox, la bioaugmentation répétée ayant en outre un effet significatif sur ce
parameétre. La croissance des plantes est diminuée par la présence des polluants, quels que soit le
régime hydrique ou la stratégie d’inoculation. La décroissance de la population totale méme apres
des réinoculations multiples semble montrer que le milieu est limitant du point de vue des
nutriments. Cela étant, 1’effet du temps d’action semble étre primordial pour le diuron et le 3,4-
DCA puisque les polluants s’accumulent dans le mélange sable-sédiment malgré les

réinoculations juste aprés chaque événement pluvieux.
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Expérience VI

Dans cette expérience, la réinoculation hebdomadaire est maintenue puisque 1’on a
observé lors de I’expérience précédente que cela était nécessaire pour maintenir le niveau de
biomasse apres bioaugmentation. Le temps d’action jouant a priori un role prépondérant dans la
dégradation, un seul apport de polluants organiques a été effectué¢ en début d’expérience et cinq
semaines de temps d’action ont été allouées au systéme. De plus le temps de stockage dans les
microcosmes passe de 4h a 6h afin d’améliorer les capacités de rétention du systeme et 100g de
betterave ont été ajoutés a la sortie des bacs des modalités PI, NPI et PNI pour évaluer I’impact
sur la rétention du cuivre en sortie de systéme {microcosme + betterave}, comparé avec la
présence de 8g de pulpe en surface du mélange sable-sédiment lors des expériences précédentes.
Dans la modalité¢ témoin (NPNI) il n’y a de pulpe ni dans le bac, ni en sortie de bac. Enfin, le
prélevement final de sédiment s’est fait en distinguant un horizon supérieur et un horizon
inférieur afin de mettre en évidence une éventuelle stratification verticale des polluants.

Le potentiel redox est influencé par les évenements pluvieux (figure II1.31). Les
différences entre modalités plantées et non-plantées ne sont pas significatives. Le milieu devient
modérément réducteur a oxydant au bout de quelques jours, ce qui rejoint les résultats obtenus
lors de I’expérience IV. L’humidité est réglée périodiquement a la méme valeur, environ 12%,
pour tous les bacs ce qui explique probablement le fait que le potentiel redox présente peu de
différence d’une modalité a I’autre.

Aucune différence significative de biomasse végétale n’est observée entre les modalitées
inoculées et celles non-inoculées (données non montrées), au niveau des parties aériennes comme
des racines, ce qui rejoint les résultats de 1’expérience IV. Ces résultats contredisent ceux de
I’expérience V, cela étant probablement di aux trois apports de polluants en trois semaines dans
I’expérience V a comparer a un seul apport de polluants organiques lors de cette expérience.

Population totale cultivable (figure I11.32) : les analyses menées entre le 21¢m¢ et e 35¢me
jour n’ont pas abouti en raison d’un probléme de milieu utilisé dans la méthode NPP. Quelques
observations peuvent néanmoins étre faites : la biomasse microbienne est significativement
supérieure dans la modalité inoculée mais aucune différence n’apparait entre modalitées plantées

et non plantées. Chaque augmentation de population consécutive a une inoculation est suivie par
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un déclin d’une amplitude comparable (-1log{UFC.kg'}) a celui observé dans I’expérience V
pour les modalités semi-continues. A to, pour les deux régimes hydriques, la premicre inoculation
se traduit, comparée au témoin, par une hausse de population (logpep = 10,6log {UFC.kg"'} pour la
modalité plantée, 10,4log{UFC.kg'} pour la modalit¢é non-plantée) qui se maintient jusqu’au
premier événement pluvieux pollué (logpop = 10log{UFC.kg"'} pour la modalité plantée, 10,1log
{UFC.kg!} pour la modalité non-plantée). La population a la fin de ’expérience est comparable
quelles que soient les modalités, de I’ordre de 8,8log{UFC.kg'}.

La concentration en glyphosate dans les eaux de sortie est comprise entre 14,8 et
17,3mg.L-! pour le 1°r éveénement et entre 0 et 0,7mg.L! pour le 2¢™¢ événement, dans chaque cas
sans différence significative entre les modalités (figure 111.33.a). Pour le diuron (figure I11.33.b),
la concentration dans 1’eau de sortie est comprise entre 1,20 et 4mg.L! pour le 1°" événement et
entre 0,07 et 0,23mg.L! pour le 2¢m® événement. La concentration pour la modalité NPNI est
significativement plus €levée que pour les autres modalités pour le 1¢" évenement et il n’y a pas
de différence significative entre les modalités lors du 2™ événement. Le résultat est le méme
pour le 3,4-DCA (figure II1.33.c), la concentration dans 1’eau de sortie est comprise entre 0,39 et
1,7lmg.L! pour le 1° événement et entre 0 et 0,02mg.L! pour le 29" ¢événement. La
concentration pour la modalit¢ NPNI est significativement plus élevée que pour les autres
modalités pour le 1° événement et il n’y a pas de différence significative entre les modalités lors
du 2¢me événement. La concentration plus élevée dans les eaux de sortie pour le témoin (modalité
NPNI) par rapport aux autres modalités s’explique par 1’absence de pulpe de betterave en sortie
de bac pour cette modalité. On constate que la concentration en polluants lors du 2¢™¢ événement
est tres faible pour tous les polluants, ce qui témoigne d’une absence de relargage, puisque I’eau
apportée lors de cet évenement ne contenait pas de polluants organiques. Pour le glyphosate, les
abattements correspondants pour le 1¢' événement sont de 68,1% pour les modalités avec pulpe
de betterave en sortie (PI, NPI et PNI) et de 67% pour la modalité sans betterave en sortie
(NPNI). Pour le diuron, ils sont de 83,7% pour les modalités PI, NPI etPNI et de 63,6% pour la
modalité NPNI. Enfin, pour le 3,4-DCA, ils sont de 95,2% pour les modalités PI, NPI etPNI et de
84,2% pour la modalit¢ NPNI. On peut calculer un abattement moyen en prenant les

concentrations apportées en entrée a I'événement 1 et celles en sortie a I'événement 2. On obtient
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alors un abattement moyen sur une durée de 2 événements, qui est tres élevé pour les 3 polluants
(tableau III.18, voir page 151). On en conclut que si I'eau de sortie contient des polluants a la
suite du premier événement, un nouvel apport d'eau (sans polluants) n'impliquera pas forcément
la contamination de 1'eau en sortie par phénomene de désorption, ou faiblement. En revanche la
sorption s'est poursuivi entre le 1°" et le 2™ événement, ce qui signifie que la rétention est stable.

La concentration moyenne en glyphosate dans le mélange sable-sédiment est comprise
entre 0,05 et 0,18mg.kg! sans différence significative entre les modalités (figure I11.33.a”), ce qui
correspond a un abattement supérieur a 99%. La concentration moyenne en diuron dans le
mélange sable-sédiment est comprise entre 0,63 et 0,72mg.kg™! sans différence significative entre
les modalités (figure I11.33.b”). On remarque par contre une stratification verticale significative
pour toutes les modalités, la concentration étant plus €élevée dans I’horizon supérieur (données
non montrées). La concentration du 3,4-DCA était inférieure a la limite de quantification de
I’analyse pour tous les prélevements (figure II1.33.c’), nous prendrons donc cette limite
(0,4mg.kg!) pour calculer la valeur de I’abattement (tableau III.16). Pour le calcul de
I’abattement, nous appliquerons a tous les bacs la rétention calculée a partir du témoin,
représentative de la quantité effectivement présente dans les microcosmes et disponible pour la
dissipation. Le calcul est donc fait en supposant que la quantité¢ de polluant retenue dans le
mélange pour chaque modalité est la méme que celle observée pour la modalité témoin (NPNI).
On atteint alors environ 63% de dissipation pour le diuron et 84% pour le 3,4-DCA, sans

différence significative entre les modalités.

3.2. Fonctionnement du systéme

Lors des étapes de sélection des matériaux sorbants et de I’inoculum bactérien, les
systémes d’étude étaient relativement simples, et les conditions expérimentales peu fluctuantes.
Dans cette dernicre étape de 1’étude le systeme devient plus complexe et génére de la variabilité
réduisant les possibilités d’apercevoir des différences entre les traitements ; les causes des

évolutions constatées expérimentalement sont donc plus nombreuses et moins évidentes a
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Tableau I11.16 : Abattement du diuron et du 3,4-DCA dans le mélange sable-sédiment (Expérience VI).
Les abattements sont calculés entre le temps initial et le temps final. Les écarts indiqués sont les écarts-types. PI : planté
inoculé ; NPI : non planté inoculé ; PNI : planté non inoculé ; NPNI : non planté non inoculé. Les lettres entre
parenthéses indiquent les groupes de similitude (P < 0,05) déterminés par ANOVA.

PI PNI NPI NPNI

glyphosate 99,8 + 0,0 (a) 99,8 £ 0,0 (a) 9962 +0,2(a) 99,6+0,1(a)
diuron 65,8 6,7 (a) 63,0+ 8,8 (a) 64,5+44 () 632+77(a)

3,4-DCA 842+0,0(a) 842+00(a) 83,7+09(a) 842+0,0(a)
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discerner. Nous allons essayer d’apporter quelques éléments d’explication sur le fonctionnement

du systéme, 1’évolution des différents parametres mesurés et les éventuels liens entre eux.

3.2.1. Parametres physico-chimiques

pH

Le pH du mélange sable-sédiment varie faiblement sur les expériences II, III et IV et des
conditions hydriques (régime batch ou semi-continu) et biologiques (bioaugmentation ou non).
Cependant la dynamique de ce parametre différe légerement (expériences II, III et IV) sur la
premiére semaine : une augmentation de 0,4 unités avant stabilisation se produit dans le mélange
contrairement a une baisse (0,4-0,6 unités) dans la solution du mélange, correspondant
probablement a 1’équilibre entre les deux phases. La variation de pH est ensuite comprise dans
I’intervalle [7,4 ; 7,6] pour la solution du mélange et dans ’intervalle [8,4 ; 8,6] pour le mélange.
Ce résultat est partiellement surprenant au vu des especes présentes en solution. En effet le diuron
et le 3,4-DCA ¢étant isoélectroniques (tableau 1.6), ils ne peuvent participer de manicre
significative a la modification du pH. De méme pour le cuivre, qui subit les effets du pH sans
participer a sa modification (Du et coll. 1997, Alkan et Dogan 2001, Weng et coll. 2007). Par
contre, le glyphosate posseéde plusieurs pKa (pKai = 2, pKa2 = 2,6, pKaz = 5,6 et pKas = 10,6 ;
SERA 2003) et serait susceptible de modifier le pH d’une solution ou d’une matrice solide de par
sa présence dans 1’une ou I’autre de ces matrices. On aurait pu penser que 1’ajout de glyphosate a
des concentrations croissantes, de 3.10*mM dans ’expérience II a 0,3mM dans I’expérience 1V,
provoquerait une plus grande modification de pH au cours de 1’expérience, malgré I’effet tampon
da au sol. Une étude de Morillo et coll. (2002) montre en effet que 1’équilibrage d’une solution de
cuivre et glyphosate avec un sol peut faire varier le pH de la solution de quelques dixiémes a 2
unités. Les concentrations en glyphosate et en cuivre dans cette derniére étude varient
respectivement entre 0,5 et 2mM et entre 10 et 60mg.L!, soit des valeurs proches de celles que
nous utilisons. La plus faible proportion de glyphosate dans nos expériences permettrait sans
doute d’expliquer les faibles variations de pH observées, en plus du fait que le sol est un milieu

trés tamponné. Cette stabilité du pH est intéressante pour notre procédé ; en effet comme 1’ont
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montré De Jonge et De Jonge (1999) ou Farenhorst et ses collaborateurs dans une étude réalisée
en 2009, la sorption du glyphosate dans un sol dépend fortement du pH. L’étude de Farenhorst et
coll. (2009) montre que le Kq du glyphosate peut varier d’un facteur 25 sur une amplitude de 2
unités pH pour le sol. Ainsi la stabilité du pH dans nos expériences explique trés probablement la
stabilité de la sorption du glyphosate. La sorption du diuron dépend moins des variations de pH :
ainsi Yang et coll. (2004) ont observé une diminution de 5,5% de sa sorption sur du charbon pour
un pH passant de 2,4 a 5,4. De plus Weber et coll. (2004) ont modélisé€, a partir de 120 valeurs de
K4 et des caractéristiques des sols associés, la variation du Kq du diuron par une équation, qui ne
fait intervenir que la teneur en matiére organique des sols, bien que le pH ait été pris en compte
dans la mod¢lisation. Mais la stabilité du pH revét néanmoins une certaine importance, car elle
peut modifier la protonation des sols, qui peut en retour modifier fortement la sorption des
pesticides, méme du diuron (Sheng et coll. 2005). La sorption du diuron dans un sol diminue en
effet de 30% pour une augmentation de pH de 3 a 6, ce que les auteurs attribuent a la dissociation
des groupements acides du sol. La stabilit¢ du pH dans les phases liquide et solide est donc
facteur direct ou indirect de stabilité de la sorption pour toutes les molécules étudiées.

