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I.1. Présentation du candidat 

 
Stéphane PESCE (34 ans)  

Chargé de recherche 2ème classe 
Irstea – Centre de Lyon-Villeurbanne  
UR « Milieux Aquatiques, Ecologie et Pollutions » (MAEP) 
Equipe « Ecologie Microbienne des Hydrosystèmes Anthropisés » (EMHA) 
5 rue de la Doua, CS 70077 69626 VILLEURBANNE Cedex 
Tel./Fax : 04.72.20.87.95/04.78.47.78.75 
E-mail : stephane.pesce@irstea.fr 

 
Cursus universitaire 
 

2006 Doctorat d’Université (spécialité Écologie Microbienne) 
Laboratoire de Biologie des Protistes, UMR CNRS 6023.Université Blaise Pascal, Clermont-
Ferrand II. 
 

Titre : Effets de pesticides sur l’activité et la diversité des communautés microbiennes d’un 
milieu lotique récepteur. Etudes in situ et expérimentales. 

 Thèse soutenue publiquement le : 05 décembre 2006 
 Mention : Très honorable avec les félicitations du jury 

Composition du jury de thèse :  
Président   AMBLARD Christian   DR CNRS, Clermont-Ferrand   

 Rapporteurs   MONTUELLE Bernard  DR Cemagref, Lyon  
    DE LA BROISE Denis  MCF HDR, Quimper  
 Examinateur  CAQUET Thierry  CR INRA, Rennes  
 Directeur de Thèse   BOHATIER Jacques  PR, Clermont-Ferrand I 

Co-encadrante   FAJON Céline   MCF, Clermont-Ferrand II  
 Membres invités   ARZUL Geneviève  CR IFREMER, Plouzané  
    BALIN Agnès   DRAF SRPV 
 

2002 DEA – « Toxicologie de l’Environnement » 

Université de METZ 
 

Titre du stage : Etude des effets du diuron sur l’activité et la diversité des communautés 
phytoplanctoniques et bactériennes : approche expérimentale en microcosmes. 
Lieu du stage : Laboratoire de Biologie des Protistes, UMR CNRS 6023.Université Blaise 
Pascal, Clermont-Ferrand II. 
Mention : Bien 
 

1997-2001 1er et 2ème cycle universitaire 
 Université Blaise Pascal – Clermont-Ferrand II 
 

2001 Maîtrise de Biologie des Populations et des Ecosystèmes – Mention Assez bien 
2000 Licence de Biologie des Organismes – Mention Assez bien 
1999 DEUG Sciences de la Vie 

 
Parcours professionnel  
 

Depuis Août 2009 : Chargé de recherche 2ème Classe 
 Irstea, UR MAEP, Equipe EMHA, Lyon (69). 
 

Septembre 2008-Juillet 2009: Chargé de recherche contractuel 
Irstea, UR MAEP, Equipe EMHA, Lyon (69). 
 

Mars 2007-Septembre 2008: Post-Doctorant 
Irstea, UR MAEP, Equipe EMHA, Lyon (69). 
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Thématique de recherche  
 

Évaluation de la réponse structurale et fonctionnelle des communautés microbiennes aquatiques 
(phototrophes et hétérotrophes) à des niveaux variables d'exposition à des toxiques organiques et 
inorganiques (seuls ou en mélange) dans un contexte de changement global     
 

Domaines de compétences 
 

Modèles biologiques:  
- Biofilms de rivière sur substrats inertes (artificiels ou naturels) ou organiques (litières de 

feuilles)  
- Communautés microbiennes sédimentaires  

Approches:  
- Suivis in situ en milieu lotique 
- Expérimentations en microcosmes (aquariums et canaux artificiels) 

Analyse des communautés microbiennes phototrophes et hétérotrophes: 
- Analyses structurales: mesure de biomasse, dosage des pigments chlorophylliens 

(spectrophotométrie, fluorimétrie), dosage d’ergostérol (HPLC1), dénombrements 
(microscopie en épifluorescence), approches moléculaires (clonage/séquençage, 
séquençage à haut-débit, ARISA2, TTGE/DGGE3, T-RFLP4, FISH5), approches culturales 
(isolement de souches) 

- Analyses fonctionnelles: photosynthèse (fluorimétrie), respiration (microResp®, µGC6), 
nitrification/dénitrification/méthanisation (µGC), activités enzymatiques (fluorimétrie), 
biodégradation (radiorespirométrie), potentiel génétique fonctionnel (qPCR7) 

- Approches PICT8  
Analyse de données:  

- Analyses statistiques multivariées 
- Analyses phylogénétiques (comparaison de séquences nucléotidiques, construction 

d’arbres phylogénétiques) 
 

Activités d’enseignement 
 

2003-2006: Enseignement Universitaire (vacations) 
 Université Blaise Pascal, Clermont II – 122 heures (équivalent TD) – niveau Licence 1 

Matières enseignées: Ecologie, Ecotoxicologie, Microbiologie. 
 

2002-2003: Enseignement Privé 
 EFESUP, Clermont-Ferrand (63) – 45 heures. 

Formation et préparation aux concours de médecine et pharmacie PCEM1. 
 Matières enseignées: Biologie Moléculaire, Biologie Cellulaire. 
 

Activités d’encadrement et de formation par la recherche 
 
 

Post-Doctorants 

- Joan ARTIGAS – Financement programme ANR CES SENDEFO ; Août 2010 à Février 
2012 (18 mois) – (recruté  MCF Clermont-Ferrand II, sept. 2012). 

- Arnaud FOULQUIER  – Financement programme ANR CEP WETCHANGE ; 
Décembre 2010 à Mai 2012 (18 mois). 

                                                 
1 High-Performance Liquid Chromatography 
2 Automated Ribosomal Intergenic Spacer Analysis 
3 Temporal Temperature/Denaturing Gradient Gel Electrophoresis 
4 Terminal Restriction Fragment Length Polymorphism 
5 Fluorescent In Situ Hybridization 
6 micro Gas Chromatography 
7 quantitative real time Polymerase Chain Reaction 
8 Pollution Induced Community Tolerance 
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Doctorante 
- Anne-Sophie LAMBERT, depuis Décembre 2012 (co-encadrement avec Marina 

COQUERY, DR Irstea et Aymeric Dabrin, CR Irstea). Réponse de biofilms microbiens 
aux pollutions métalliques dans un contexte de changement global: Influence d’une hausse 
de température, Univ. Lyon 1. (Financement Irstea). 

Master Recherche 2ème année ou équivalent  
- Anne-Sophie LAMBERT, 2011 (co-encadrement avec Soizic MORIN). Dynamique de 

récupération de biofilms suite à une diminution du niveau d’exposition au cuivre : 
Influence des migrations d’espèces, Master 2 de Sciences et Technologies, Univ. Paris 6. 

- Joy MAJERHOLC , 2011 (co-encadrement avec Joan ARTIGAS). Impact du 
tébuconazole sur les communautés microbiennes aquatiques colonisant la litière de 
feuilles, Master 2 Toxicologie Professionnelle et Environnementale, Univ. Lille 2. 

- Cécile NASSIET, 2010 (co-encadrement avec Soizic MORIN). Effets de pesticides seuls 
et en mixtures sur des biofilms, Master 2 eau-santé-environnement, Univ. Bordeaux 2. 

- Luc FIAT , 2008. Etude in situ de la résilience de communautés microbiennes 
périphytiques dans une rivière soumise à des phytosanitaires, Ecole de Biologie 
Industrielle, Stage de fin d'étude du cycle ingénieur.  

IUT 
- Chloé Desvignes, 2013. Mise au point de tests de toxicité afin d’étudier l’impact de 

pesticides sur les communautés microbiennes aquatiques, Univ. D’Auvergne, IUT Génie 
Biologique 

 
Responsabilités et expertises scientifiques 
 

Responsable d’équipe (Ecologie Microbienne des Hydrosystèmes Anthropisés - EMHA)  
septembre 2010 à février 2011 (intérim de 6 mois suite au départ de Bernard Montuelle). 
Animation scientifique d’une équipe composée de 1CR, 2AI (dont 1CDD), 2TR, 1 post-
doctorant et 1 doctorant 
 

Examinateur de Thèses :  
- Frédérique CHANGEY  “Etude de l’évolution du potentiel génétique dégradant de 

populations bactériennes dégradant l’atrazine”, Université de Bourgogne, Dijon, 16 
décembre 2011. 

- Sabir HUSSAIN “Characterization of the isoproturon degrading community: From the 
field to the gene”, Université de Bourgogne, Dijon, 14 septembre 2010. 

 

Membre de comités de thèse : 
- Sandra KIM-TIAM  (UR REBX, Irstea Bordeaux), « Effets de mélanges de pesticides sur 

les biofilms périphytiques d’eau douce » ; 2010-2013. 
- Floriane LARRAS  (UMR CARRTEL, INRA Thonon-les-bains), « Impact des pesticides 

sur les communautés microbiennes benthiques: évaluation écotoxicologique en zone 
côtière lacustre » ; 2010-2013. 

 

Organisation de manifestations scientifiques : 
- Organisateur du workshop Européen « Environmental biofilms: PICT approaches and 

ecological indication ». Lyon, programmé en 2014. 
- Co-organisateur du séminaire « La place de l’écotoxicologie microbienne dans le paysage 

national : Bilan et perspectives ». Lyon, 20-22 mars 2013 (co-org Fabrice MARTIN 
LAURENT) 

- Co-organisateur et animateur de la session « Ecologie microbienne : les biofilms 
aquatiques ». Colloque national d’écologie scientifique, Ecologie 2010, septembre 2010, 
Montpellier, France. (co-org Bernard MONTUELLE et Agnès BOUCHEZ) 

 

Activités d’expertise nationale et internationale: 
- Expert invité au groupe de travail européen «Biofilm Workshop: Field applications of 

pollution induced community tolerance measurements», Suisse, 19-20 avril 2012. 
- Expert invité au groupe de travail international « Remediation to Chlordecone pollution in 

the French West Indies », Antilles, 17-22 Mai 2010 (Plan interministériel chlordécone). 
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- Evaluation de dossiers pour le département INRA EFPA (projets innovants, sujets de 

thèse). 
- Evaluation de dossiers pour le comité « Évaluation - Orientation de la Coopération 

Scientifique (Argentine) » (ECOS-Sud)  
- Membre du jury du prix ASTEE 2012 (Association Scientifique et Technique pour l'Eau et 

l'Environnement). 
 
Evaluation d’articles scientifiques (35): 
 

Aquatic Toxicology (14); Archives of Environmental Contamination and Toxicology (2); 
Chemosphere (2); Ecological Indicators (1); Ecotoxicology (1); Ecotoxicology and 
Environmental Safety (1); Environmental Monitoring and Assessment (2); Environmental 
Pollution (1); Environmental Science and Pollution Research (2); Environmental Toxicology 
and Chemistry (1); Hydrobiologia (1); Microbial Ecology (1); PloS ONE (2); Research in 
Microbiology (1); Sciences of the Total Environment  (2). 

    
Participation à des programmes de recherche 
 

2013-2014 Programme Régional Zone Atelier Bassin du Rhône (ZABR) 
« Pesticides et changements de pratiques en milieu viticole : freins, leviers et impacts » - 
coord. M. Neyra (UR MAEP, Irstea Lyon) et  G. Armani (Maison du fleuve Rhône). 

2012-2015 APR Pesticides – Ecophyto (MEDDTL) 
« Développement d’indicateurs microbiens pour l’évaluation de l’impact des pesticides sur des 
fonctions écosystémiques terrestres et aquatiques (IMPEC) » - coord. F. Martin-Laurent 
(UMR Agroécologie, Dijon).  

2012-2015 Programme ANR CESA  
« Potentiel Toxique dans les Milieux Aquatiques Continentaux : échantillonnage passif des 
pesticides et relations exposition/impacts sur les biofilms (POTOMAC) » - coord. N. Mazzella 
(UR REBX, Irstea Bordeaux) – Co-responsabilité du WP3.  

2012-2015 Programme ANR BIOADAPT 
« Conséquences et mécanismes de l’adaptation à la contamination chimique en Seine 
(SequAdapt) » - coord. L Fechner (UR HBAN, Irstea Antony). 

2012-2013 Programme EC2CO-BIOHEFECT 
« Interactions entre altérations hydrologique et thermique des cours d’eau de tête de bassin : 
implications trophiques et fonctionnelles des changements globaux pour l’écosystème 
(INTERHYM) » - coord. E. Chauvet (UMR 5245 CNRS-UPS-INPT, Toulouse). 

2011-2013 Programme AIP INRA Chlordécone  
« Recherche de la signature biologique de la dégradation de la chlordécone dans les sols des 
Antilles (BIODECHLORD) » - coord. F. Martin-Laurent (UMR INRA MSE, Dijon).  

2011-2013 Convention EDF-INRA-Irstea  
« Thermie et processus microbiens dans le Rhône (MICROTHERM) » - coord. B. Montuelle 
(UMR INRA CARRTEL, Thonon-les-bains).  

2010-2013 Programme ANR CES  
« Sensibilité des communautés bactériennes aquatiques au carbendazime et capacités à 
dégrader ce fongicide (SENDEFO)» - coord. J.F. Humbert (UMR BIOEMCO, Paris) – 
Responsabilité du WP1. 

2010-2013 Programme ANR CEP  
« Biodiversité et fonctions des zones humides en réponse aux étiages sévères induits par le 
changement global (WETCHANGE) » - coord. G. Bornette (UMR CNRS LEHNA, Lyon). 

2010-2013 APR Pesticides du MEEDDM  
« Prédire l’impact des herbicides en mélange sur les communautés algales planctoniques et 
benthiques lacustres (IMPALAC) » - coord. A. Bouchez (UMR INRA CARRTEL, Thonon-
les-bains). 
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2010-2013  APR Pesticides du MEEDDM  
« Mise au point de descripteurs du risque de contamination des eaux de surface par les 
phytosanitaires à l’échelle du bassin versant. Prise en compte des dimensions spatiales et 
temporelles. Appui à l’évaluation et à la gestion du risque (MIRIPHYQUE) » - coord. N. 
Carluer (UR MAEP, Irstea Lyon). 

2008-2011 AO interne Pesticides Irstea  
« Evaluation de la qualité chimique et biologique des cours d’eau : pertinence, atouts, limites 
et domaine de validité d’un panel de méthodes d’échantillonnage in situ (PESTEXPO) » - 
coord. N. Mazzella (UR REBX, Irstea Bordeaux) et C. Margoum (UR MAEP, Irstea Lyon).  
 

2008- 2011  Convention Irstea-ONEMA  
 « Remédiation des effets de pesticides » - coord. V. Gouy (UR MAEP, Irstea Lyon).  
 

2005-2008   Programme AIP INRA ECOGER  
« Paysages Agricoles, flux de Polluants, Impact Ecologique en Rivière (PAPIER) »  - coord. 
B. Montuelle (UR MAEP, Irstea Lyon). 

 
Valorisation  Scientifique (bilan synthétique) 
 
 

Publications Internationales  
 23 articles publiés ou sous presse (voir tableau synthétique en page suivante) 

4 articles soumis ou en révision et 3 articles en préparation   
1 chapitre de livre 

Publications nationales  
4 articles publiés   
1 chapitre de livre  

Rapports d’études 
 4 rapports principaux  
Communications en congrès et séminaires 
 2 conférences invitées  
 14 communications orales et 17 communications affichées en congrès internationaux 

16 communications orales et 3 communications affichées en congrès nationaux 
 
 

 
 
 
 

 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

La liste détaillée des publications et communications est décrite dans le chapitre IV.                          
Les publications internationales et nationales sont respectivement numérotées de A1 à A30 et de AN1 à AN4,  
et les rapports d’études de RE1 à RE4, cette numérotation étant utilisée dans le manuscrit pour faire référence 

aux articles correspondants. 
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Tableau synthétique des articles internationaux publiés ou sous presse  

 
Articles internationaux publiés ou sous presse 

N° Revue Année Place auteur FI 2012 (Quartile)  
A1 Aquatic Toxicology 2006 1 /6    3,73 (Q19) 
A2 Microbial Ecology 2007 2 /5 3,28 (Q19) 
A3 Aquatic Toxicology 2008 1 /6 3,73 (Q19) 
A4 Aquatic Sciences 2008 1 /6 2,60 (Q110) 
A5 Aquatic Microbial Ecology 2009 5 /8 2,04 (Q29) 
A6 Pest Management Science 2009 1 /4 2,59 (Q111) 
A7 Ecotoxicology and Environmental Safety 2009 1 /7 2,20 (Q212) 
A8 Ecological Indicators 2010 2 /5 2,89 (Q112) 
A9 Water Research 2010 1 /3 4,66 (Q112) 
A10 Hydrobiologia 2010 8 /8 1,99 (Q29) 
A11 Journal of Soils and Sediments 2010 1 /5 1,97 (Q213) 
A12 Aquatic Toxicology 2010 1 /7 3,73 (Q19) 
A13 Environmental Pollution 2011 1 /5 3,73 (Q112) 
A14 Reviews of Environmental Contamination and Toxicology 2011 1 /3 4,13 (Q112) 
A15 Aquatic Toxicology 2012 7 /7 3,73 (Q19) 
A16 Ecotoxicology 2012 2 /6 2,77 (Q112) 
A17 Freshwater Biology  2012 5 /5 3,93 (Q19) 
A18 Aquatic Toxicology 2012 6 /6 3,73 (Q19) 
A19 Fresenius Environmental Bulletin 2012 2 /5 0,64 (Q412) 
A20 Journal of Phycology  2012 5 /5 2,24 (Q29) 
A21 Ecological Indicators 2013 1 /5 2,89 (Q112) 
A22 Applied Microbiology and Biotechnology  2013 1 /5 3,69 (Q114) 
A23 Environmental Science and Pollution Research   Sous presse 11/20 2,62 (Q212) 

 

                                                 
9 MARINE & FRESHWATER BIOLOGY 
10 LIMNOLOGY 
11 AGRONOMY 
12 ENVIRONMENTAL SCIENCES 
13 SOIL SCIENCE 
14 BIOTECHNOLOGY & APPLIED MICROBIOLOGY 
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I.2. Positionnement scientifique et contexte de la candidature à l’HDR 
 

Ce bilan de mes activités scientifiques intervient après quatre années de recherche doctorale (2003-

2006) dans l’équipe « Ecotoxicologie Microbienne » du laboratoire LMGE15 (UMR CNRS 6023, 

Clermont-Ferrand) et six années de recherche post-doctorale dans l’équipe « Ecologie Microbienne 

des Hydrosystèmes Anthropisés » (EMHA) du centre Irstea de Lyon  (UR MAEP16), d’abord comme 

Post-Doctorant (18 mois), puis comme Chargé de Recherche (Fig. 1).  
 