Si le pH joue sur la sorption, il peut également affecter la dégradation des polluants par les
microorganismes de deux fagons différentes. Le premier effet concerne la biodisponibilité des
polluants, qui peut étre affectée par le pH en raison d’une sorption modifiée. Le second effet est
physiologique : ainsi Bending et ses collaborateurs (2003) ont observé un optimum de pH a 7,5
pour la dégradation de I’isoproturon par des souches bactériennes dans un sol et en culture
liquide. Pour Singh et coll. (2003), I’optimum de pH pour la dégradation du fenamiphos dans le
sol est 7,5. Un pH de I’ordre de 7 est en effet considéré classiquement comme optimal pour la
plupart des bactéries. Il est fort probable qu’il existe également pour le consortium 106 un
optimum de pH pour la dégradation. En effet, dans un essai de culture du consortium 106 en
milieu liquide a différents pH, la croissance est observée a pH 7 mais pas a pH 5 (Norini et
Kremer 2009, communication personnelle). Il parait clair qu’il ne peut y avoir dégradation s’il
n’y a pas au moins croissance ; les valeurs de pH relevées dans les microcosmes laissent donc a

penser au vu des données que le mélange sable-sédiment est propice, du point de vue de ce
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parameétre, a la dégradation des polluants par les bactéries dont le consortium sélectionné est

compose€.

Le potentiel redox du systeme étudié peut varier fortement suivant les modalités en
raison de 1’apport continu ou discontinu d’eau, phénomene déja mentionné dans des études sur
I’évolution du caractére oxydo-réducteur d’une ZHA (Dusek et coll. 2008, Nikolausz et coll.
2008). Dans les cas de régime hydrique de type batch (lame d’eau permanente, expériences II et
V), le systeme devient réducteur en quelques jours (< 5j), ce qui corrobore les résultats de Dusek
et ses collaborateurs (2008) qui observent des évolutions de ce type en 1 a 2 jours et avec ceux de
Nikolausz et ses collaborateurs (2008) qui les observent méme en moins d’un jour. Les valeurs de
potentiel redox atteignent dans notre étude des valeurs minimales autour de -250mV ce qui
témoigne d’un milieu tres réducteur et est 1égérement plus élevé que dans les études citées ci-
dessus, dans lesquelles I’Eh atteint -320/-420 mV, probablement en raison d’un emplacement
différent des sondes ou d’une valeur initiale différente. Dans les cas de régime hydrique de type
continu ou semi-continu (expériences III, IV, V et VI), les modifications du potentiel redox
coincident avec les événements pluvieux et s’étalent sur des durées de 1’ordre de 2 jours, ce qui
est la encore en accord avec les études citées ci-dessus. La présence de plantes atténue
significativement les variations d’Eh dues aux événements pluvieux. Cet effet est probablement
di aux racines, qui retiennent I’eau apres les événements ce qui expliquerait une valeur maximale
d’Eh inférieure dans les modalités plantées (figures I11.22 et I11.26), et a I’oxygene libéré dans la
rhizosphére, via I’aérenchyme, ce qui permet de conserver un milieu moins réducteur (Armstrong
et coll. 2000, Engloner et coll. 2008) lors des évenements pluvieux. La zone aérobie autour des
racines de P. australis serait de 1cm selon certaines études (Armstrong et coll. 2000), de 1 a 4mm

pour d’autres (Stottmeister et coll. 2003). Vu la précision spatiale (Deaptewr ~ lcm) et

I’emplacement de nos capteurs de mesure du potentiel redox (en deux endroits du bac), on peut
en déduire que I’influence des plantes se fait sentir sur tout le bac ; ceci tendrait a indiquer une
bonne colonisation du mélange sable-sédiment par les plantes. Le potentiel redox augmente

significativement dans les modalités bioaugmentées lorsque l’inoculation est répétée apres
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chaque éveénement pluvieux. Peut-étre cet effet est-il di a la population microbienne inoculée, qui
peut dans certains cas influencer 1’état redox d’un systéme (Thullner et coll. 2005). La
concentration en polluants, elle, ne semble pas avoir d’effet sur le potentiel redox. Mais la
variation de potentiel redox observée pourrait jouer un role important pour le cuivre, celui-ci
précipitant en conditions réductrices (il est alors indisponible pour les plantes) et pouvant étre
remobilisé en conditions oxydantes ce qui entraine des variations de rétention importantes de ce
métal (Banas et coll. 2009).

L’alternance de conditions oxydantes et réductrices favorise ’installation de populations
aérobies et anaérobies (Nikolausz et coll. 2008). Pour favoriser I’installation du consortium 106,
sélectionné en conditions aérobies, on a donc tout intérét a ce que les conditions soient le plus
souvent possible oxydantes, d’autant plus que la dégradation est plus intense en milieu aérobie
qu’en milieu anaérobie (Diels et Lookman 2007). En outre, une adaptation fonctionnelle de
souches bactériennes a des conditions de potentiel redox variables a déja été constatée (Pett-
Ridge et coll. 2005) ; le consortium 106 ayant été lui-méme isolé a partir de sédiment de ZHA
sujet a de telles variations, il est donc susceptible de s’adapter. Cependant, méme s’il survit en
conditions microaérobies, voire anaérobies, il serait préférable de se placer en conditions
acrobies, les voies de dégradation les plus efficaces pour les polluants étudiés étant aérobies
(figure 1.10). Une étude menée par Celis et coll. (2008) sur la dégradation d’un herbicide utilisé
en agriculture (2,4-D) par de la biomasse habituée a ces produits rapporte a ce sujet que le temps
de dégradation augmente de 30 a 70 jours entre la modalité aérobie et anaérobie. De plus la
quantité maximale dégradée est plus importante en conditions aérobies avec 500mg.L-! dégradés
contre 140mg.L! en conditions anaérobies. Lors des événements pluvieux, le systéme met
environ trois jours a revenir a des valeurs de Eh pré-événement, plus propices a une dégradation
acrobie. Si I’événement suivant a lieu une semaine apres, les microorganismes n’auront que 4
jours pour dégrader efficacement les polluants. Le fait d’espacer les événements pluvieux permet
donc d’augmenter le temps de dégradation en conditions aérobies, ce qui devrait étre bénéfique
pour I’efficacité du systéme. A cet égard le role tampon de P. australis évoqué plus haut peut étre
intéressant, car il permettrait de garder des conditions physico-chimiques plus stables (cf. figure

I11.22, expérience 1V) et de rester plus proche de conditions oxydantes lorsque le temps laissé
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entre deux éveénements pluvieux est suffisamment long — le mélange sable-sédiment de la
modalité non-inoculée de I’expérience V ne peut étre considéré comme oxydant que 2 jours sur 7
environ — ou qu’il y a inoculation (figure II1.26). Si cela améliore en outre la survie des
microorganismes par effet rhizosphére (Cunningham et coll. 2005, Wang et coll. 2009¢), on

comprend I’intérét des plantes pour la bioremédiation.

Humidité

Lors des premicres expériences, I’humidité est peu ¢levée et diminue durant 1’expérience
(expériences III et IV). La présence de plantes permet de maintenir une certaine humidité dans le
mélange sable-sédiment, bien que l’effet ne soit plus significatif au bout de 6 semaines
(expérience IV). La présence d’un événement pluvieux initial sans polluant pour mettre tous les
bacs a la méme humidité (expériences IV et V) permet également de partir d’'un mélange sable-
sédiment plus humide ce qui assure de garder une certaine humidité. Enfin rapprocher les
é¢venements pluvieux permet de limiter la diminution d’humidité : ainsi dans les expériences IV
et V la seule différence au niveau hydrique est le temps entre les événements pluvieux (2
semaines pour I’expérience IV, 1 pour la V), qui se refléte dans les valeurs d’humidité relevées :
entre 2 et 5% au bout de 4 semaines (IV) et environ 20% au bout de 4 semaines (V). Or il peut
étre intéressant de garder une certaine humidité dans le sol (Fierer et Schimel 2002), comme le
montre une étude de lovieno et coll. réalisée en 2008. La croissance bactérienne dans le sol étudié
est ainsi multipliée par 10 lorsque I’humidité dudit sol passe de 2 a 40%. Ainsi une certaine
humidité dans notre mélange sable-sédiment ne doit pas générer de limitation a la croissance du
consortium inoculé, surtout que 1’on n’observe pas de changement significatif de la biomasse
alors que I’humidité diminue (expérience V). Le manque d’humidité peut également nuire a la
dégradation des pesticides dans le sol (Shelton et Parkin 1991). Ainsi les temps de dégradation du
fongicide metalaxyl-M et de I’insecticide lufenuron sont augmentés d’un facteur 1,5 a 5,4 suite a
un cycle de séchage-réhumidification au cours duquel le sol a ét¢ maintenu a 1% d’humidité
pendant 14 jours et a ensuite ét¢ réhumidifié¢ jusqu’a 40% d’humidité (Pesaro et coll. 2004). La
valeur d’humidité atteinte dans I’expérience V ne devrait donc pas poser de souci ; celle atteinte

dans les modalités NP de 1’expérience IV pourrait par contre avoir exercé un effet négatif sur la
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dégradation des polluants. Cependant, cet assechement important du sol pourrait avoir été
amplifi¢ en raison de la petite taille des microcosmes et du volume réduit de mélange sable-
sédiment, augmentant artificiellement les pertes en eau et diminuant les performances de notre
systeme. Au cours de I’expérience VI, I’humidité a ét¢ maintenue a une valeur d’environ 12%, ce
qui semblerait donc propice a la croissance et a la dégradation des polluants. On remarque enfin
que ’effet obtenu sur le potentiel redox sera inversé si I’on décide de maintenir plus d’humidité :
il faut donc trouver un compromis permettant d’avoir un milieu suffisamment oxydant pour
permettre des phénomenes de dégradation aérobie et humide a la fois, pour assurer la croissance

des microorganismes.

3.2.2. Parametres biologiques

La croissance des P. australis est plus faible lorsque le régime hydrique est de type batch,
indépendamment de la bioaugmentation (cf. figure I11.28). Ces plantes étant des macrophytes, la
diminution de croissance observée pourrait étre due aux polluants et a leur plus grande
disponibilité pour la plante lorsqu’ils sont en solution dans la lame d’eau. Les plantes ne sont pas
significativement affectées par la bioaugmentation, mais sont significativement affectées par la
présence de polluants, lorsque I’intervalle de temps entre les événements pluvieux diminue de
deux a une semaine, et par le type de régime hydrique. Il est étonnant que 1’inoculation n’ait pas
d’effet positif sur la croissance des plantes. Le consortium inoculé est en effet constitué¢ de
différentes souches bactériennes (cf. § I11.2.3.2.) répertoriées dans la littérature comme ayant un
effet positif sur la croissance des plantes : Arthrobacter sp. (Egamberdiyeva 2005, Barriuso et
coll. 2008), Brevundimonas (Barretti et coll. 2008, Prakamhang et coll. 2009), Delftia
acidovorans (Tian et coll. 2009) et Pseudomonas putida (Meziane et coll. 2005, Kruijt et coll.
2009).
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Microorganismes

Lorsqu’une lame d’eau est présente, 1’effet de la bioaugmentation sur la microflore totale
est significatif pendant au moins une semaine en I’absence de polluants, de méme que
I’amélioration apportée par la présence des plantes (expérience I). En revanche lorsque
I’expérience est menée sur une durée plus longue (expérience 1V), I'effet significatif de la
bioaugmentation disparait lorsqu’il n’y a qu’une seule inoculation. La réinoculation réguliere
(expériences V, VI) entraine immédiatement apres inoculation une surpopulation de 1’ordre de
2log dans les modalités en régime semi-continu ; 1I’écart de population décroit ensuite vers 0 sauf
au bout de 4 semaines, ou la population dans les modalités inoculées est supérieure de llog a
celle dans les modalités non-inoculées, peut-étre en raison de 1’accumulation de nutriments que
représente la biomasse inoculée. En I’absence d’analyses suffisamment fines pour nous permettre
de distinguer le consortium 106 des autres populations du mélange sable-sédiment, nous ne
pouvons affirmer que la surpopulation observée correspond a I’inoculum du consortium 106.
Cela étant, il peut étre intéressant de se demander quel parametre est susceptible dans notre étude
de contrdler le maintien de cette surpopulation.