  

 

 

 

 

 

 

 
 

 

Durant ces dix années, mes travaux ont visé à contribuer à une meilleure compréhension de la réponse 

des communautés microbiennes aquatiques à une exposition aux pesticides organiques et 

inorganiques. Dans un premier temps, mes recherches doctorales m’ont permis de me familiariser avec 

de nombreux concepts d’écologie microbienne aquatique et d’écotoxicologie et d’acquérir une bonne 

connaissance des approches utilisées dans ces disciplines, en développant en parallèle un suivi in situ 

et des études expérimentales en microcosmes de laboratoire. Après cette première expérience, réalisée 

dans une UMR composée uniquement d’équipes travaillant dans le domaine de la microbiologie, j’ai 

intégré l’UR MAEP qui regroupe sept équipes de recherche représentant différentes disciplines ayant 

trait à l’étude des milieux aquatiques (chimie, hydrologie, hydroécologie, écotoxicologie, écologie 

microbienne, épuration…; Fig. 2). Cette appartenance à l’UR MAEP, qui délimite le cadre scientifique 

et administratif à l’échelle locale, est également complétée à l’échelle nationale par un rattachement 

scientifique au Thème de Recherche (TR) « Ecotoxicologie et Bioindication des Milieux Aquatiques » 

(BELCA), animé par Jeanne Garric. Les TRs (au nombre total de 12) représentent en effet l’entité 

structurant les recherches à l’échelle de l’établissement Irstea, en définissant notamment le cadre 

d’évaluation par l’AERES17. Le TR BELCA regroupe cinq équipes travaillant dans les domaines de 

l’écotoxicologie, de l’écologie microbienne, de la bioindication et de la chimie (Fig. 2). Ces équipes 

sont réparties sur trois sites géographiques (Lyon, Antony et Bordeaux).  

                                                 
15 Laboratoire Microorganismes : Génome et Environnement (ex Laboratoire de Biologie des Protistes) 
16 Milieux Aquatiques, Ecologie et Pollutions 
17 Agence d'évaluation de la recherche et de l'enseignement supérieur 

Fig. 1.   Parcours et principales responsabilités d’animation scientifique et d’encadrement 

 

2006           2007            2008            2009           2010            2011 2012            2013

UMR 6023 CNRS-UBP
Clermont-Ferrand

UR MAEP - Irstea
Lyon

Thèse Post-Doctorat CDD CR CR 2ème classe

Animation EMHA
Post-Docs

L. Fiat C. Nassiet A.S. Lambert
J. Majerholc

Ing. M2               M2

J. Artigas
A. Foulquier

Doc

A.S. Lambert

C. Desvignes

IUT
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Ce cadre pluridisciplinaire, tant à l’échelle locale (UR) que nationale (TR), constitue donc un 

environnement scientifique particulièrement adapté à ma thématique de recherche, qui mêle 

écotoxicologie et écologie microbienne18. Il m’offre ainsi la possibilité de faire aisément appel à de 

nombreuses compétences, notamment dans le domaine de la chimie et de l’hydrologie, afin de mieux 

appréhender l’exposition des communautés aux toxiques, ou de la taxonomie diatomique, afin de 

mieux caractériser la composante phototrophe des biofilms microbiens. 
 

Il me parait également approprié de mentionner ici l’ensemble des remaniements intervenus au sein de 

l’équipe EMHA depuis mon recrutement comme CR. En effet, ces modifications, particulièrement 

importantes du fait de la petite taille de cette équipe, ont joué un rôle moteur sur le déroulement de 

mes activités.  

Lors de mon arrivée, en 2007, l’équipe était composée de deux chercheurs (1 DR19 et 1 IR20) et de trois 

collaborateurs techniques (1 AI21 et 2 TR22), mon recrutement comme CR venant compléter cet effectif 

de personnels permanents.  

                                                 
18 ce point sera abordé plus spécifiquement ultérieurement dans différentes parties du manuscrit… 
19 Directeur de Recherche 
20 Ingénieur de Recherche 
21 Assistant Ingénieur 
22 Technicien de Recherche 

Fig. 2.   Liste des équipes rattachées à l’UR MAEP et/ou au TR BELCA 

 

Écotoxicologie

Resp. O. Geffard

Pollutions agricoles diffuses

Resp. N. Carluer

Analyses physicochimiques 
des milieux aquatiques

Resp. M. Coquery

Dynamiques,
indicateurs et modèles 

en écohydrologie
Resp. N. Lamouroux

Hydroécologie quantitative
Resp. Y. Souchon

Traitement des eaux usées
Resp. JP. Canler

Écologie microbienne des 
hydrosystèmes anthropisés

Resp. M. Neyra
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BORDEAUX - UR 
Réseaux, épuration 
et qualité des eaux

(Resp. D. Poulain)

4 équipes dont :

Contaminants anthropiques
et réponses des milieux 

aquatiques

Resp. J. Rosebery

ANTONY - UR 
Hydrosystèmes et 

bioprocédés
(Resp. D. Pont)

10 équipes dont :

Écotoxicologie des
écosystèmes aquatiques 

d’eau douce
Resp. L. Fechner
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echerche:

E
cotoxicologie
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Suite au départ, en septembre 2010, de Bernard Montuelle (DR, détachement INRA), alors 

responsable de l’équipe, et de Jean-Louis Roulier (IR, départ en retraite), je me suis retrouvé seul 

chercheur dans ce collectif complété alors par un CDD AI, un post-doctorant et un doctorant. J’ai donc 

été amené à gérer et diriger l’équipe durant 6 mois, jusqu’au recrutement en mars 2011 de Marc 

Neyra, CR détaché de l’IRD. Ce contexte a donc favorisé une prise rapide de responsabilités et 

d’autonomie, tant scientifiques qu’administratives.  

Aujourd’hui, l’état d’avancement de mes travaux de recherche, qui s’appuient principalement sur un 

réseau national de collaborations (Fig. 3), me semble propice à la réalisation d’un bilan et à une mise 

en perspective de mes activités scientifiques. La volonté de réaliser cet exercice, déjà initié à 

l’occasion de l’évaluation récente du TR BELCA par le comité de l’AERES (janvier 2012) et de 

l’évaluation de mes activités scientifiques par les rapporteurs externes désignés par Irstea (avril 2013), 

a donc fortement motivé le choix de rédiger ce manuscrit, en vue de l’obtention de l’HDR. 

 

Fig. 3.   Schématisation du réseau principal de mes collaborations nationales 

UMR CARRTEL
Thononles bains

B. Montuelle– A. Bouchez

UMR Agroécologie
Dijon

F. Martin-Laurent

UMR Bioemco
Paris

J.F. Humbert

UR REBX
Bordeaux

S. Morin – N. Mazzella

UR MALY
Lyon

(Équipes LAMA et 

Pollutions diffuses)

UMR LMGE
Clermont-Ferrand

D. Debroas– I. Batisson
– J. Artigas

Equipe EMHA
UR MALY - TR BELCA

UR HBAN
Antony
L. Fechner
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Chapitre II 

Synthèse des travaux de recherche 
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II.1. Contexte scientifique 

 

La préservation des eaux de surface représente une préoccupation socio-économique majeure, 

symbolisée entre autres par la mise en œuvre en 2000 de la Directive Cadre Européenne sur l’Eau 

(DCE, 2000), qui impose le retour au « bon état » chimique et écologique des masses d’eau d’ici à 

2015. Cette contrainte législative a engendré (et engendre toujours) des besoins de recherche 

nombreux, notamment pour améliorer les procédures d’évaluation des risques écotoxicologiques des 

substances chimiques dans les masses d’eau, définir des mesures correctives visant à améliorer la 

qualité chimique des eaux, et développer des outils permettant de réellement mesurer le gain 

écologique découlant de ces améliorations. Plus récemment, le Grenelle de l’Environnement a 

confirmé au niveau national cette forte prise de conscience sociétale, en particulier avec l’élaboration 

du plan Ecophyto 2018 visant à réduire l'usage des produits phytosanitaires en agriculture. 

L’ensemble de mes recherches, débutées en 2003 dans le cadre de mon Doctorat, s’inscrit dans cette 

problématique finalisée de gestion des eaux. Elles concernent principalement les petits cours d’eau de 

tête de bassins versants, très sensibles aux diverses pressions anthropiques et notamment aux 

contaminations par les polluants chimiques organiques ou inorganiques. Dans ces milieux lotiques, la 

majorité de l’activité microbienne est assurée par les communautés benthiques, à savoir les biofilms se 

développant sur des substrats inertes (artificiels ou naturels) ou organiques (litières de feuilles) et les 

communautés sédimentaires. Ces communautés microbiennes interviennent ainsi dans des processus 

écologiques majeurs tels que la régulation des cycles biogéochimiques ou l’auto-épuration de zones 

contaminées (Battin et al., 2003). Elles interagissent précocement avec les substances dissoutes, et 

notamment les toxiques, et présentent une forte capacité à répondre rapidement aux changements 

environnementaux et à s’y adapter de manière transitoire ou irréversible (Sabater et al., 2007). En 

outre, ce sont des assemblages complexes, composés de microorganismes autotrophes et hétérotrophes 

qui présentent des sensibilités différentes selon le mode d’action des toxiques rencontrés. De par ces 

différentes caractéristiques, ils offrent donc un potentiel important pour évaluer l’impact écologique 

des toxiques dans les cours d’eau.  

Dans ce contexte, mes recherches ont pour cadre très général l’évaluation de la réponse structurale et 

fonctionnelle des communautés microbiennes aquatiques benthiques à des niveaux variables 

d'exposition à des pesticides organiques et inorganiques.  

 

II.2. Considérer  l’«éco » dans l’écotoxicologie  
 

II.2.1. Ecologue ou écotoxicologue ? 

Une des questions récurrentes à laquelle je suis fréquemment confronté depuis mes premiers pas dans 

la recherche concerne la définition de mon champ disciplinaire. Dois-je, ou doit-on, me considérer 

comme un « écologue » ou un « écotoxicologue » microbien ? A cette question, j’ai tendance à 

répondre « les deux », mais les questions ne sont pas toujours à choix multiples…  
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La réponse n’est sans doute pas définitive, et nous y reviendrons dans la partie traitant 

des perspectives, mais jusqu’à présent, je finis généralement par concéder que je suis principalement 

un écotoxicologue microbien, ce qui est discutable mais semble être le plus cohérent si je me réfère au 

cadre général de mes recherches, tel que je l’ai présenté dans le chapitre précédent.  

Je ne reviendrai pas ici sur l’évolution au cours des dernières décennies de la définition de 

l’écotoxicologie23 ni sur le débat qui agite parfois la communauté scientifique quant à la légitimité de 

cette discipline, qui n’en est (ou n’en était) pas une aux yeux de certains auteurs (Steinberg et Ade, 

2005). Je me contenterai de donner ma vision des choses, qui consiste à considérer l’écotoxicologie 

comme une discipline à part entière, qui n’a cependant lieu d’être que si elle s’intègre dans une 

démarche inter-disciplinaire. Parmi les nombreux schémas disponibles dans la littérature, je 

m’appuierai donc sur celui proposé par Moiseenko (2008) pour illustrer ce propos (Fig. 4). En effet, 

cette représentation place clairement l’écotoxicologie à l’interface de plusieurs disciplines qui doivent 

être conjuguées pour réussir à relier exposition chimique et effets biologiques afin d’évaluer, à terme, 

les conséquences qui en découlent  à l’échelle des écosystèmes aquatiques.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

                                                 
23 Un rappel synthétique, basé sur les principaux ouvrages publiés dans la discipline depuis Ramade (1977), est 
disponible dans Van Straalen (2003)  

Fig. 4.   Principales interfaces entre l’écotoxicologie et d’autres disciplines scientifiques 
pour étudier le cycle et les effets des substances d’origine anthropiques  

dans les écosystèmes aquatiques (d’après Moiseenko, 2008) 
 

Ecologie Toxicologie

Ecotoxicologie
Biochimie

Physiologie
Médecine

Chimie
Géochimie

Transfert des 
toxiques, 
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interactions

Impacts 
toxiques et 

évaluation du 
risque 

Dose Effets

Critères d’évaluation, 
prévisions, standardisation, 
contrôle de la restauration

Effets engendrés par 
l’homme sur les 

écosystèmes et leurs 
éléments structuraux
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De manière très basique, il est commun d’affirmer que l’écotoxicologie se doit de découler d’un 

couplage entre l’écologie et la toxicologie. Si à ma connaissance, peu d’écologues se disent 

écotoxicologues24, nombre d’études, dites d’écotoxicologie, relèvent à mon sens parfois plus de la 

toxicologie. Je n’aurai pas la prétention de pousser plus loin ce raisonnement car il est difficile de 

définir la limite entre ces trois disciplines mais je m’inscris bien volontiers dans le courant apparu au 

cours de la dernière décennie et qui vise à souligner l’importance de renforcer la dimension écologique 

des études écotoxicologiques, ou, en d’autres termes, à mettre « plus d’éco » dans l’écotoxicologie 

(ex. Chapman, 2002; Relyea et Hoverman, 2006; Filser, 2008; Schmitt-Jansen et al., 2008).  
 

II.2.2. Préserver la dimension écologique des études écotoxicologiques 

Pour de nombreux auteurs, un des moyens d’intégrer une dimension écologique aux approches 

écotoxicologiques est de privilégier les études à l’échelle des communautés, en s’appuyant sur les 

concepts écologiques associés (Rohr et al., 2006; Clements et Rohr, 2009; Geiszinger et al., 2009). Ce 

raisonnement repose en partie sur le constat d’une propagation non linéaire des effets toxiques lors 

d’un passage à un niveau d’organisation biologique supérieur (Segner, 2007 ; Fig. 5), ce qui limite les 

extrapolations possibles à partir d’observations réalisées aux échelles moins complexes, qu’elles soient 

cellulaires, individuelles ou populationnelles. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

Les communautés présentent également l’avantage de constituer un niveau intermédiaire entre les 

populations et les écosystèmes. Composées de plusieurs espèces, elles offrent ainsi la possibilité de 

considérer dans les approches écotoxicologiques la notion de biodiversité spécifique et fonctionnelle, 

paramètre important en vue notamment d’évaluer l’impact des toxiques sur le niveau d’intégrité 

fonctionnelle des écosystèmes (Clements et Rohr, 2009).  

                                                 
24 S’agit-il dans certains cas d’un déni de pollution ? 
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Fig. 5.   Propagation non linéaire des effets toxiques le long des différents niveaux 
d’organisation biologique (d’après Segner, 2007) 
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En écotoxicologie, le niveau de réalisme écologique est également conditionné, entre autres, par le 

type d’approche choisie parmi le continuum d’outils utilisables, qui s’échelonne des tests de toxicité 

en laboratoire aux suivis en milieu naturel (Fig. 6), et par le choix des concentrations testées pour 

évaluer, en conditions contrôlées, l’impact potentiel des toxiques dans le milieu. 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Jusqu’au début des années 2000, période qui coïncide avec le démarrage de mes recherches (DEA et 

Doctorat), les études visant à évaluer les effets de pesticides sur les microorganismes aquatiques 

étaient principalement focalisées sur les microalgues, avec une majorité de tests réalisés à l’échelle 

mono-spécifique. La plupart des travaux antérieurs à cette période sont reportés dans la revue publiée 

par DeLorenzo et al. en 2001. Les auteurs soulignaient alors le déficit d’études concernant les autres 

compartiments microbiens. Dans une synthèse publiée en 2011, décrivant les connaissances quant aux 

effets des herbicides sur les communautés microbiennes phototrophes en milieu dulcicole (A14), nous 

avons également montré qu’à cette période, les approches réalisées à l’échelle des communautés 

étaient essentiellement effectuées dans des dispositifs expérimentaux (microcosmes ou mésocosmes), 

en testant des concentrations souvent très supérieures (parfois quelques mg/L) à celle rencontrées dans 

l’environnement (de quelques ng/L à quelques µg/L au maximum). A l’instar de plusieurs auteurs 

(Alix et al., 2005 ; Schulz, 2004 ; Ricart et  al., 2010), nous avons aussi souligné le manque récurrent 

d’études visant à évaluer in situ l’impact des pesticides sur les communautés microbiennes aquatiques 

(A14). 

C’est dans ce contexte scientifique que j’ai réalisé mes travaux de thèse, entre 2003 et 2006, avec pour 

objectif d’évaluer les effets de pesticides sur l’activité et la diversité des communautés microbiennes 

d’un milieu lotique récepteur, en choisissant comme site d’étude une rivière située en Auvergne, le 

Jauron (Puy-de-Dôme). Les principales originalités de ce travail résidaient  i) dans l’étude simultanée 

des communautés algales et bactériennes et, ii) dans la réalisation d’un suivi in situ pendant deux 

années consécutives, complété par des approches expérimentales en microcosmes. Les méthodologies 

utilisées et les principales conclusions de ce travail sont décrites dans le paragraphe suivant.   

Fig. 6.   Principaux niveaux d’approches utilisées en écotoxicologie aquatique                       
(Perceval et al., 2009 d’après Caquet et al., 2000) 
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II.3. Effets de pesticides sur des communautés microbiennes de rivière 
 

II.3.1. Approches et méthodologies utilisées 

Le Jauron est un affluent de l’Allier avec laquelle il conflue au niveau de la localité de Beauregard-

l'Évêque (Puy-de-Dôme). Cette rivière présente un bassin versant de 119 km², caractérisé par une 

région d’élevage en amont et une zone de culture céréalière intensive en aval. Compte tenu de ces 

caractéristiques, trois stations d’échantillonnage ont été sélectionnées afin de suivre mensuellement et 

pendant deux années consécutives (2003 et 2004), l’évolution des communautés microbiennes dans ce 

cours d’eau, en fonction des différents paramètres environnementaux, et en particulier du contexte de 

pollution par les pesticides (Fig. 7A) : i) la station localisée la plus en amont collecte des eaux très 

faiblement polluées par des pesticides et est ainsi considérée comme station de référence (REF), ii) la 

station située en aval du rejet d’une station d’épuration (ville de Billom, 5000 équivalent habitants) est  

réceptrice d’une pollution urbaine (URB), et iii) la station proche de l’exutoire du bassin versant est 

située dans une région de cultures intensives et est ainsi assujettie majoritairement à une pollution 

d’origine agricole (AGRI).  

Pour appuyer les observations réalisées in situ, ce suivi a été couplé à des approches en microcosmes 

(Fig. 7B) visant à appréhender les effets individuels de deux herbicides récurrents dans le Jauron, le 

diuron et le glyphosate, sur les communautés algales et bactériennes issues de cette rivière.  

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

  

 

 

Pour ces deux approches complémentaires, l’impact des molécules sur les algues planctoniques et 

périphytiques a été appréhendé en termes de biomasse (dosage de chlorophylle-a), de densité cellulaire 

et de diversité (identifications taxonomiques). La réponse du compartiment bactérien a été appréciée à 

partir de paramètres quantitatifs tels que la mesure de la densité cellulaire (par microscopie en 

épifluorescence), l’estimation de la production hétérotrophe (par incorporation de thymidine tritiée) et 

A B 

Fig. 7.    (A) Bassin versant du Jauron : 
localisation des stations de prélèvements 
choisies pour les campagnes in situ        
et (B) photographie du dispositif 
expérimental utilisé pour les études en 
microcosmes. 
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l’évaluation de l’activité respiratoire (par marquage au CTC), mais aussi qualitatifs, à l’aide de 

techniques issues de la biologie moléculaire (méthodes FISH et  PCR-TTGE), afin de percevoir les 

effets des pesticides sur la structure et la diversité génétique de cette communauté. Ces approches 

moléculaires, si elles étaient alors très utilisées en écologie microbienne, restaient particulièrement 

sous exploitées dans le cadre des recherches en écotoxicologie (Dorigo et al., 2005). 