Le pH, stable au cours de I’expérience a des valeurs compatibles avec la croissance de
notre inoculum bactérien (cf. § I11.3.2.1.), ne semble pas pouvoir jouer sur la pérennité de 1’effet
de surpopulation. L’humidité ne doit pas non plus influencer outre mesure I’effet d’augmentation
de la population puisque sa variation dans 1’expérience IV, qui caractérise un asséchement des
bacs (tableau III.15), n’est pas suivie d’un effet particulier sur la population (figure 111.24). Son
effet dans les expériences V et VI n’est pas discernable puisque chaque modification de
I’humidité par un éveénement pluvieux s’accompagne d’une inoculation du consortium 106. De
plus lors de ces expériences I’humidité se situe a des valeurs comprises entre 15 et 30%
(respectivement 9 et 15%) pour D’expérience V (respectivement VI) qui ne sont pas
problématiques pour des microorganismes (Iovieno et coll. 2008), d’autant plus que le potentiel
hydrique doit étre élevé et donc ’eau disponible en raison des 80% de sable constituant le
mélange utilis€. De méme que pour I’humidité, le potentiel redox ne semble pas pouvoir

expliquer la variation de population cultivable totale observée dans 1’expérience 1V,
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puisqu’aucune évolution significative de la population n’est constatée au cours de I’expérience
(figure I11.24) alors que le potentiel redox varie (figure I11.22).

Les plantes ont un effet significatif sur la population totale lors de I’expérience I,
probablement di a I’effet rhizosphere qui permet d’augmenter la libération de nutriments par les
racines de la plante (cf. § I11.3.1.2.). Cette hypothese ne se confirme cependant pas, puisqu’aucun
effet significatif des plantes sur la population n’est observé lors de I’expérience IV. Ceci peut étre
da a la mort de I’inoculum (van Veen et coll. 1997, Moran et coll. 2006, Fu et coll. 2009b).

L’effet de la tourbe n’est pas clairement établi : on constate en effet lors de I’expérience V
(figure I11.29) que la décroissance observée dans le régime batch aprés la premiére inoculation et
avant le premier événement pollué (Alogpop = 0,3l0og{UFC.kg"'}) est sensiblement la méme que
dans I’expérience I (Alogpop = 0,4log{UFC.kg"'}) (figure II1.17). La tourbe avait été conservée
lors de I’expérience I mais pas lors de I’expérience V : il semblerait donc que la tourbe n’ait pas
d’eftet significatif sur le déclin de la population dans les modalités batch.

De méme, I’effet des polluants n’est pas clair : dans les modalités semi-continues de
I’expérience V, I’arrivée de polluants au bout de 7 jours (1¢" événement) se traduit par une plus
grande diminution de la surpopulation comparée a la premiere semaine d’expérience (figure I11.
29) avec une variation de population de 1,6log une semaine apres chaque événement pluvieux.
On pourrait donc penser que les polluants, en forte concentration lors de ces événements pluvieux
(50mg.L! de glyphosate, 37,5mg.L-! de cuivre et 10mg.L! de diuron et 3,4-DCA), ont un effet
négatif durable sur la surpopulation induite par la bioaugmentation. Les valeurs de population
totale obtenues lors de I’expérience VI infirment pourtant cette hypothese, puisqu’il n’y a qu’un
apport de polluants organiques et que la décroissance de population totale est comparable (figure
I11.32) a celle de I’expérience V, avant le second apport de cuivre.

On peut donc distinguer globalement deux raisons de non-survie de I’inoculum : celles
dues a la présence de polluants en quantités toxiques pour les microorganismes et celles dues au
milieu. Ainsi une étude de Widada et coll. (2009) montre que la survie d’un inoculum dans un sol
pollué a 100mg.kg! de carbazole peut varier de 5 jours a 3 semaines suivant le type de sol. Parmi
les raisons liées au milieu, la compétition interspécifique peut avoir une grande influence. Dans

une étude de Blumenroth et coll. (1998), la survie d’un inoculum diminue ainsi de 10 semaines

148



Résultats - discussion : expériences en logettes

dans un sédiment stérilis¢é a 1-5 semaines suivant le type de sédiment, non stérilisé. Cette
compétition peut aussi €tre liée a la prédation par les protozoaires ou les phages. Une étude de
Bouchez et coll. (2000) menée sur des boues activées en réacteur montre la disparition d’une
proportion ¢€levé de 1’inoculum en 2 jours suite a la prédation par des protozoaires ; Fu et coll.
(2009b) rapportent la diminution de I’inoculum en 3 jours suite a I’action de phages. La survie de
I’inoculum pendant un certain temps est d’autant plus importante que son effet sur la dissipation
peut ne se faire sentir qu’au bout d’un certain temps. Boon et coll. (2000) signalent notamment
une période d’adaptation de 1I’inoculum de 6 jours avant la dégradation de 3-chloroaniline en 2
semaines dans des boues activées. Pour pallier la décroissance observée, la bioaugmentation
répétée peut donner des résultats positifs (Newcombe et Crowley 1999, Lima et coll. 2009). Enfin
un autre parametre du milieu a prendre en compte est la quantité de nutriments présents et
I’équilibre nutritionnel : dans notre cas, le mélange sable-sédiment présente un rapport C/N de
13,8, considéré comme convenable pour des microorganismes. Le fait que la hausse de
population ne se maintienne pas lors de nos expériences n’est donc pas dii a un déséquilibre C/N
mais plutdt a une quantité insuffisante de nutriments pour supporter une biomasse microbienne
plus importante. Méme 1’apport de nutriments constitué par le consortium 106 en cas de mort de
celui-ci lors des différentes réinoculations ne semble pas suffisant pour assurer 1’établissement
d’une surpopulation bactérienne cultivable. La combinaison des différents résultats obtenus lors
de nos expériences tend a montrer que la décroissance de population observée n’est pas due aux
parameétres physico-chimiques du systéme ou a la présence de polluants mais plutot a la quantité
de nutriments présents ou a une compétition interspécifique avec des bactéries non-cultivables ou

d’autres types de microorganismes.

Conclusion : il ressort des résultats des différentes expériences que le pH varie tres peu,
en raison d’un milieu tamponné et de la présence en faible concentration d’especes susceptibles
de modifier le pH (glyphosate). Les variations observées du potentiel redox, dues aux événements
pluvieux, peuvent étre importantes et sont tamponnées par la présence des plantes dans les
microcosmes. Ces plantes permettent de conserver [’humidité du sol et sont plus affectées par le

régime hydraulique appliqué que par la présence de polluants, quoique 1’ajout de ces derniers a
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intervalles de temps rapprochés influe négativement sur leur croissance. L’effet de surpopulation
microbienne consécutif aux réinoculations successives ne se maintient pas dans le temps,

probablement en raison d’une compétition interspécifique.

3.3. Efficacité du procéde

L’objectif de notre procédé de dépollution est double : limiter les rejets de polluants en
sortie du systéme d’une part et les dégrader une fois retenus dans le mélange sable-sédiment
d’autre part. Afin d’évaluer au mieux 1’efficacité du procéd¢ il convient donc de 1’analyser de ces
deux points de vue. On analysera donc 1'évolution des teneurs en polluants dans 1’effluent, ce qui
correspond au premier objectif, et dans le mélange sable-sédiment, ce qui correspond au second
objectif. Pour quantifier ces évolutions, nous utiliserons les abattements, calculés en pourcentage
de la concentration initiale en polluant. Ce calcul (cf. § 11.2.3.2.) correspond aux valeurs en masse
autant qu'en concentration. Nous choisissons d'utiliser les abattements et leur évolution plutdt que
les concentrations car le calcul des abattements nous permet de normaliser les résultats obtenus et
de s’affranchir des concentrations différentes sur certaines expériences. Précisons enfin que les
diminutions de polluants observées sont dues soit a de la sorption soit a de la dégradation,
puisque les polluants étudiés sont peu sujets a la volatilisation, que le glyphosate et le 3,4-DCA
sont stables quel que soit le pH et que celui-ci, autour de 7,5, correspond au minimum de la

constante de dégradation chimique du diuron (0,02j") (Salvestrini et coll. 2002).

3.3.1. Evolution des teneurs en polluants dans les effluents

Le phénomeéne de sorption s’opére en quelques heures alors que la biodégradation prend
une semaine ou plus au vu des différentes expériences. L'efficacité de la rétention des polluants
ne peut donc étre évaluée en toute rigueur qu’a I’issue du premier événement pluvieux, c’est a
dire aprés 4h ou 6h de présence des polluants dans le mélange sable-sédiment. Le seul
phénomene controlant la quantité de polluants dans 1'effluent est alors la capacité de sorption du

systéme. Lors des événements suivants, la quantité de polluants dans I'effluent dépend a la fois de
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la capacité et de la vitesse de sorption du mélange sable-sédiment a la suite des différents apports
de polluants lors des événements successifs, tout en déduisant les autres phénomenes inclus dans
le terme générique de dissipation. Le terme d’abattement, prenant en compte des phénomenes

physiques et biologiques, sera alors employé¢.

De trés bons abattements sont observés au bout d’une semaine (tableau I11.17) dans le
systéme batch a des concentrations de 1’ordre de la dizaine de pg.L-!, sans différence significative
pour le glyphosate entre les modalités inoculées ou non. Les différences obtenues ne permettent
cependant pas de conclure a un effet marqué de la bioaugmentation car les différences restent
ténues, qu’elles soient significatives ou non. Aux fortes concentrations (tableau III.18),
I’efficacit¢ moyenne du filtre lors des expériences IV et V est de (90,8 £ 4,5)% pour le
glyphosate, (47,8 + 5,7)% pour le diuron et (86,8 + 1,6)% pour le 3,4-DCA (moyenne effectuée
sur toutes les modalités et sur les deux expériences). L’efficacité augmente avec la capacité de
sorption des molécules, ce qui est cohérent avec les résultats obtenus lors de la sélection de
matériaux sorbants. Les résultats pour le diuron sont comparables a ceux obtenus par Gonzales-
Pradas et coll. (1998). En ajoutant de la tourbe a un sol calcaire, I’efficacité de sorption passe de
14,3% a 64,3%, pour une concentration intiale de 14mg.L-!. Landry et coll. (2004) aprés
application d’une dose de 3,6kg.ha’! de diuron ont eux trouvé une capacité de rétention de 96,8%,
88,2% et 81,2% sur 3 sols viticoles aprés 845mm de pluie en 5 jours. Enfin Margoum et coll.
(2006) indiquent un abattement de 1’ordre de 30% pour un sédiment. L’efficacité du systéme pour
la rétention du diuron est donc bonne sans étre excellente. Une efficacité de 99,9% a été atteinte
pour le glyphosate par Landry et coll. (2005) dans un sol. Une autre étude réalisée par Mamy et
coll. (2005) montre une efficacité de sorption de 80% pour du glyphosate dans trois sols a une
concentration initiale de 5mg.L!. L’efficacité du systéme pour le glyphosate est donc en accord
avec les valeurs de la littérature. Pour le 3,4-DCA, une étude de Flores-Cespedes et coll. (2006)
mentionne une efficacité de sorption de 85% sur un sol calcaire pour une concentration initiale de
10mg.L!'. Les valeurs que nous avons trouvées sont donc en accord avec la littérature.
L’abattement du glyphosate et du 3,4-DCA reste important au cours des 3 événements lors de

I’expérience IV mais diminue pour le glyphosate lors de I’expérience V. Au contraire
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Tableau I11.17 : Récapitulatif des abattements dans I’eau (Expérience II).
Les abattements sont calculés au bout d’une semaine. Les encadrements indiqués sont les écarts-types. Les lettres entre
parenthéses indiquent les groupes de similitude (P < 0,05) déterminés par ANOVA.