 

II.3.2. Principales conclusions de l’approche in situ 

Dans le Jauron, la période de pollution la plus significative s’étend du mois d’avril au mois d’octobre, 

ce qui correspond à la principale période d’épandage des pesticides sur le bassin versant, avec des 

variations inter-annuelles très marquées au cours des deux années d’étude (2003 et 2004). Une 

trentaine de molécules a été détectée sur l’ensemble des prélèvements effectués durant le suivi avec 

une large prédominance des substances à propriétés herbicides (Fig. 8).  

   

 
 

Les paramètres microbiens considérés ont montré que la sévérité de l’impact dans le milieu est 

fonction du niveau de contamination et de la nature des pesticides (présents en mélange), mais aussi 

des concentrations en nutriments qui représentent, sur les stations choisies, un facteur de confusion 

important dans l’évaluation de la réponse des communautés microbiennes aux pesticides (A3). De par 

la prédominance des herbicides dans le cours d’eau, les communautés algales sont les plus directement 

exposées à la toxicité des polluants. C’est au printemps, en début de la période de pollution, que les 

effets sont les plus marqués. La présence des herbicides affecte alors, immédiatement ou après un 

léger délai, l’efflorescence printanière des communautés algales libres et fixées. Les effets directs 

et/ou indirects des pesticides sur le compartiment bactérien sont plus difficilement perceptibles dans le 

Jauron. L’analyse de la structure des communautés bactériennes, à une échelle taxonomique assez 

large (méthode FISH) ou à un niveau de résolution plus fin (méthode TTGE après amplification d’un 

fragment du gène codant l’ARNr 16S), a permis toutefois de visualiser de forts remaniements de 

diversité lors des principales périodes de pollution. Cependant, même si ces variations sont 

vraisemblablement conditionnées en partie par la présence de pesticides, il est très difficile de 

caractériser et de quantifier l’influence exacte de ces polluants sur l’évolution de la communauté.  

Ces travaux ont donc permis de mettre en évidence la limite des descripteurs microbiens globaux, 

qu’ils relèvent d’une analyse structurale (biomasse, diversité) ou fonctionnelle (respiration, production 
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Fig. 8.    Evolution mensuelle des concentrations en pesticides à la station de référence (A),                                     
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bactérienne), pour réellement apprécier les effets des pesticides dans un milieu naturel complexe (A3).  

Ce constat a été confirmé récemment par Ricart et al. (2010), qui ont souligné les difficultés à pouvoir 

clairement relier le niveau d’exposition aux pesticides à la réponse structurale et fonctionnelle de 

communautés microbiennes périphytiques dans une rivière espagnole. Cela est dû pour partie à la 

grande sensibilité de ces descripteurs microbiens à de faibles variations des conditions 

environnementales (ex. conditions lumineuses ou hydrodynamiques, Villeneuve et al. 2010), mais 

également aux interactions possibles entre les différents facteurs biotiques et abiotiques, qui peuvent 

moduler la réponse des communautés microbiennes aux toxiques (Sabater et al., 2007). 

 

II.3.3. Effets du diuron sur les communautés phototrophes et hétérotrophes 

Les expériences en microcosmes ont été menées à partir de communautés planctoniques et 

périphytiques naturelles, prélevées dans le Jauron à différentes périodes de l’année et exposées 

pendant trois semaines à une concentration nominale en diuron ou en glyphosate de 10 µg/L. Ces 

études visaient à appréhender, dans un contexte simplifié limitant l’influence des multiples facteurs 

environnementaux, les effets individuels de ces deux herbicides présents de façon récurrente dans la 

rivière. 

Le diuron (N-(3,4-dichlorophényl)-N′,N′-diméthylurée) est un herbicide de la famille des phenylurées 

qui inhibe la photosynthèse au niveau du photosystème II. Il fait partie des herbicides qui présentent la 

toxicité la plus forte sur l’activité photosynthétique des microalgues (Brown et Lean, 1995, A14). 

Cependant, nous avons enregistré pour ce toxique des variations importantes dans l’intensité et le délai 

de réponse des communautés phototrophes durant les différentes expériences. Les résultats ont ainsi 

montré que le niveau de sensibilité d’une communauté algale naturelle est conditionné par (1) son 

stade de développement (« pré » ou « post » bloom…), (2) son état physiologique et (3) sa 

composition taxonomique.  

Ainsi, sur des communautés printanières qui présentent une forte biomasse et sont composées 

principalement des genres Navicula, Nitzschia et Gomphonema, le diuron n’entraîne aucun effet 

perceptible tant d’un point de vue quantitatif que qualitatif. 

A l’opposé, il engendre un impact sévère sur des communautés plus diversifiées, qui présentent de 

faibles biomasses au regard du contexte nutritif et thermique, suggérant ainsi un état physiologique 

initial déficient (A1). A une concentration mesurée proche de 8 µg/L pendant les 21 jours d’exposition, 

le diuron contraint alors fortement le développement phytoplanctonique et maintient la biomasse (Fig. 

9A) et la densité cellulaire (Fig. 9B) à leurs faibles niveaux initiaux. Cet herbicide réduit la diversité 

taxonomique puisque seulement quatre genres, Navicula, Nitzschia, Gomphonema et Scenedesmus, 

persistent en présence du polluant  alors que les espèces des genres Asterionella, Oocystis et surtout 

Cyclotella semblent particulièrement sensibles au diuron (A1).    



 19 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Depuis ma thèse, les effets du diuron sur les communautés microbiennes aquatiques phototrophes ont 

été appréhendés dans de nombreuses études (Tableau 1). Celles-ci ont confirmé une inhibition de la 

biomasse algale et la production primaire de communautés naturelles planctoniques (Perschbacher et 

Ludwig, 2004; Knauert et al., 2008, 2009; Knauer et al., 2010) et périphytiques (McClellan et al., 

2008; Tlili et al., 2008, 2010; Ricart et al., 2009; López-Doval et al., 2010) suite à une exposition 

chronique à de faibles concentrations en diuron (quelques µg/L). Plusieurs ont également souligné 

l’impact de ce type d’exposition sur la structure et la diversité des communautés (Perschbacher et 

Ludwig, 2004 ; McClellan et al., 2008; Ricart et al., 2009 ; Tlili et al., 2010) mais également sur les 

biovolumes algaux (Ricart et al., 2009 ; Leboulanger et al., 2011). Cependant, les travaux de Tlili et al. 

(2008, 2010) ont montré que les effets du diuron sont conditionnés par différents facteurs 

environnementaux tels que le mode d’exposition (chronique vs aiguë ; Tlili et al., 2008) ou le contexte 

nutritif, les effets du diuron sur le compartiment algal étant moins marqués lorsque les concentrations 

en phosphates sont élevées (Tlili et al., 2010). 
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Fig. 9.    Evolution moyenne (et écarts-types) des concentrations (µg/L) en chlorophylle a 
(A) et de la densité algale (B) dans les microcosmes témoins (○) et contaminés au                 

diuron (■) lors de l’expérience réalisée en mai 2004 (d’après A1) 

Tableau 1.  Liste des travaux visant à étudier les effets du diuron sur les communautés 
microbiennes phototrophes des milieux dulcicoles (d’après A14) 

Systèmes expérimentaux Conc. (µg/L) Communautés Paramètres Référence

bioessais: Exposition court-terme (2h) 4662 périphyton production primaire Francoeur et al. 2007

production primaire Knauert et al. 2008, 2009
composition algale Knauer et al. 2010
PICT 
chlorophylle a
biovolumes
composition algale
chlorophylle a
production primaire
production primaire
composition algale
PICT 
chlorophylle a
production primaire
composition algale
chlorophylle a
production primaire
biovolumes
composition algale
chlorophylle a
production primaire
composition algale
PICT 
chlorophylle a
production primaire
composition algale
PICT 

mésocosmes de 10000L (96 ou 173 jours) 5 phytoplancton

 microcosmes de 15L (11-12 semaines) 0,0032-50 périphyton

canaux artificiels de laboratoire (29 jours) 2

microcosmes de 20L (5 jours) 2,2 ; 11

0,07-7canaux artificiels de laboratoire (29 jours) Ricart et al. 2009

mésocosmes de 500L (28 jours) 0,2-20 phytoplancton Perschbacher et Ludwig 2004

Tlili et al. 2010

Tlili et al. 2008

périphyton

phytoplancton Leboulanger et al. 2011

López-Doval et al. 2010périphyton

McClellan et al. 2008

microcosmes de 35L (28 jours)
1 (+/- pulses 
ponctuels;       
7 ou 14)

périphyton

microcosmes de 35L (21 jours) 10 périphyton
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Les interactions algues-bactéries sont très fortes dans les dispositifs expérimentaux où les 

microorganismes hétérotrophes ne peuvent bénéficier d’apports organiques allochtones et sont 

fortement tributaires de la charge de matière organique initiale puis de celle libérée par le 

compartiment algal. S’il inhibe le développement algal, le diuron peut donc limiter indirectement le 

développement bactérien tant d’un point de vue quantitatif (densité, production hétérotrophe, activité 

respiratoire) que qualitatif au niveau de la diversité génétique de cette communauté (Fig. 10 ; A1, A4).  