inoculé non inoculé
glyphosate | 99,6+ 0,0 % (a)  99,2+0,2 % (a)
diuron 90,1 £1,3% (b)  93,5+0,6 % (a)
3,4-DCA 99,5+0,1 % (a) 99,2+ 0,1% (b)

Tableau I11.18 : Récapitulatif des abattements dans I’eau (Expériences IV, V et VI).
Seuls les abattements des modalités plantées en régime semi-continu sont indiqués. Pour les expériences IV, V et le 1¢f
évenement de I’expérience VI, les abattements sont calculés pour chaque événement. Pour I’expérience VI, I’abattement
pour le 2éme événement est calculé en prenant en compte la quantité apportée au premier évenement. PI : planté
inoculé ; NPI : non planté inoculé ; PNI : planté non inoculé¢ ; NPNI : non planté non inoculé. Les encadrements
indiqués sont les écarts-types. Les valeurs en gras correspondant a I’efficacité de sorption du filtre (cf. texte pour plus
de précisions).

v VI
I NI I NI PI, NPI, PNI NPNI

1¢r événement | 90,1 +3,0% 97,3+2,1% | 88,8+3,1% 87,2+2,1% | 68,1+43% 67,0+1,4%

glyphosate 2¢ événement | 90,9+5,1%  91,8+3,4% 71,4+£3,5% 53,1+£12,9% | 98,9+0,7%  100,0 £+ 0,0%
3¢ événement | 859+49%  83,0+9,4% 69,7+7,9% 60,0+ 10,9% - -

1¢r événement | 46,3 +9,5% 51,3+34,6% | 53,3+3,2% 40,4+6,5% | 83,7+6,1% 63,6 +10,9%

diuron 2¢ événement | 69,2+49% 745+16,0% | 77,2+9,0%  77,3+6,4% 98,5 +0,8% 98,0 £ 1,4%
3¢ évenement | -8,3 £27,6%  8,1+54,7% 742+7,0%  759+6,7% - -

1¢r événement | 87,1+3,5% 87,3+9,8% | 88,3+0,3% 84,6+3,0% | 952+1,7% 84,2+5,.8%

3,4-DCA  2¢événement | 95,6+ 1,1% 96,2+ 0,8% 85,6 £ 1,5%  85,9+2,7% 99,9 £0,1% 99,8 £0,2%
3¢ événement | 90,5+25%  92,2+58% 86,6 £2,3%  86,4+4,7% - -
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I’abattement du diuron ne se maintient pas dans le temps. C’est le polluant le plus problématique
quant a I’efficacité du filtre physique, en raison du risque de désorption. On constate cependant
que I’augmentation du temps de rétention (de 4h pour I’expérience V a 6h pour 1’expérience VI)
permet d’améliorer sensiblement 1’efficacité de rétention du systéme, dans le cas du diuron
notamment (tableau III.18), ce qui est d’autant plus intéressant que ce dernier était le moins
retenu par le systéme lors des expériences précédentes. On note de plus que 1’abattement reste
satisfaisant pour les trois polluants, tout en ayant oté la tourbe. On remarque cependant, toujours
dans I’expérience VI, un léger relargage des polluants lors du second éveénement pluvieux, chargé
en cuivre uniquement (< 0,5mg.L! pour le glyphosate, < 0,3mg.L"! pour le diuron et <
0,04mg.L-! pour le 3,4-DCA). En outre I’augmentation du temps de rétention entre 1I’expérience
IIT (circulation en continu) et ’expérience IV (1h30 de remplissage, 4h de stockage et 2h de
vidange) a permis d’atteindre des abattements similaires (50% pour le diuron, 80% pour le 3,4-
DCA) alors que les concentrations initiales en polluants ont été multipliées par 25. L’ajout de
betterave en aval des bacs, pour les modalités PNI, NPI et PNI de I’expérience VI, permet
¢galement d’améliorer I’abattement pour le diuron et le 3,4-DCA (tableau III1.18), ce qui est
logique puisque 1’on rajoute une étape de filtration. En revanche la betterave n’a pas d’effet sur
I’abattement du glyphosate, dont le niveau est inférieur a celui obtenu lors des expériences IV et
V. Ceci s’explique par la présence du cuivre en plus grande quantité dans la solution de départ
comparée aux expériences IV et V (56mg.L-! contre 37,5mg.L") : le cuivre et le glyphosate sont
en effet en compétition pour la sorption et la complexation sur certains sols (Maqueda et coll.
1998). Ces résultats ne concordent pas avec les tests de sorption que nous avons menés en milieu
liquide mais les concentrations employées étant différentes, il est difficile de conclure. Il parait en
tout cas plus pertinent de retenir pour le glyphosate la configuration de I’expérience V, qui
témoigne d’un bon fonctionnement du filtre physique, pour 1’évaluation de la capacité de
dissipation du systéme.

En combinant un temps de stockage de 6h et les matériaux sorbants sélectionnés lors de la
premiere €tape, on arrive donc a un abattement d’environ 91% pour le glyphosate, 64% pour le
diuron et 87% pour le 3,4-DCA. Une fois que les polluants sont ainsi retenus dans le systéme, on

peut s’intéresser a leur dissipation.
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3.3.2. Evolution des teneurs en polluants dans le mélange sable-sédiment

Lors de I’expérience IV on observe une diminution de la concentration de tous les
polluants une semaine apreés le premier événement pluvieux (figure II1.28), puis une
augmentation significative du glyphosate et du 3,4-DCA une semaine apres le second événement.
La présence de la tourbe nous empéchant de conclure, nous avons renouvelé 1’expérience sans
tourbe autour des plantes et avec un temps d’action réduit (une semaine) pour évaluer 1’efficacité
du procédé dans un temps relativement court. Les résultats sont contrastés, avec une
concentration en glyphosate faible en fin d’expérience (figure I11.30) et des concentrations en
diuron et 3,4-DCA au contraire tres élevées, qui témoignent sans doute a la fois d’un probléme
d’échantillonnage — probablement dii a une répartition non homogeéne de la molécule dans le
mélange sable-sédiment ce qui peut engendrer des erreurs si 1’échantillonnage n’est pas fait sur le
mélange homogénéis¢ — et de 1’accumulation des polluants dans la matrice solide. Ces
concentrations n’en restent pas moins tres élevées, représentant ainsi la quasi-totalité du diuron
apporté et environ trois fois la quantité¢ de 3,4-DCA. Ce résultat montre qu’une semaine est un
temps trop court pour que les microorganismes puissent agir méme si on réinocule réguli¢rement,
toutes les semaines dans cette expérience, contre une fois au début de I’expérience IV. Ce
phénomene de temps de traitement nécessaire dans les ZHA est déja connu : ainsi apres 11
semaines de traitement, Newcombe et Crowley (1999) obtiennent 72% de dégradation de
100mg.kg! d’atrazine en faisant 8 inoculations, et 38% en en faisant 4. Dans une étude
d’Haarstad et Braskerud (2005), 96% de dégradation des herbicides propachlor, linuron et
metamitron, et des fongicides propiconazole, fenpropimorph, metribuzin et metalaxyl est obtenu
au bout d’un an de traitement. Pour Anderson et coll. (2002), 70-80% de dégradation est obtenu
en un mois pour de I’atrazine. Enfin, Runes et coll. (2001) obtiennent 100% de dégradation de
I’atrazine en 30 jours. Il semble donc impossible d’obtenir la dégradation d’une telle dose de
pesticides en si peu de temps, méme avec ’aide d’un inoculum massif. Lors de I’expérience VI la
tourbe a ¢été otée mais 5 semaines ont été laissées au systéme pour agir. Apres vidange, la
concentration initiale en glyphosate (= 10mg.kg') est inférieure a celles observées lors des

expériences précédentes (= 12,5mg.kg™! pour I’expérience IV et = 12mg.kg"! pour 1’expérience
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V), cela étant di a la présence du cuivre en plus grande quantité (cf. ci-dessus). Pour le diuron,
cette concentration est de 2mgkg! ce qui est supéricur aux expériences précédentes (=
1,3mg.kg"! pour I’expérience IV et = 1,8mg.kg! pour I’expérience V) tandis que pour le 3.,4-
DCA, cette concentration est de 2,5mg.kg™! ce qui est légérement supérieur aux expériences
précédentes (= 2,3mg.kg! pour I’expérience IV et = 2,4mg.kg"! pour I’expérience V). Pour les
trois polluants on observe une baisse sensible de la concentration en fin d’expérience (figure III.
33), on peut donc en conclure qu’il y a dissipation de ces polluants dans notre systéme, sans
toutefois que I’effet de la bioaugmentation soit significatif.

Dissipation des polluants : le récapitulatif des abattements dans le mélange sable-
sédiment est présenté dans le tableau III.19. Pour I’expérience 1V, il est calculé a partir de la
concentration dans le mélange sable-sédiment une semaine apres le second éveénement pluvieux.
Pour les expériences V et VI, il est calculé a partir de la valeur finale de la concentration dans le
mélange sable-sédiment (1 semaine apres le dernier apport d’eau dans le cas de I’expérience V, 3
semaines apres le dernier apport d’eau dans le cas de I’expérience VI). La dissipation obtenue
dans I’expérience IV est bonne pour tous les polluants, mais I’effet de la tourbe pourrait influer
sur le résultat, de maniére marginale probablement puisque la quantité de tourbe rapportée a la
quantité du mélange sable-sédiment est trés faible et que les polluants n’ont pas été plus en
contact avec ce matériau qu’avec le sable-sédiment. Dans 1’expérience V, I’emploi d’un temps
d’action treés court se traduit par des effets contrastés : trés bonne dissipation du glyphosate mais
résultats médiocres pour le diuron et le 3,4-DCA. Les valeurs de dissipation pour ces deux
polluants redeviennent acceptables dans I’expérience VI. L’effet traitement est peu visible : la
bioaugmentation, qu’elle soit faite uniquement en début d’expérience (expérience IV) ou
renouvelée toutes les semaines (expériences V et VI) ne produit donc pas d’effet significatif. Ceci
peut s’expliquer par le fait que la microflore du mélange sable-sédiment est probablement bien
adaptée aux polluants ; en effet le sédiment du mélange étant issu du BO, il a été exposé aux
polluants. C’est ¢galement le matériau dont nous sommes partis pour la sélection de souches : il
contient donc les espéces bactériennes composant le consortium 106 bien qu’elles y soient en
plus faible proportion. La diminution de la quantité dissipée apres le 2¢me événement pour tous les

polluants pourrait étre due a I’accumulation des polluants et a 1’absence d’une dissipation
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Tableau III.19 : Récapitulatif des abattements dans le mélange sable-sédiment (Expériences IV, V et
VI).

Seuls les abattements des modalités en régime semi-continu sont indiqués. Pour I’expérience 1V, I’abattement est
calculé entre le temps initial et une semaine aprés le 2°™ événement. Pour les expériences V et VI, I’abattement est
calculé entre le temps initial et le temps final. PI : planté inoculé ; NPI : non planté inoculé ; PNI : planté non inoculé ;
NPNI : non planté non inoculé. Les encadrements indiqués sont les écarts-types. La maniére de les calculer est indiquée
dans le texte.

Expérience
v v VI
Modalité
P1 87,7+ 13,6% 99,3 £0,5% 99,8 £+ 0,0%
NPI 85,1 +£18,9% - 99,6 + 0,2%
glyphosate PNI 90,2 + 6,5% 98,6 + 1,0% 99,8 £+ 0,0%
NPNI 94,4+ 1,7% - 99,6 £ 0,1%
PI 81,4 +6,3% 2,2+23% 65,8 +6,7%
) NPI 88,2 +£9,5% - 64,5+ 4,4%
diuron PNI 83,3+ 6,1% -1,0 =38% 63,0 + 8,8%
NPNI 84,0 + 4,6% - 63,2 +7,7%
PI 71,5+ 14,8% -305 £ 180% 84,2 +0,0%
NPI 81,5+9,0% - 83,7+ 0,9%
DeA PNI 70,7 £ 0,6% -252 £ 155% 84,2 +0,0%
NPNI 76,1 £ 5,6% - 84,2 +0,0%
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suffisante (expériences IV et V). En revanche I’influence du temps d’action sur la dissipation est
indéniable, ce qui se voit notamment sur la dissipation du 3,4-DCA, supérieure dans 1’expérience
VI a celle obtenue dans I’expérience IV, pour laquelle le temps d’action maximum était de 3
semaines. Notons que ce temps d’action permet au systéme d’étre plus longtemps oxydant et
qu’il donne ainsi plus de temps a une dissipation efficace de la part des microorganismes présents

dans le mélange sable-sédiment.

Synthése : d’un point de vue physico-chimique, la stabilit¢ du pH observée dans le
systéme fait que ce paramétre n’a pas d’influence sur le systéme. La forte variation du potentiel
redox qui est observée est due aux divers événements pluvieux reproduisant en cela les ZHA
réelles. L’effet stabilisateur de P. australis sur le potentiel d’oxydoréduction est également
confirmé dans cette étude mais entraine curieusement une baisse du potentiel redox, comparé aux
modalités non plantées, probablement en raison d’un maintien de ’humidité au niveau des
racines dont I’effet sur la baisse d’Eh n’est pas contrebalancé par 1’apport d’oxygene racinaire ;
ceci pourrait étre dii a la non-saturation du milieu qui rend négligeable I’effet de 1’oxygéne
dégagé par les racines. D’un point de vue biologique, les plantes n’ont pas d’effet significatif sur
la population bactérienne cultivable totale au sein des microcosmes. De plus, la hausse de
population entrainée par les inoculations successives ne se maintient pas, en général, dans les
différentes expériences : la diminution de population totale constatée pourrait provenir d’une
compétition interspécifique (sans que cela ait été prouve), ou d’une quantité limité de nutriment,
le rapport C/N du mélange étant adapté a la croissance microbienne. Le temps de stockage est un
parameétre important pour le role de filtre physique des microcosmes, le passage de ce temps de 4
a 6 h permettant d’augmenter 1’abattement du diuron dans les eaux de sortie de 10%. La
dissipation des polluants constatée dans les microcosmes n’est pas due a la bioaugmentation
(amélioration non significative de la dissipation dans le cas de modalités inoculées) mais est
significativement influencée par le temps d’action dans le cas du diuron et du 3,4-DCA. On
constate dans le meilleur des cas une dissipation dans le mélange du sable-sédiment de 99% pour

le glyphosate, 84% pour le 3,4-DCA et 65% pour le diuron.
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CONCLUSION - PERSPECTIVES

Le traitement des sédiments des bassins versants viticoles stockés dans les bassins d’orage
(BO) et des eaux qui y transitent devrait étre une obligation réglementaire. En effet, I’atténuation
naturelle variable qui s’opéere au sein de ces ouvrages hydrauliques se traduit par des valeurs de
concentration dans les eaux de sortie régulierement au-dessus des seuils réglementaires. Le temps
de rétention des contaminants dans le BO, souvent inférieur au temps nécessaire aux organismes
vivants, dont la composante microbienne, pour traiter la pollution explique le manque d’efficacité
souvent observée. Par ailleurs, les organismes présents ne sont pas toujours tres efficaces face a la
pollution rencontrée. Différentes techniques de traitement existent, dont des techniques
biologiques telle que la bioaugmentation qui, associée a la présence de plantes, pourrait
contribuer a stimuler et entretenir 1’action des microorganismes introduits dans des
environnements en constante évolution. La bioaugmentation repose sur [’utilisation de
microorganismes compétents parfois absents des milieux a traiter, ou dont 1’abondance est trop

faible.

Dans le cas du bassin versant viticole auquel nous faisons référence (Rouffach, Haut-
Rhin), la pollution est multiple car constituée a la fois de produits organiques et de produits
contenant des éléments traces métalliques, en particulier du sulfate de cuivre, épandus lors des
traitements phytopharmaceutiques. De plus la diversité physico-chimique des produits employés
est grande, ce qui augmente la difficulté du traitement, un seul microorganisme pouvant rarement
dégrader plusieurs classes de produits organiques et de surcroit contribuer a faciliter la
phytoextraction des métaux du sol. Enfin, I’environnement dans lequel doit étre réalisée la
dépollution n’est pas idéal (milieu plutdt oligotrophe, conditions physico-chimiques variables).
Les verrous que ce travail avait pour ambition de lever étaient donc multiples :
- d’une part assurer un temps de rétention des contaminants dans le le BO compatible avec un

traitement biologique de la pollution ;
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- d’autre part traiter une pollution multiple, a base de deux herbicides de propriétés physico-
chimiques différentes (le glyphosate et le diuron), d’un de leur métabolite de dégradation (3,4-
DCA) et d’un métal (le cuivre) ;

- enfin de tester en microcosmes un systeme de traitement par bioaugmentation en présence ou
non de macrophytes (Phragmites australis) dans un milieu aux conditions proches de celles du
BO. Une contrainte annexe était de proposer un systéme de traitement plutdt rustique, pour des
raisons de cott, de facilit¢ de mise en ceuvre et de gestion lorsqu’un tel systéme serait mis en

ccuvre en conditions réelles.

Afin d’assurer un temps de rétention suffisant, des matériaux sorbants ont été testés parmi
une série de matériaux simples : la pulpe de betterave, les rafles de mais brutes et les cendres de
rafles de mais, la perlite, la vermiculite, le sable et le sédiment. Les cendres de rafles de mais
appartiennent a la large famille des charbons actifs, dont 1’efficacité de sorption pour les
différents polluants s’est avérée étre la meilleure dans notre étude. Cependant la volonté de
mettre au point un procédé aussi rustique que possible nous a conduit a considérer les autres
matériaux d’autant plus que la vitesse se sorption n’était pas la plus €élevée. Un test « classique »
de sorption réalisé avec matériau sorbant dans de ’EUP en présence d’un polluant seul aurait
alors conduit a choisir le sable pour les trois molécules étudié¢es. Cependant des tests réalisés dans
des matrices de complexité croissante (EUP, EBO et enfin ES) avec des polluants seuls ou en
mélange montrent que les capacités de sorption des différents matériaux dépendent a la fois de la
matrice considérée et du nombre de polluants en présence dans la solution, tout en sachant que les
fortes concentrations employées exacerbent probablement les phénomenes de sorption
compétitive. Le méme test réalisé en milieu complexe, I’ES, avec les 4 polluants en mélange
nous a fait choisir le sédiment pour le glyphosate, le sable pour le diuron et la betterave ou les
rafles de mais pour le 3,4-DCA. Pour ce dernier, le sable donne des performances de sorption
similaires et présente 1’avantage d’étre présent dans le BO auquel fait référence cette étude, dont
le filtre a été réalisé dans ce matériau lors d’un réaménagement récent. La simplicité voulue pour

le procédé nous a donc conduit a choisir ce matériau pour le 3,4-DCA.
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Pour pouvoir traiter la polycontamination, une sélection de souches bactériennes
performantes pour la dégradation a été réalisée par des techniques classiques de cultures
d’enrichissement en milieu pollu¢, I’idée étant de faire de la bioaugmentation avec la souche
s¢lectionnée. Afin d’éviter une cause classique d’échec de cette technique, a savoir la sélection de
souches inadaptées a 1’environnement dans lequel elles sont inoculées, nous avons sélectionné
des isolats issus du sédiment du BO dans lequel ils étaient destinés a étre réintroduits. Par
ailleurs, notre sélection s’est basée certes sur les capacités de tolérance et de dissipation des
polluants mais aussi sur quelques critéres €cologiques, notamment la stratégie de croissance et
I’origine rhizosphérique ou non des isolats. Les capacités de tolérance aux polluants et de
dissipation ne semblent pas étre liées a ’origine géographique des prélévements réalisés a partir
du sédiment du BO, mais se sont avérées étre fortement variables selon le polluant. Le milieu
dans lequel I’isolat devait étre réintroduit étant par définition changeant et sujet a des arrivées
ponctuelles de grandes quantités de polluants, nous avons décidé de conserver un isolat a
stratégie de croissance rapide, qui présente de bonnes capacités de dissipation des polluants
organiques et complexe par ailleurs le cuivre. Cet isolat est en fait un consortium de plusieurs
bactéries, ce qui n’est finalement pas surprenant au regard de la diversit¢ des capacités
métaboliques requises. Ceci pose néanmoins plusieurs questions, notamment sur la stabilité de ce

dernier et sur les possibilités de son suivi une fois inoculé dans le milieu.

La mise au point du procédé de dépollution en conditions semi-contrdlées, dans des
microcosmes reproduisant a I’échelle le BO auquel se réfere I’étude, a permis de mettre en
¢vidence I’importance de certains parameétres dans la réussite d’un tel procédé de dépollution.
Ainsi I’adaptation du temps de stockage de 1’eau lors d’un événement pluvieux simulé (passage
de 4 a 6h) permet-il de trouver relativement facilement des performances de rétention analogues a
celles obtenues lors des tests de sorption (91% pour le glyphosate, 87% pour le 3,4-DCA et 64%
pour le diuron). De plus le temps laiss¢ au procédé une fois la rétention effectuée est un
parametre d’importance. L’allongement du temps d’action de une a 5 semaines permet d’obtenir
de bonnes performances de dissipation qui varient cependant entre les polluants (99% du

glyphosate, 84% du 3,4-DCA et 65% du diuron dissipé). De fortes variations de potentiel redox
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ont été observées ce qui est intéressant pour comparer le fonctionnement des microcosmes avec
celui du BO d’¢étude, dans lequel ce parameétre est également fortement variable. De manicre
assez surprenante, 1’inoculation réguliére et massive du consortium sélectionné ne s’est traduite
par aucun effet significatif sur la dissipation des polluants, au mieux une tendance a
I’amélioration pour le diuron. Sachant que les caractéristiques physico-chimiques du mélange
sable-sédiment, notamment son rapport C/N (13,8) sont compatibles avec la croissance
microbienne, ceci ameéne a se demander si la quantité globale de substrats ne serait pas

insuffisante pour supporter I’entretien d’une biomasse microbienne supplémentaire.

Ce travail a permis d’obtenir un certain nombre de résultats et ainsi d’apporter des
¢léments de compréhension sur la dépollution par bioaugmentation en présence ou non de plantes
dans une ZHA modéle. Un certain nombre de points soulevés lors de ce travail pourraient étre le
point de départ de travaux ultérieurs, dont par exemple :

- faire des expériences en logettes avec un temps d’action plus long et un seul apport de polluants
organiques pour voir si la tendance a une meilleure dissipation du diuron qui a été observée
lorsque la bioaugmentation devient significative ;

- mettre au point un suivi des populations du consortium (FISH pour la visualisation de
populations particulieres, qPCR pour la quantification de ces populations) pour déterminer s’il y
a survie ou pas et la dynamique des populations au sein du consortium ;

-si la non-survie est avérée, en déterminer les causes (carence en nutriments, compétition
interspécifique ?). Si une carence nutritionnelle est avérée, il pourrait étre intéressant d’apporter
des nutriments afin de maintenir la biomasse supplémentaire apportée par bioaugmentation ;

- mener une étude de bioaugmentation dans les mémes conditions avec des souches a stratégie de
croissance lente, pour voir si le parametre-clé de 1’efficacité du procédé est I’adaptation au
systéme oligotrophe ou la capacité métabolique ponctuelle ;

- faire des expériences en microcosmes a différentes températures pour évaluer la variation
saisonniere des performances de dépollution, et anticiper ainsi sur le comportement du procédé

en ZHA ;
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- faire des expériences en microcosmes a des concentrations en polluants plus faibles pour
¢évaluer I’effet de la diminution des interactions entre polluants sur la sorption ;

- réaliser des expériences de bioaugmentation du consortium 106 dans un sol sans historique de
pollution au glyphosate, diuron et 3,4-DCA ; on pourrait ainsi évaluer 1’effet des populations
indigénes sur la dissipation observée en logettes, étude qui pourrait €tre affinée par la recherche
des genes de dégradation des polluants et/ou par 1’étude de leur expression dans le sédiment.
Cette expérience permettrait d’expliquer pourquoi les témoins non bioaugmentés dans
I’expérience en logettes présentent ¢galement de bonnes performances de dissipation et peut-
étre mettre alors en évidence dans ce cas I’intérét de la bioaugmentation;

- mettre au point un suivi du fractionnement isotopique des polluants (13C) dans des matrices
complexes pour déterminer des signatures isotopiques spécifiques de chaque phénomene