Depuis mes travaux, l’impact direct ou indirect d’une exposition chronique au diuron sur la structure 

et la fonctionnalité des communautés bactériennes aquatiques a été confirmé par plusieurs auteurs 

(Tlili et al., 2008, 2010; Ricart et al., 2009; Tadonléké et al., 2009 ; Vercraene-Eairmal et al., 2010). 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Outre l’analyse de la structure de la communauté bactérienne, l’approche par PCR-TTGE nous a 

également permis de découper et séquencer des bandes « d’intérêt » sur le gel obtenu lors de 

l’expérience réalisée en mai 2004 (Fig. 10A). Nous avons ainsi montré que certains phylotypes qui 

apparaissent seulement dans les microcosmes contrôles (bandes T) et qui semblent particulièrement 

affectés par la présence du diuron appartiennent aux phyla des Chlamydiae alors que ceux qui 

semblent au contraire être favorisés, directement ou indirectement, par la présence de ce toxique 

(bandes D) appartiennent aux γ-Proteobacteria, et plus spécialement aux Pseudomonadaceae, aux 

Verrucomicrobia, aux Gemmatimonadetes et aux Actinobacteria. (A4).  
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Fig. 10.    (A) Evolution des profils obtenus par TTGE dans les microcosmes témoins (T) et contaminés 
au diuron (D) à J0 (0), après 8 heures (8H) puis de J1 à J21 lors de l’expérience réalisée en mai 2004 ;             
(B) dendrogramme correspondant, calculé par la méthode DICE-UPGMA à partir du profil TTGE en 

tenant compte de l’intensité relative de chacune des bandes (d’après A1 et A4) 
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II.3.4. Effets du glyphosate sur les communautés phototrophes et hétérotrophes 

Le glyphosate (N-(phosphonomethyl) glycine) est un herbicide à large spectre qui agit en inhibant 

l’activité d’une enzyme jouant un rôle clé dans la voie de biosynthèse des acides aminés aromatiques: 

la 5-enolpyruvylshikimate-3-phosphate synthase. Non sélectif, il représente un des herbicides les plus 

utilisés au monde pour le contrôle des mauvaises herbes dans les domaines agricoles, industriels et 

domestiques (Kolpin et al., 2006; Helander et al., 2012).  

Les expériences réalisées durant ma thèse ont montré qu’à la même concentration nominale que celle 

testée pour le diuron (10 µg/L), le glyphosate n’affecte pas la croissance d’une communauté algale 

présentant des caractéristiques physiologiques et taxonomiques comparables à celles décrites 

précédemment. En revanche, comme le diuron, il entraine une diminution de la diversité taxonomique 

en empêchant le développement et/ou le maintien des espèces les plus sensibles, en particulier celles 

appartenant au genre Oocystis (A7).    

Le glyphosate n’ayant pas (ou peu) d’effet sur la biomasse algale, la production hétérotrophe n’est pas 

influencée indirectement par la présence du polluant. En revanche, cet herbicide peut engendrer des 

variations au niveau de la structure de la communauté bactérienne (appréhendée par PCR-TTGE), soit 

par effet indirect, suite à la simplification de la composition de la communauté algale, soit par un effet 

direct favorisant le développement d’espèces impliquées dans les processus de dégradation de cet 

herbicide. A une concentration légèrement supérieure à celles généralement observées dans 

l’environnement, les effets du glyphosate sur les communautés microbiennes n’ont donc été perçus  

dans nos travaux qu’au niveau de la structure et de la diversité des communautés microbiennes. 

Comme pour le diuron, ces effets sont cependant variables suivant la saison et les caractéristiques des 

communautés prélevées in situ. Ces variables de saisonnalité conditionnent fortement les réponses 

biologiques mais également la cinétique du glyphosate dans les microcosmes, modulant ainsi 

l’exposition des microorganismes à ce toxique (Fig. 11 ; A7). 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Etonnamment, et malgré la présence importante des résidus du glyphosate et de son principal 

métabolite, l'acide aminométhylphosphonique (AMPA) dans les eaux de surface, l’impact de ces 

molécules sur les communautés microbiennes aquatiques a été peu étudié ces dernières années. Il est 

notamment intéressant de constater que les effets chroniques de faibles concentrations en glyphosate 
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les microcosmes lors des études menées en mars 2003 (A), avril 2004 (B) et août 2004 (C). 

(s.d. = seuil de détection) (d’après A7) 
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sur ces communautés sont encore largement méconnus, puisque la plupart des données disponibles 

concernent des expositions à des concentrations comprises entre 0,125 et 12,5 mg/L (voir pour revue 

A14), y compris dans les travaux les plus récents (ex. Vera et al., 2010, 2012). Testant un niveau de 

contamination plus « réaliste » (i.e. 6,9 µg/L de glyphosate), Relyea (2009) a cependant montré que la 

formulation commerciale Roundup® semble avoir une effet insignifiant sur la biomasse algale 

planctonique et périphytique, confirmant ainsi les résultats obtenus lors de ma thèse. Des observations 

similaires ont également été reportées par Stachowski-Haberkorn et al. (2008) avec des communautés 

planctoniques marines exposées pendant 7 jours à 1 µg/L et 10 µg/L de glyphosate sous sa forme 

commerciale Roundup®. A ces concentrations, ils ont en effet mis en évidence l’absence d’impact sur 

les concentrations en chlorophylle-a et les densités cellulaires, alors que des modifications 

structurelles interviennent au sein des communautés microbiennes procaryotes et eucaryotes, quel que 

soit le niveau d’exposition.  

L’ensemble de ces résultats confirment donc i) la nécessité de ne pas se limiter à des descripteurs 

quantitatifs pour appréhender les effets de faibles doses de pesticides sur les communautés 

microbiennes, et ii) l’intérêt de considérer à la fois les compartiments phototrophes et hétérotrophes 

dans les approches écotoxicologiques. 

 

II.4. Adaptation des communautés microbienne aux pesticides 
 

II.4.1. Adaptation microbienne et écotoxicologie 

Parmi les principaux défis de l’écotoxicologie, le développement d’outils permettant d’établir les liens 

entre exposition aux toxiques et effets biologiques représente un enjeu particulièrement important en 

vue d’appréhender finement l’impact des contaminants sur la qualité écologique des milieux 

récepteurs. Cette tâche s’avère d’autant plus délicate que la contamination de l’environnement s’inscrit 

dans un contexte de changement global et les écosystèmes sont généralement soumis à des situations 

de multi-stress qui découlent de la multiplicité des pressions chimiques (pollutions toxiques et 

trophiques) et/ou physiques. De ce fait, il est souvent délicat de réellement distinguer les effets des 

toxiques parmi les changements biologiques observés au sein des communautés exposées. 

L'exposition chronique des communautés microbiennes à de faibles doses de toxiques organiques ou 

inorganiques peut se traduire par la sélection d’espèces tolérantes mais également par des phénomènes 

d'adaptation génétique ou physiologique. Au sein des communautés microbiennes, ces processus 

d’adaptation peuvent ainsi engendrer l’acquisition et le développement de capacités de tolérance 

(concept PICT25, Blanck et al., 1998) ou de biodégradation pour les composés métabolisables (Toräng 

et al., 2003). L’étude de ces capacités adaptatives, généralement assez spécifiques d’un composé ou 

d’une famille de composés, s’avère donc très prometteuse pour établir in situ des liens entre exposition 

et effets biologiques sur les communautés microbiennes. 

                                                 
25 Pollution Induced Community Tolerance 
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Dans ce contexte, une grande partie des travaux réalisés depuis ma thèse s’est portée sur deux types 

d’approches ciblées sur l’étude des capacités adaptatives des communautés microbiennes suite à une 

exposition prolongée aux toxiques: i) des approches de type PICT et ii) des approches focalisant sur 

l’acquisition de capacités de biodégradation des pesticides organiques par les microorganismes 

hétérotrophes. 

Ces travaux se sont centrés sur une problématique de pollution agricole, en s’appuyant principalement 

sur un site atelier situé au cœur de la région viticole du Beaujolais : la rivière Morcille. Le bassin 

versant de la Morcille (9,5 km²) est situé au nord du département du Rhône, dans le Haut-Beaujolais, 

entre la bordure orientale du Massif Central et l’extrémité ouest de la vallée de la Saône (Fig. 12). Il 

constitue un sous-bassin de l’Ardières (220 km²) avec lequel il compose le site atelier Ardières-

Morcille (SAAM), intégré dans la zone atelier du bassin du Rhône (ZABR). Le bassin versant de la 

Morcille est essentiellement forestier en amont et planté de vignes en aval. Ce plan d’occupation des 

sols se traduit donc par une augmentation de la proportion relative de vigne sur la surface de bassin 

versant drainée par le cours d’eau de la station amont (7%) à la station aval (72%) (Fig. 12), ce qui 

engendre un gradient croissant des teneurs en pesticides tout au long du cours d’eau (Rabiet et al., 

2010). De par ces caractéristiques, ce bassin versant représente donc un site de choix pour évaluer 

dans le cours d’eau récepteur, l’impact de la pollution générée par l’activité viticole. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

II.4.2. Approche PICT 

 

 

 

 

 

7%7%

53%53%

72%72%

(amont)

(intemédiaire)

(aval)

5 kms

Fig. 12.  Localisation des sites d’échantillonnage sur le site atelier de la rivière Morcille et 
caractérisation des sous-bassins versants associés à chacun d’entre eux 

Le développement des approches PICT en vue d’améliorer l’évaluation des liens « exposition 
chimique-effets biologiques sur les communautés microbiennes » représente une 
problématique scientifique particulièrement structurante au sein du Thème de Recherche 
BELCA. L’ensemble des recherches présentées ci-dessous s’inscrit donc dans le cadre d’une 
étroite collaboration entre plusieurs équipes des UR MAEP et REBX appartenant 
respectivement aux centres Irstea de Lyon et Bordeaux. Ces travaux ont principalement été 
financés par le programme interne Irstea Pesticides « PestExpo », la convention Irstea-
ONEMA « Evaluation et remédiation de l’effet de pesticides » et le programme ANR CESA 
« POTOMAC ».  
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II.4.2.1. Généralités 

Le concept PICT ou l’acquisition de tolérance induite proposé en 1988 par Blanck et al. est basé sur le 

fait qu’une communauté biologique naturelle est constituée de différentes entités (populations, 

espèces, souches) ayant des sensibilités variables vis-à-vis d’un toxique donné.  