(sorption, dégradation) et affiner ainsi le suivi de la dégradation.
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Annexe 1 : NORMES DE QUALITE ENVIRONNEMENTALE POUR LES SUBSTANCES
PRIORITAIRES ET CERTAINS AUTRES POLLUANTS (Annexe 1 4 la DIRECTIVE
2008/105/CE DU PARLEMENT EUROPEEN ET DU CONSEIL du 16 décembre 2008)

L 34892 Journal officiel de 'Union européenne 24.12.2008
ANNEXE I
NORMES DE QUALITI:: ENVIRONNEMENTALE POUR LES SUBSTANCES PRIORITAIRES ET CERTAINS
AUTRES POLLUANTS
PARTIE A: NORMES DE QUALITE ENVIRONNEMENTALE (NQE)
MA: moyenne annuelle.
CMA: concentration maximale admissible.
Unité: [pg/l].
M @ 0 4) (5) (6) 7)
NQE-MA () NQE-MA () NQE CMA (%) NQE CMA ()
Ne Nom de la substance Numéro CAS (1) Eaux de surface Autres eaux de Faux de surface Autres eaux de
intérieures (%) surface intérieures (%) surface
(1) Alachlore 15972-60-8 0,3 0,3 0,7 0,7
(2) Anthracéne 120-12-7 0,1 0,1 0,4 0,4
3) Atrazine 1912-24-9 0,6 0,6 2,0 2,0
(4) Benzene 71-43-2 10 8 50 50
(5) | Diphényléthers bromés (°) 32534-81-9 0,0005 0,0002 sans objet sans objet
(6) | Cadmium et ses composés 7440-43-9 < 0,08 (classe 1) 0,2 < 0,45 (classe 1) | < 0,45 (classe 1)
(suivant les classes de dureté de l'eau) () 0,08 (classe 2) 0,45 (classe 2) 0,45 (classe 2)
0,09 (classe 3) 0,6 (classe 3) 0,6 (classe 3)
0,15 (classe 4) 0,9 (classe 4) 0,9 (classe 4)
0,25 (classe 5) 1,5 (classe 5) 1,5 (classe 5)
(6 bis) | Tétrachlorure de carbone (7) 56-23-5 12 12 sans objet sans objet
(7) Chloroalcanes C10-13 85535-84-8 0,4 0,4 1,4 1,4
(8) Chlorfenvinphos 470-90-6 0,1 0,1 0,3 0,3
(9) | Chlorpyrifos (éthylchlorpyrifos) 2921-88-2 0,03 0,03 0,1 0,1
(9 bis) | Pesticides cyclodienes: T =001 ¥ = 0,005 sans objet sans objet
Aldrine () 309-00-2
Dieldrine (7) 60-57-1
Endrine () 72-20-8
Isodrine (7) 465-73-6
(9 ter) | DDT total () (%) sans objet 0,025 0,025 sans objet sans objet
para-para-DDT (7) 50-29-3 0,01 0,01 sans objet sans objet
(10) | 1,2-Dichloroéthane 107-06-2 10 10 sans objet sans objet
(11) | Dichlorométhane 75-09-2 20 20 sans objet sans objet
(12) | Di(2-éthylhexyl)phtalate (DEHP) 117-81-7 1,3 13 sans objet sans objet
(13) | Diuron 330-54-1 0,2 0,2 1,8 1,8
(14) | Endosulfan 115-29-7 0,005 0,0005 0,01 0,004
(15) | Fluoranthéne 206-44-0 0,1 0,1 1 1
(16) | Hexachlorobenzene 118-74-1 0,01 () 0,01 () 0,05 0,05
(17) | Hexachlorobutadiéne 87-68-3 0,1 (%) 0,1 0,6 0,6
(18) | Hexachlorocyclohexane 608-73-1 0,02 0,002 0,04 0,02
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24.12.2008 Journal officiel de 'Union européenne L 348/93
1 @ (€ ) ) (6) )
NQE-MA () NQE-MA () NQE CMA (4 NQE CMA (%)
Ne Nom de la substance Numéro CAS (') Faux de surface Autres eaux de Faux de surface Autres eaux de
intérieures (%) surface intérieures (%) surface
(19) | Isoproturon 34123-59-6 0,3 0,3 1,0 1,0
(20) | Plomb et ses composés 7439-92-1 7,2 7.2 sans objet sans objet
(21) | Mercure et ses composés 7439-97-6 0,05 (%) 0,05 (%) 0,07 0,07
(22) | Naphthaléne 91-20-3 2,4 1,2 sans objet sans objet
(23) | Nickel et ses composés 7440-02-0 20 20 sans objet sans objet
(24) | Nonylphénol (4-nonylphénol) 104-40-5 0,3 0,3 2,0 2,0
(25) | Octylphénol (4-(1,1’, 3,3 - tétraméthylbutyl)- 140-66-9 0,1 0,01 sans objet sans objet
phénol))
(26) | Pentachlorobenzéne 608-93-5 0,007 0,0007 sans objet sans objet
(27) | Pentachlorophénol 87-86-5 0,4 0,4 1 1
(28) | Hydrocarbures aromatiques polycycliques sans objet sans objet sans objet sans objet sans objet
(HAP) (1)
Benzo(a)pyrene 50-32-8 0,05 0,05 0,1 0,1
Benzo(b)fluoranthéne 205-99-2 T =003 T =003 sans objet sans objet
Benzo(k)fluoranthéne 207-08-9
Benzo(gh,i)perylene 191-24-2 ¥ = 0,002 3 = 0,002 sans objet sans objet
Indeno(1,2,3-cd)pyrene 193-39-5
(29) | Simazine 122-34-9 1 1 4 4
(29 | Tétrachloroéthylene (7) 127-18-4 10 10 sans objet sans objet
bis)
(29 | Trichloroéthylene (7) 79-01-6 10 10 sans objet sans objet
ter)
(30) | Composés du tributylétain (tributylétain- 36643-28-4 0,0002 0,0002 0,0015 0,0015
cation)
(31) | Trichlorobenzénes 12002-48-1 0,4 0,4 sans objet sans objet
(32) | Trichlorométhane 67-66-3 2,5 2,5 sans objet sans objet
(33) | Trifluraline 1582-09-8 0,03 0,03 sans objet sans objet

CAS: Chemical Abstracts Service.

Ce paramétre est la NQE exprimée en valeur moyenne annuelle (NQE-MA). Sauf indication contraire, il sapplique a la concentration totale de tous les isomeres.

Les eaux de surface intérieures comprennent les riviéres et les lacs et les masses d'eau artificielles ou sérieusement modifiées qui y sont reliées.

Ce parametre est la norme de qualité environnementale exprimée en concentration maximale admissible (NQE-CMA). Lorsque les NQE-CMA sont indiquées comme

étant «sans objet, les valeurs retenues pour les NQE-MA sont considérées comme assurant une protection contre les pics de pollution a court terme dans les rejets

continus, dans la mesure ot elles sont nettement inférieures a celles définies sur la base de la toxicité aigué.

(°)  Pour le groupe de substances prioritaires «diphényléthers bromés» (n® 5) retenu dans la décision n°® 2455/2001/CE, une NQE n'est établie que pour les numéros des
congéneres 28, 47, 99, 100, 153 et 154.

(%) Pour le cadmium et ses composés (n® 6), les valeurs retenues pour les NQE varient en fonction de la dureté de I'eau telle que définie suivant les cinq classes suivantes:
classe 1: <40 mg CaCOs/l, classe 2: 40 a <50 mg CaCOs/l, classe 3: 50 a <100 mg CaCOs/l, classe 4: 100 a <200 mg CaCOs/l et classe 5: = 200 mg CaCOs/L.

(7)  Cette substance n'est pas une substance prioritaire mais un des autres polluants pour lesquels les NQE sont identiques a celles définies dans la législation qui sappliquait
avant le 13 janvier 2009.

(®) Le DDT total comprend la somme des isomeres suivants: 1,1,1-trichloro-2,2 bis (p chlorophényl) éthane (numéro CAS 50-29-3; numéro UE 200-024-3); 1,1,1-
trichloro-2 (o chlorophényl)-2-(p-chlorophényl) éthane (numéro CAS 789-02-6; numéro UE 212 332 5); 1,1 dichloro-2,2 bis (p-chlorophényl) éthyléne (numéro CAS
72 55-9; numéro UE 200-784 6); et 1,1-dichloro-2,2 bis (p-chlorophényl) éthane (numéro CAS 72 54-8; numéro UE 200-783-0).

() Si les Etats membres n'appliquent pas les NQE pour le biote, ils instaurent des NQE plus strictes pour I'eau afin de garantir un niveau de protection identique a celui
assuré par les NQE applicables au biote fixées a larticle 3, paragraphe 2 de la présente directive. Ils notifient a la Commission et aux autres Etats membres, par
l'intermédiaire du comité visé a larticle 21 de la directive 2000/60/CE, les raisons motivant le recours a cette approche et les fondements de ce recours, les autres NQE
établies pour I'eau, y compris les données et la méthode sur la base desquelles les autres NQE ont été définies, et les catégories d'eau de surface auxquelles elles
s'appliqueraient.

(%) Pour le groupe de substances prioritaires <hydrocarbures aromatiques polycycliques» (HAP) (n® 28), chacune des différentes NQE est applicable, c'est-a-dire que la NQE

pour le benzo(a)pyréne, la NQE pour la somme du benzo(b)fluoranthéne et du benzo(k)fluoranthéne et la NQE pour la somme du benzo(gh,iperylene et de

I'indéno(1,2,3-cd)pyrene doivent étre respectées.
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Annexe 2 : Liste des produits épandus sur le BV en 2004 (Domange 2005)

alkyl polysacharrides
myclobutanil
sulfosate
flusilazol
tetraconazole
diquat
famoxadone
lufenuron
tebuconazole

paraquat

simazine
huile de pétrole
dimethomorphe
fenoxycarbe
hexaconazole
azoxystrobine
dinocap
flumioxazine
terbuthylazine

thiodicarbe

flufenoxuron
diuron
methidathion
pyraclostrobine

glufosinate
spiroxamine

vinchlozoline
quinoxyfen
fenhexamid

pyrimethanil

oryzalin
Kresoxim-methyl
mancozebe
thyocyanate d’ammonium

aminotriazole

cymoxanil
metirame-zinc

glyphosate

folpel

Fosétyl-Al
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Annexe 3 : Données complémentaires RISA

Composition du mix PCR pour un échantillon

Tampon (x10) 2,5uL
MgCI2 (25mM) 2,5ul
dNTP (25mM) 0,25uL
ITSF (20uM) 0,25uL
ITSR (20uM) 0,25uL
Taq (5U.uL ") 0,3uL
H>0 gsp 25uL
ADN 25 a 50ng

Programme du thermocycleur

Température Durée Nombre de cycles
94°C 3 minutes 1
94°C 45 secondes
55°C 1 minute 30
72°C 2 minutes
72°C 7 minutes 1

Amorces utilisées

Nom Séquence (5° — 3°) Tm

ITSF GTCGTAACAAGGTAGCCGTA 60°C

ITSR GCCAAGGCATCCACC 50°C
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Annexe 4 : Protocole TTGE et séquencage

1. Amplification par Polymerase Chaine Reaction (PCR) de ’ADN
ribosomique bactérien

Les amorces universelles utilisées 1401r et 968f amplifient un fragment de la région (V6-
V8) 16S de ’ADN ribosomique bactérien (475 paires de bases) (Felske et coll. 1998 ; Heuer et
coll. 1999).

Une séquence de 40 paires de bases riche en guanine et cytosine (riche en GC) (GC-968f)
est ajoutée a I’amorce 968f afin d’éviter la dénaturation compléte de la molécule lors de
I’utilisation des fragments amplifiés en TTGE. L’amplification de I’ADN ribosomique bactérien
avec les amorces 1401r et GC-968f donne alors un fragment de 475 paires de bases.

Amoreces :

GC-968f (968-984) : 5°-CGC CCG CCG CGC GCG GCG GGC GGG GCG GGG GCA CGG
GGG AAC GCGAAGAACCTTAC-3".

1401r (1385-1401) : 5°-CGG TGT GTA CAA GAC CC-3".

N.B. : Toutes les manipulations doivent étre réalisées dans la glace. Tous les produits sont
aliquotés et conservés a -20°C (sauf le DMSO). Tout le matériel en contact avec les échantillons
doit étre stérile.

1.1. Composition du milieu réactionnel d’amplification par PCR

Molarité Volume (pnL)

TRIS-HCI 50mM

Tampon 10x KCl 10mM 5
(NH4)SO4 5mM
MgCl, 25mM 3
dNTP 10mM
Amorce 1401r 20uM 0,5
Amorce GC-968f 20uM 0,5
BSA 3% 3mg.mL! 2
DMSO 1,5
Taq polymerase (Faststart Roche) 5U.uL! 0,4
Echantillon 1
Eau stérile qsp 35,1
Volume réactionnel final 50
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1.2. Programme d’amplification par PCR

Thermocycleur utilis¢ : Mycycler Thermalcycler, Biorad

Etape Température Durée Nombre de cycles
Dénaturation 94°C 5 minutes 1
94°C 40 secondes
Amplification 56°C 30 secondes 38
72°C 1 minute
Elongation finale 72°C 5 minutes 1

1.3. Préparation des gels d’agarose

La qualité et la quantité de I’ADN obtenu apres extraction ou apreés amplification par PCR
sont analysées par électrophorese sur gel d’agarose.

1.3.1. Préparation du gel

- Les gels d’agarose 1% w/v sont préparés avec 1g d’agarose dans 100mL de tampon TAE 1x

- La dissolution de 1’agarose dans le TAE se réalise en chauffant le mélange quelques minutes au
four micro-ondes (ne pas utiliser la puissance maximale)

- Placer le mélange d’agarose dissout dans le tampon TAE 1x préalablement refroidi (sinon le
dispositif en plastique se dilate) dans le dispositif contenant du bromure d’éthidium (BET)
0,5mg.1"!

- La polymérisation du gel prend de 20 a 40min.

1.3.2. Dépaot des échantillons d’ADN amplifiés par PCR

- Les puits sont remplis avec 5-10uL d’échantillon en mélange avec 2uL de tampon de charge 6%
(Ce tampon de charge permet a 1’échantillon de tomber au fond des puits du gel, la densité de ce
tampon est moins importante que celui utilis€¢ en TTGE)

- Au moins un puits contient 1pL de marqueur de taille, 2uL. de tampon de charge 6x et 4-9uL
d’eau distillée (pour avoir le méme volume final dans chacun des puits, cela évite la distorsion
de la migration)

1.3.3. Conditions de migration des échantillons sur gel d’agarose
- Bain de TAE 1X

- Courant constant : 120-130V
- Durée : 20-30min
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1.3.4. Révélation des gels d’agarose

Observer et numériser sous lumiere UV (Geldoc, BIORAD).

2. Temporal Temperature Gradient Electrophoresis (TTGE)

Le systéme d’électrophorése par TTGE utilisé est le Dcode (Universel Mutation Detection
System, Biorad).

Le gradient de température permettant la séparation des doubles brins d’ADN est
déterminé a I’aide du logiciel DNA Melting Profil analysis Software (version 2.0, Biorad).

Les concentrations du gel de polyacrylamide ainsi que les conditions de migration ont été
adaptées d’apres les instructions trouvées dans « The Dcode universal mutation detection
system ».

2.1. Préparation du dispositif d’électrophorése

Au préalable :

- Nettoyer I’ensemble du matériel a I’eau savonneuse ou au détergent

- Rincer a I’eau claire

- Rincer a ’eau distillée

- Rincer a I’éthanol 70% (pour aider le séchage et éviter les traces)

- Nettoyer avec un papier qui ne fait pas de trace avec de 1’isopropanol

Les plaques en verre doivent absolument étre propres et lisses.
L’ensemble du matériel doit étre sec avant le montage du dispositif.

2.2. Préparation du gel d’acrylamide partiellement dénaturant
2.2.1. Préparation du gel

- Peser 14,4g d’urée (8M) dans un tube plastique de type Falcon de S0mL

- Ajuster a 20mL avec de I’eau distillée

- Placer le tube dans un Becher contenant de I’eau bouillante pour faciliter la dissolution (eau
distillée + urée = réaction endothermique)

- Agiter au Vortex régulicrement pour faciliter la dissolution

- Ajouter 0,6mL de glycérol

- Ajouter 0,75mL de tampon TAE 50x

- Ajouter 6mL de la solution d’acrylamide/bis-acrylamide (37,5:1) (6% acrylamide)

- Ajuster le volume final a 30mL avec de I’eau distillée

- Filtrer la solution a 0,45um (pas forcément nécessaire, a voir selon usage)
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- Laisser refroidir la solution en I’incubant dans de la glace (I’étape suivante va permettre la
polymérisation du gel qui se fera d’autant plus vite que la préparation est chaude)

- Ajouter les catalyseurs de polymérisation : en premier 300uL de persulfate d’ammonium (APS)
puis 30uL de TEMED

- Placer le peigne, en éliminant les bulles (sinon le fond des puits ne sera pas linéaire et la
migration se fera mal)

- Mettre des morceaux de scotch pour tenir le peigne afin qui se trouve correctement placé contre
la grande plaque de verre

- Laisser polymériser le gel 1 heure a température ambiante

- Enlever le peigne et rincer les puits trois fois a avec du tampon TAE 1,25% pour éliminer tous
les résidus d’urée

- Placer le dispositif contenant le gel polymérisé dans la cuve d’électrophorése contenant un bain
de TAE 1,25% a la température de début de migration

2.2.2. Dépot des échantillons d’ADN amplifiés par PCR

Selon la quantité d’ADN obtenu par amplification par PCR on peut déposer de 5 a 10uL
d’extrait dans chacun des puits en mélange avec du tampon de charge 2x (la quantité sera
déterminé lors de 1’analyse des produits de PCR sur gel d’agarose). L’ensemble des mélanges se
fait au préalable, avant de les placer dans les puits du gel. Le chargement des échantillons dans le
gel se fait de préférence lorsque le gel est déja dans la cuve qui contient 7L de TAE 1,25x (le gel
peut s’acclimater a la température, pas de risque de faire sortir les échantillons des puits en
immergeant le dispositif dans la cuve).

Un gel d’acrylamide pour la TTGE comporte 20 puits.

- Les deux pistes des extrémités contiennent un mélange contenant autant d’eau distillée que de
tampon de charge 2x (v/v) pour éviter un effet de bord (on remplit ces puits quand méme
pour qu’il n’y ait pas distorsion du gel) (1¢, 26me, 19¢me et 20°me puits)

-Le 3eme, 10éme et 18¢me puits contiennent 1-3pul. de marqueur de taille (selon la quantité
d’ADN des extraits et la quantité d’extrait), de ’eau distillée et du tampon de charge 2x. La
quantité¢ de tampon de charge est égale a la quantité de marqueur de taille plus la quantité
d’eau distillée. La présence de marqueur de taille permettra de redresser les photographies
de gel lors de I’analyse de ce dernier (le marqueur de taille sert de marqueur de
redressement)

- Les autres puits contiennent un mélange contenant autant d’extrait de PCR que de tampon de
charge 2% (v/v)

- Il est important d’avoir la méme quantité de tampon de charge dans chacun des puits : en effet,
comme ce dernier a une densité plus importante que 1’eau ou les échantillons (c’est grace et
cette densité que les échantillons peuvent tomber au fond des puits) sa présence en quantité
¢gale permet d’éviter les distorsions lors de la migration de I’ADN. Ainsi, quelle que soit la
quantité d’extrait utilisé il faut adapter le volume du tampon de charge et, dans le cas des
marqueurs de taille, jouer sur la quantité d’eau afin que tout les puits du gel contiennent le
méme volume final
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2.2.3. Conditions de migrations des échantillons

- Tension constante : 100V

- Température initiale : 57°C

- Température finale : 64°C

- Incrément de température : selon le degré de séparation souhaitée donc soit 0,5°C par heure
(soit 14h) soit 1°C par heure (bandes moins discriminées)

2.2.4. Revélation des gels d’acrylamide

- Placer les gels dans un bain de SybrGold (Invitrogen, Molecular Probes) (25uL dans 250mL
eau) pendant 30min

- Observer et numériser sous lumiere UV (Geldoc, BIORAD)

- Si les gels doivent étre utilisés par la suite (découpe des bandes pour le séquencage), il est
indispensable de les placer 30min dans un bain d’eau distillée pour rincage

3. Analyse des gels obtenus par TTGE

Les résultats obtenus pourront faire 1’objet d’analyses statistique par dendrogramme (StatBox) ou
ACP (ADE4) (Thioulouse et coll. 1997).

3.1. Séquencgage

Les bandes majoritaires obtenues par TTGE ont été découpées du gel d’acrylamide et
placées dans 25uL d’eau distillée stérile.

Les échantillons subissent une série de congélation/décongélation (pour rompre le
maillage d’acrylamide)

L’ADN est amplifié avec le couple d’amorces 1401r et 968f (cette fois il ne faut pas de
queue GC, qui empécherait le s€équencage).

Amorces :
GC-968f (968-984) : 5°-AAC GCG AAG AAC CTT AC-3".
1401r (1385-1401) : 5°-CGG TGT GTA CAA GAC CC-3".

La composition du mélange réactionnel et les conditions d’amplification sont les méme
que pour la PCR réalisée pour la TTGE (voir plus haut).

L’ADN obtenu est purifi¢ grace au kit commercial High PureTM PCR Product
Purification Kit (Roche Diagnostic) selon le protocole fourni par le fabriquant.

Le séquencage a été réalis¢ par MWG Biotech (Courtaboeuf, France) a partir de 75ng
d’ADN obtenu par ré-amplification.
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3.2.Analyse des séquences

Les séquences identifiées sont comparées aux banques de données (National Center for
Biotechnology Informatic, NCBI) a I’aide du logiciel BLAST-N (Basic Local Alignment Search
Tool).

L’analyse phylogénétique est réalisée par alignement des séquences d’ADN avec
programme d’alignements multiples CLUSTAL W (Thompson et coll. 1994) du logiciel BioEdit
Sequence alignment Editor.

Le dendrogramme est construit grace aux programmes DNADIST-NEIGHBOR-
SEQBOOT-CONSENSE du logiciel PHYLIP 3.65 (Feselstein 1989).

La matrice des distances obtenue a été ensuite utilisée pour réaliser des arbres des plus
proches voisins (neigbor-joining trees) qui ont été traités avec le logiciel TREE VIEW.

4. Solutions utilisées

- Tampon TAE 1,25% : 25mL TAE 50x pour 1L d‘eau distillée

- Persulfate d’ammonium 10% : 100mg d’APS dans ImL d’eau distillée (2jours 4°C)

- Tampon de charge 6% : (Sambrook et coll. 1989) : Bleu de Bromophenol 0,25%, Cyanol de
Xylene 0,25% et Glycerol 30%

- Tampon de charge 2% : 2% Bleu de bromophénol (0,05%), 2% Cyanol de xyléne (0,05%) et
100% Glycérol (70%)

- Bain de Sybr Gold : 25uL Sybr Gold pour 250mL d‘eau distillée

5. Abréviations

ADN : Acide DesoxyriboNucleique

ADNTr : Acide DesoxyriboNucleique ribosomique
APS : Ammonium PerSulfate

BET : Bromure d’Ethidium

BLAST : Basic Local Alignment Search Tool

Bp : Base Pair

BSA : Sérum d’Albumine Bovine

CTAB : CetylTrimethylAmmonium Bromide

DMSO : DiMethylSulfOxide

dNTP : DesoxyNucleoside TriPhosphate

EDTA : : Ethylene Diamine Tetraacetic Acid

PCR : Polymerase Chain Reaction

PVPP: Polyvinylpolypyrrolidone

SDS: Sodium Dodecyl Sulphate

TAE : Tris base 2 M, Acide acétique glacial 1 M, EDTA pH = 8,50 mM
Taq polymerase : Thermophilus aquaticus polymerase
TEMED : N, N, N, N, TEtraMethylEthyleneDiamine
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Tm : Température de dénaturation
TTGE : Temporal Temperature Gradient Electrophoresis
UV : Ultra Violet

Annexe 5 : Isothermes de sorption

Les isothermes de sorption sont représentées pour : le diuron dans I’EUP (a), le diuron dans
I’EBO (b), le 3,4-DCA dans I’EUP (c) et le 3,4-DCA dans I’EBO (d). Les barres d’erreur
représentent les écats-types. La modélisation est faite a 1’aide du modele de Freundlich : qe =

K*Ce". Pour les coefficients K et n, voir le tableau II1.2.

a b
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Annexe 6 : ACP sur la RISA-RFLP

Annexes

L’ACP est celle utilisée dans la partie Résultats et Discussion, § 2.2.2. Le tracé des ellipses de

corrélation par horizon de prélévement montre que la diversité génétique des isolats n’est pas non

plus liée a ce paramétre, en RISA (a) comme en RFLP (b).