L’exposition chronique d’une communauté à ce toxique se traduira donc généralement par la sélection 

des organismes les plus tolérants, accompagnée éventuellement par la mise en place de mécanismes de 

résistance chez certaines espèces. La communauté résultant de ces changements présentera alors, dans 

son ensemble, une tolérance vis-à-vis du toxique supérieure à celle d’une communauté n’ayant pas 

subi de pression de sélection par ce toxique. Cette différence de tolérance, que l’on peut évaluer in-

vitro par des bioessais à courte durée en laboratoire avec des concentrations croissantes en toxique, 

peut ainsi renseigner sur l’historique d’exposition préalable au toxique des différentes communautés 

échantillonnées (Fig. 13).  

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Plusieurs articles de synthèses ont repris et analysé les travaux mettant en œuvre des approches PICT 

avec des communautés microbiennes aquatiques et terrestres (Blanck, 2002 ; Imfeld et al., 2010 ; Tlili 

et Montuelle 2010). Ils ont permis de mettre clairement en évidence le fort potentiel du PICT dans les 

procédures d’évaluation de risque, du fait notamment de l’intérêt de considérer les microorganismes à 

l’échelle des communautés mais également de pouvoir renseigner sur un niveau chronique 

d’exposition tout en établissant un lien entre pression chimique et impact biologique.  

Fig. 13.  Schématisation du principe de l’approche PICT (d’après AN2) 
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II.4.2.2. Evaluation in situ du lien entre niveau d’exposition et niveau de tolérance 

La plupart des approches PICT menées en milieu aquatique ont concerné les communautés 

phototrophes, en considérant la photosynthèse comme paramètre fonctionnel pour mesurer leur niveau 

de tolérance à des herbicides organiques ou des métaux (Tableau 2 ; Tlili et Montuelle 2010).  
* 

 

 

 

 

 

 

 

Tous ces travaux confirment que le niveau de tolérance des communautés phototrophes à ces toxiques 

peut augmenter suite à une exposition chronique, qu’elle ait lieu en milieu naturel ou en conditions 

contrôlées. Cependant, ce niveau peut être modulé par i) des facteurs environnementaux externes tels 

que les conditions lumineuses (Guasch et al., 1998; Guasch et Sabater, 1998), le contexte nutritif (Tlili 

et al., 2010) ou la présence d’autres toxiques pouvant entrainer des phénomènes de cotolérance 

(Schmitt-Jansen et al., 2008 ; Tlili et al., 2011a) et ii) des propriétés biologiques intrinsèques, telles 

que la biomasse dans le cas des communautés périphytiques (Guasch et al., 2003). 

Ces observations soulèvent donc la question de la signification réelle de l’évolution du niveau de 

tolérance des communautés dans le milieu naturel et de l’importance relative du niveau d’exposition 

au toxique étudié par rapport à l’ensemble des facteurs pouvant fluctuer dans un environnement 

complexe (A9 ; Tlili et al., 2011b).  

Afin de répondre à celle-ci, dans le contexte particulier de la Morcille, une approche PICT a été 

réalisée sur cette rivière afin d’évaluer pendant 9 mois (août 2008-avril 2009) les variations spatio-

temporelles du niveau de tolérance des communautés phototrophes au diuron, herbicide très largement 

utilisé sur le bassin versant avant son interdiction26 et fortement majoritaire parmi les herbicides 

retrouvés dans le cours d’eau. Pour ce faire, un suivi chimique intensif a été réalisé à partir d’analyses 

réalisées bimensuellement. Le niveau de tolérance au diuron des communautés périphytiques 

autotrophes, collectées mensuellement sur substrats artificiels (lames de verre) aux trois stations 

d’échantillonnage, a été apprécié à partir de tests de toxicité aiguë effectués en laboratoire (A9). 

Brièvement, les biofilms ont été soumis au laboratoire à des concentrations croissantes en diuron (0,2 

µg/L à 2 mg/L, 3h30 d’exposition) et la réponse microbienne, en fonction du niveau d’exposition, a 

été appréciée par mesure du rendement photosynthétique à l’aide d’un fluorimètre à lumière modulée 

(PhytoPAM). Les courbes dose-réponse obtenues ont permis de déterminer, pour chaque échantillon, 

la concentration efficace en diuron inhibant de moitié le rendement photosynthétique (CE50). 

                                                 
26 Le diuron est interdit d'utilisation en zones agricoles et en zones non agricoles depuis le 13 décembre 2008 

Tableau 2.  Exemples d’études mettant en œuvre des approches PICT en milieu aquatique en considérant 
l’activité photosynthétique comme descripteur fonctionnel (d’après Tlili et Montuelle, 2010) 

Communautés phototrophes Paramètres structurels Référ ences
Diversité taxonomique 

(microscopie)

Diversité moléculaire                     
(PCR-DGGE, PCR-TTGE, PFLA)

Diversité pigmentaire                            
(HPLC, PhytoPAM)

Phytoplancton

Périphyton

Wangberg et al. 1991; Nyström et al. 2000; Paulsson et al.
2000; Soldo et Behra 2000; Bérard et Benninghoff 2001;
Schmitt-Jansen et Altenburger 2005; Hjorth et al. 2006; Dorigo
et al. 2007; Navarro et al. 2008; McClellan et al. 2008; Schmitt-
Jansen et Altenburger 2008; Tlili et al. 2008; Eriksson et al.
2009; Blanck et al. 2009; Debenest et al. 2009; Pesce et al.
2010 (A9, A12)
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Les analyses de diuron confirment le gradient spatial de contamination le long du cours d’eau, et ce, 

quelle que soit la période de l’année, puisque les concentrations mesurées sont toujours plus élevées au 

niveau de la station la plus en aval (Fig. 14A). Elles font également apparaître une tendance 

saisonnière avec une diminution des concentrations en zone contaminée dès le début de l’automne, 

après la principale période de traitement des vignes.  

En parallèle, les mesures de CE50 révèlent une concomitance entres les variations spatio-temporelles 

des concentrations en diuron dans le cours d’eau et celles du niveau de tolérance des communautés 

phototrophes à cet herbicide (Fig. 14B). En effet, les CE50 obtenues, qui augmentent entre la station 

intermédiaire et la station aval, révèlent une augmentation graduelle des capacités de tolérance des 

communautés le long du cours d’eau, quelle que soit la période considérée. Parallèlement, une 

variation saisonnière est observée, avec des CE50 hivernales faibles (<40 µg/L maximum quelle que 

soit la station) très inférieures à celles mesurées à la fin de l’été (jusqu’à 500µg/L en aval). Ces 

observations sont confirmées par les analyses statistiques qui révèlent une forte corrélation entre le 

niveau d’exposition moyen des biofilms au diuron durant leur croissance dans la Morcille (2 mois) et 

leur niveau de tolérance à cet herbicide lors des tests de toxicité en laboratoire (Fig. 15).  
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Fig. 15.  Corrélation exponentielle entre les niveaux d’exposition et de tolérance au diuron des biofilms 
(A) et analyse des redondances (RDA) des variables biologiques et physicochimiques (B) entre juillet 

2008 et avril 2009 aux stations intermédiaire et aval de la Morcille (d’après A9) 

Fig. 14.  Evolution des concentrations en diuron dans la Morcille (A) et des concentrations efficaces 
inhibant 50% de l’activité photosynthétique des biofilms collectés mensuellement aux stations 

intermédiaire et aval (B) entre juillet 2008 et avril 2009 (d’après A9) 
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Dans le contexte de la Morcille, ces travaux ont donc clairement démontré la pertinence de ce type 

d’approche pour établir un lien entre exposition et effet dans le milieu naturel, en tenant compte des 

variations spatio-temporelles du niveau de contamination par l’herbicide diuron. Un suivi similaire, 

réalisé par Tlili et al. (2011b) sur la rivière Osor, située en Catalogne (Espagne), a également permis 

de mettre en évidence que les variations spatio-temporelles du niveau de tolérance de la composante 

phototrophe de biofilms au zinc sont très majoritairement conditionnées par leur niveau d’exposition 

(concentrations et durée) à ce métal dans le milieu. Considérant aussi dans cette étude la composante 

hétérotrophe, à l’aide d’une approche PICT réalisée à partir de tests de toxicité basés sur le niveau de 

respiration induite par le glucose (SIR27), ils ont cependant montré que le niveau de tolérance de ces 

communautés est moins directement relié au niveau d’exposition car il est également fortement 

influencé par l’ensemble des paramètres environnementaux mesurés. Cela est cohérent avec les 

résultats décrits précédemment par Tlili et al. (2010), qui avaient démontré par le même type 

d’approche PICT (basée sur des mesures de SIR), une forte influence des concentrations en phosphore 

sur l’acquisition de tolérance des communautés hétérotrophes à un autre polluant métallique (le cuivre) 

alors que le niveau de tolérance des communautés phototrophes à ce toxique (sur la base de l’efficacité 

photosynthétique) restait relativement constant, quelles que soient les teneurs en phosphore dans le 

milieu.  