26% de la variance totale

20% de la variance totale

a

® H1t

34% de la variance totale

® Hl
® H2
HNA

42% de la variance totale
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Annexe 7 : Identification des isolats

Les séquences obtenues ont été tout d’abord analysées sur le site internet Ribosomal Project
Database website (http://rdp.cme.msu.edu/segmatch) a 1’aide du programme Seqmatch. Les
séquences (bonne qualité, de longueur >1200) issues de la base de données présentant les scores
S _ab les plus élevés et le plus grand nombre d’oligos uniques (Olis) ont été ensuite déterminées.
Les alignements sur les meilleures correspondances ont été réalisés a 1’aide du programme
Blast2seq disponible sur le site NCBI (http://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi) et les alignements

multiples ont été réalisés par la plateferome Mobyle (http://mobyle.pasteur.fr) en utilisant le

programme ClustalW avec les parametres par défaut. Les alignements ont été optimisés sur la

plateforme Myhits (http://hits.isb-sib.ch) avec une visualisation sur Jalview tel qu’implémenté sur

la plateforme MSA et le réalignement de séquences a été réalis¢é avec RCOFFEE. L’analyse
phylogénétique a ét¢ menée en utilisant ces alignements, I’algorithme des plus proches voisins et
la suite logicielle Phylip (DNADIST et NEIGHBOR avec les parametres par défaut), tel

qu'implémenté sur la plateforme Mobyle. Les résutats ont été visualisés al’aide du logiciel

NJPLOT (http://pbil.univ-lyonl.fr/software/njplot.html).
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Abréviations

INDEX DES ABREVIATIONS

2,4-D : acide 2,4-dichlorophénoxyacétique

3,4-DCA : 3,4-dichloroaniline

ACM : Analyse des Correspondances Multiples

ACN : ACétoNitrile

ACP : Analyse en Composantes Principales

ADN : Acide DésoxyriboNucléique

AFPP : Association Frangaise de Protection des Plantes
AMPA : Acide Amino-M¢éthyl Phosphonique
APRONA : Association pour la PROtection de la Nappe phréatique de la plaine d’Alsace
ARN : Acide RiboNucléique

ASE : Accelerated Solvent Extraction

BO : Bassin d’Orage

BTEX : Benzéne Toluene Ethyl-benzene et Xylene
CAS : Chemical Abstract Service

CE : Communauté Européenne

CEso : Concentration d’Effet 50

CEC : Capacité d’Echange Cationique

CEE : Communauté Economique Européenne

CLso : Concentration Létale 50

CLHP : Chromatographie Liquide Haute Performance
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CNRS : Centre National de la Recherche Scientifique
CPDMU : ChloroPhénylDiMéthylUrée

CSEO : Concentration Sans Effet Observé

DCPU : DiChloroPhénylUrée

DCPMU : DiChloroPhénylMéthylUrée

DDT : DichloroDiphénylTrichloroéthane

DGGE : Denaturing Gradient Gel Electrophoresis
DMSO : DiMéthylSulfOxyde

DO : Densité Optique

EBO : Eau de Ruissellement du BO

EDTA : acide Ethyléne Diamine Tétra Acétique

ENGEES : Ecole Nationale du Génie de I’Eau et de I’Environnement de Strasbourg

EPA : Environmental Protection Agency

ES : Extrait de Sédiment

ETM : Elément Trace Métallique

EUP : Eau Ultra Pure

FISH : Fluorescent In-Situ Hybridization

GFP : Green Fluorescent Protein

HAP : Hydrocarbure Aromatique Polycyclique
IEE : Institut Ecologie Environnement

IFEN : Institut Francais de I’Environnement

IHCP : Institute for Health and Customer Protection

Abréviations
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INRA : Institut National de la Recherche Agronomique
IPL : Institut Pasteur de Lille

ISPB : Institut de Sciences Pharmaceutiques et Biologiques
LB : Luria Bertani broth

MCPA : Acide 2-Méthyl-4-ChloroPhénoxyacétique

MM : Milieu Minimum

MS : Mass Spectrometer

MTBE : Methyl Tert -Butyl Ether

NPP : Nombre le Plus Probable

ORP : Observatoire des Résidus de Pesticides

PCB : PolyChloroBiphényls

PCP : PentaChloroPhénol

PCR : Polymerase Chain Reaction

PEHD : PolyEthyléne Haute Densité

PGPR : Plant-Growth Promoting Rhizobacteria

RISA : Ribosomal Intergenic Spacer Analysis

RFLP : Restriction Fragment Length Polymorphism

SAU : Surface Agricole Utile

T-RFLP : Terminal Restriction Fragment Length Polymorphism
TCE : Trichloréthyléne

TTGE : Temperature Temporal Gradient Electrophoresis

Abréviations
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Abréviations

UPLC : Ultra Performance Liquid Chromatography
UE : Union Européenne
UIPP : Union des Industries de la Protection des Plantes

ZHA : Zone Humide Artificielle
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Vine-growing induced environmental pressure is high: indeed every environmental compartments
are likely to undergo long-lasting phytopharmaceuticals contamination. A part of these products is carried by
run-off water from vineyard to surface waters that become contaminated. On their way down, they go
through stormwater basins (SWB), hydraulic systems located at the outlet of vineyard watersheds. Although
there is degradation/storage within SWB (bioattenuation), epuration efficiences may vary. Most of the time,
water environmental criteria fail to be reached because of weak phytopharmaceuticals hydraulic retention
time and insufficient biological purification.

This study aims at developing a depollution system for vineyard SWB-accumulated sediments and
passing water. Glyphosate, diuron and 3,4-dichloroaniline (3,4-DCA) have been chosen for the study, taking
a copper load into account. Strategical choices are increased pollutant hydraulic retention time and the use of
bioaugmentation together with phytoextraction. Each item of this « sorbent-bacterial inoculum-plant » triplet
has been beforehand selected in the laboratory and this triplet has been implemented in microcosm
experiments in partially controlled conditions.

Sorbent material (sugar beet pulp, raw and burned corn cob, sand, sediment, vermiculite and perlite)
selection in different liquid matrices (ultra pure water, run-off water and sediment extract medium) with
pollutants alone or in combination shows that material sorption capacities change with the type of pollutant.
It has also been shown that these capacities vary with formulation (alone or in combination) and liquid
matrix chosen. Sediment is awarded the best sorbent for glyphosate, sand is awarded the best sorbent for
diuron and 3,4-DCA.

Bacterium selection carried out with SWBs sediment is based on glyphosate, diuron and 3,4-DCA
dissipation performances as well as on some system ecological features. Bacterial community genetic
fingerprint established through PCR-TTGE reveals variation within sampling horizons and pollution
pressure. Rapid-growing populations are then favoured, which shows adjustment to discontinuous pollutant
presence. Overall Phragmites australis genetic fingerprint remains unchanged after pollution presence. 209
colony-forming units (CFU) have been selected that tolerate the pollutant mix and are genetically different
(through RISA-RFLP). Degradation performances are strongly related to the nature of the compound.
Several isolated colonies are actually consortia; one of them, elected for the process set-up, degrades
glyphosate, diuron and 3,4-dichloroaniline (3,4-DCA) in liquid culture as well as it complexes copper, in
order to enchance phytoextraction.

Microcosm experiments show that hydraulic retention time weighs on pollutant concentration in
water at the system outlet. Sorbents prove to be efficient and allow to reach 91% glyphosate, 87% 3,4-DCA
and 64% diuron retention efficiency after six-hour storage time. Dissipation performances are satisfactory:
99% glyphosate, 84% 3,4-DCA and 65% diuron are dissipated after retention and five weeks action.
Bioaugmentation does not impact on glyphosate and 3,4-DCA dissipation performances significantly, but
enhances diuron dissipation in average. Suitable process efficiency requires both increased action time

within the solid matrix.

Mots-clés : bioaugmentation, ecological engineering, glyphosate, diuron, 3,4-dichloroaniline, sorption,

microcosms



La pression environnementale induite par la viticulture est forte, tous les compartiments de
I'environnement ¢étant susceptibles de subir une contamination durable par les produits
phytopharmaceutiques employés. Ces produits sont pour partie transportés par ruissellement depuis le
vignoble jusqu’aux eaux de surface qu’ils contaminent aprés avoir emprunté des bassins d’orage (BO),
ouvrages hydrauliques aménagés a l’exutoire des bassins versants viticoles. Bien qu’une partie de ces
produits soit dégradée et/ou stockée au sein des BO (bioatténuation), le niveau d’épuration est variable. Un
temps de séjour insuffisant des produits phytopharmaceutiques et une épuration biologique insuffisamment
efficace expliquent ainsi que la qualité de I’eau de sortie de ces ouvrages ne réponde pas, le plus souvent, aux
exigences de qualité pour un rejet dans le milieu naturel.

Cette étude vise a développer un systéme de dépollution de sédiments viticoles accumulés dans les
BO et d’eaux qui y transitent. Le glyphosate, diuron et 3,4-dichloroaniline (3,4-DCA) sont les molécules
considérées, tout en tenant compte de la charge en cuivre. L’augmentation du temps de séjour des polluants
dans le BO et le choix d’une technique associant la bioaugmentation a la phytoremédiation est la stratégie
retenue. Chaque composante d’un triplet « sorbant-inoculum bactérien-plante » a été sélectionnée en
laboratoire et le triplet mis en ceuvre en microcosmes dans des conditions partiellement controlées.

La sélection de matériaux sorbants (pulpe de betterave, rafles de mais brute et calcinée, sable,
sédiment, vermiculite, perlite) dans différentes matrices liquides (eau ultra pure, eau de ruissellement et
extrait de sédiment) en présence des polluants seuls ou en mélange montre que les capacités de sorption des
différents matériaux testés varient selon le polluant, sa formulation (seul ou en mélange) et la matrice
liquide. Le sédiment se révele étre le meilleur sorbant pour le glyphosate ; le sable pour le diuron et le 3,4-
DCA.

La sélection bactérienne a partir du sédiment du BO est basée sur les performances de dissipation du
glyphosate, diuron et 3,4-DCA tout en prenant en compte des caractéristiques écologiques de 1’ouvrage.
L’empreinte génétique de la communauté bactérienne du sédiment analysée par PCR-TTGE varie selon les
horizons de prélévement et suite a une pression de pollution. Les populations a croissance rapide sont alors
favorisées, signe d'une adaptation de ces dernicres a la présence intermittente des polluants. Globalement
I’empreinte génétique dans la rhizosphére de Phragmites australis varie peu sous |’effet des polluants. 209
unités formant des colonies (UFC) tolérantes au mélange de polluants et génétiquement différentes (par
analyse séquentielle RISA-RFLP) ont été sélectionnées. Les performances de dissipation varient fortement
selon le polluant. Plusieurs de ces colonies isolées sont en fait des consortia bactériens ; le consortium
sélectionné pour le procédé dissipe le glyphosate, le diuron et le 3,4-DCA en milieu liquide et complexe par
ailleurs le cuivre dans le but d’augmenter les performances de phytoextraction.

L'expérience en microcosmes montre que le temps de rétention hydraulique influe sur la quantité de
polluants retrouvés dans I’eau en sortie du systéme et que les matériaux sorbants sont efficaces : la rétention
atteint ainsi 91% pour le glyphosate, 87% pour le 3,4-DCA et 64% pour le diuron aprés six heures de
stockage. De plus les performances de dissipation atteintes sont bonnes : 99% du glyphosate, 84% du 3,4-
DCA et 65% du diuron retenus dans le mélange sable-sédiment sont dissipés aprés 5 semaines. L’effet de la
bioaugmentation sur les performances de dissipation n’est pas significatif pour le glyphosate et le 3,4-DCA,
mais améliore en moyenne la dissipation du diuron. Un temps d’action prolongé dans la matrice solide

s’avere nécessaire pour obtenir une bonne efficacité du procédeé.

Mots-clés : bioaugmentation, ingénierie écologique, glyphosate, diuron, 3,4-dichloroaniline, sorption,

microcosmes