L’ensemble de ces résultats confirme donc l’intérêt de l’approche PICT dans une démarche 

d’évaluation de la qualité écologique des milieux aquatiques mais ils soulignent également la nécessité 

de parfaire les développements, pour pouvoir notamment l’appliquer à des toxiques n’ayant pas d’effet 

sur les activités photosynthétiques, afin d’élargir la gamme des molécules pouvant être prises en 

considération dans ce type de démarche. 

 

II.4.2.3. Utilisation du PICT pour apprécier l’impact de mélanges de toxiques 

Un des points cruciaux, tant pour l’amélioration des procédures d’évaluation des risques que pour la 

caractérisation des effets des pesticides, concerne la prise en considération des interactions entre les 

substances dans des mélanges complexes, tels que ceux rencontrés dans l’environnement (Chèvre et 

al., 2006 ; Van den Brink, 2009). Se pose notamment le problème des métabolites, souvent présents en 

combinaison avec leur(s) molécule(s) mère(s) dans les milieux contaminés, alors qu’ils sont 

généralement peu considérés dans les travaux d’écotoxicologie, surtout lorsqu’ils sont réalisés à 

l’échelle des communautés (Sinclair et Boxall, 2003).  

Concernant le diuron, sa présence combinée avec deux de ses principaux métabolites, le DCPMU28 et 

la 3,4-DCA29, a ainsi été reportée dans différentes eaux de surface (ex. Field et al., 1997 ; Claver et al., 

2006 ; Morin et al., 2009) et notamment dans la Morcille (Dorigo et al., 2007).  

                                                 
27 SIR : substrate induced respiration 
28 DCPMU: N-(3,4-dichlorophenyl)-N-methylurée 
29 3,4-DCA : 3,4-dichloroaniline 
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Des études réalisées avec des cultures algales monospécifiques montrent que le diuron présente une 

toxicité plus forte que ses métabolites sur l’activité photosynthétique et que les effets de la 3,4-DCA 

sont très limités sur ce paramètre (Gatidou et Thomaidis, 2007 ; Neuwoehner et al., 2010). Sur ces 

cultures, la combinaison du diuron avec le DCPMU résulte en un effet additif (CA30) alors qu’elle 

répond au modèle d’indépendance d’effet (IA31) avec la 3,4-DCA (Neuwoehner et al., 2010). 

Cependant, le manque de connaissances concernant la réponse de communautés complexes à ce type 

de mélanges est flagrant. 

En conséquence, et afin d’étudier les effets des métabolites du diuron sur des communautés 

phototrophes naturelles, une nouvelle approche PICT a été réalisée sur la Morcille, en considérant à la 

fois le diuron, le DCPMU et la 3,4-DCA, seuls ou en mélange (A12). Ce suivi a permis de confirmer 

l’ordre décroissant de toxicité : diuron>DCPMU>3,4-DCA (Fig. 16A). Il a également permis de 

montrer que l’augmentation spatiale du niveau de tolérance le long de la rivière est visible pour le 

diuron mais aussi pour le DCPMU, dont les concentrations sont également plus élevées dans la zone 

aval (Fig. 16B), suggérant que les approches PICT sont tout à fait applicables aux métabolites. 

Cependant, cette observation n’est pas vérifiée dans le cas de la 3,4-DCA, dont les concentrations dans 

la Morcille (détectées mais non quantifiables) et la toxicité (CE50>8 mg/L), sont vraisemblablement 

trop faibles pour induire le développement des capacités de tolérance. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

L’évaluation de la toxicité des mélanges et sa comparaison avec celle des molécules individuelles ont 

été réalisées sur la base de l’hypothèse d’additivité. Dans le cas de combinaisons binaires 

(diuron+DCPMU ou diuron+3,4-DCA), les communautés provenant de chacun des trois sites ont ainsi 

été exposées à des mélanges contenant la moitié des CE50 correspondantes (estimées au préalable et 

décrites dans la Fig. 16a). La procédure est identique dans le cas du mélange des trois molécules 

(diuron+DCPMU+3,4-DCA), celui-ci étant alors composé du 1/3 de chaque CE50. Dans les deux cas, 

ce type de combinaison doit théoriquement engendrer une inhibition de 50% de la photosynthèse si le 

modèle CA est vérifié (Knauert et al., 2008). 

                                                 
30 CA : concentration addition 
31 IA : independent action 
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Fig. 16.  Concentrations efficaces inhibant 50% de l’activité photosynthétique des biofilms 
immergés pendant 1 mois dans la Morcille (A) et niveau moyen d’exposition in situ, estimé à 

l’aide de capteurs passifs de type POCIS  (B) – nd : non détecté (d’après A12) 
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Les résultats obtenus confirment que la combinaison du diuron et du DCPMU engendre un effet 

additif comme cela avaient été décrits par Neuwoehner et al. (2010), et ce quel que soit le site 

d’origine des communautés, suggérant que l’acquisition de tolérance ne modifie en rien l’interaction 

entre les molécules (Fig. 17). La présence de 3,4-DCA, induit un effet synergique mais compte tenu 

des concentrations testées dans les mélanges (>1,5 mg/L de 3,4-DCA), cette synergie est 

vraisemblablement inexistante (ou négligeable) dans l’environnement. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Cette étude particulièrement novatrice montre qu’il est possible de mettre en œuvre des approches 

PICT pour la problématique des mélanges de substances. Cependant, la méthodologie utilisée présente 

plusieurs inconvénients, à commencer par la nécessité de bien connaître les molécules présentes dans 

le milieu et une lourdeur expérimentale qui découle du besoin de caractériser au préalable les CEx de 

chaque molécule avant de pouvoir tester les interactions en mélange. Compte tenu des multiples 

combinaisons possibles dans le cas de mélanges complexes, ce type de protocole ne peut donc a priori 

s’appliquer qu’à des mélanges simples, composés d’un nombre très limité de molécules. 

Au regard de ces limites, il a donc été envisagé d’explorer une autre voie, centrée sur le couplage de 

l’approche PICT et de l’utilisation d’échantillonneurs passifs. Ces capteurs chimiques, qui visent 

principalement à permettre l’estimation des concentrations chroniques moyennes des toxiques dans les 

milieux aquatiques ouvrent en effet de nouvelles perspectives pour caractériser les relations entre l’état 

chimique et l’état biologique et apprécier l’impact écologique des pesticides dans le milieu naturel.  
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Fig. 17.  Inhibition de la photosynthèse des biofilms exposés à la CE50 théorique de chaque 
molécule, appliquée individuellement (P, M1 et M2) ou en mélange. Les pointillés      
représentent l’intervalle d’effets théoriquement attendu sur la base du modèle CA en             
fonction du pourcentage d’inhibition observé pour chaque molécule individuelle (d’après A12) 
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Outre le fait de permettre de s’affranchir des biais qui peuvent découler des mesures chimiques 

effectuées ponctuellement dans le milieu (sur- ou sous-estimation des niveaux d’exposition), ils 

présentent également l’avantage de pré-concentrer la contamination de la phase dissoute dans une 

matrice assez simple, offrant ainsi la possibilité de réaliser des tests de toxicité à partir des substances 

directement extraites du milieu naturel. Jusqu’alors, les travaux réalisés avec ce type d’approches ont 

principalement concerné des bioessais sur cultures monospécifiques, tels que des tests de cytotoxicité 

et génotoxicité sur des levures (Petty et al., 2004; Vermeirssen et al., 2005; Liscio et al., 2009) et des 

souches bactériennes (Alvarez et al., 2008 ; Vermeirssen et al., 2010) ou de phytotoxicité sur cultures 

algales (Escher et al., 2006; Muller et al., 2007; Shaw et al., 2009 ; Vermeirssen et al., 2010). La 

majorité de ces études ont été réalisées à partir d’extraits de POCIS32, qui piègent, entre autres 

substances organiques, les pesticides les plus hydrophiles (voir pour revue Harman et al., 2012). 

Dans les rivières soumises à une pollution chimique d’origine agricole, les POCIS permettent ainsi 

généralement de piéger la très grande majorité des herbicides. Pour tester la faisabilité de tests de 

toxicité des mélanges directement extraits du milieu sur des communautés phototrophes naturelles, 

nous avons, dans un premier temps, choisi d’évaluer les effets aigus de mélanges de pesticides extraits 

de POCIS immergés dans un cours d’eau situé en zone agricole (Ruiné, Charente) sur des biofilms 

issus du même site (A13).  

L’analyse des POCIS collectés dans la zone aval du Ruiné a montré la présence exclusive d’herbicides 

appartenant aux triazines et aux chloroacétamides. Les biofilms, respectivement prélevés en zone 

amont et aval du Ruiné, ont été exposés durant 24h et 48h à différentes dilutions de pesticides réalisées 

à partir du mélange de molécules extraites des POCIS (d0 à d4, Tableau 3). La mesure de la 

fluorescence chlorophyllienne et de l’activité photosynthétique a permis de mettre en évidence des 

effets sur les communautés photosynthétiques, avec des réponses variables en fonction de l’origine des 

biofilms et de leur composition algale (Fig. 18).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

                                                 
32 POCIS : polar organic chemical integrative sampler 

Tableau 3.  Composition et concentrations finales (en µg/L) des différentes dilutions 
des mélanges extraits de POCIS utilisés dans les tests de toxicitié (d’après A13) 
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Ces premiers travaux ont ainsi démontré l’intérêt du couplage des échantillonneurs passifs avec des 

biotests pour apprécier le potentiel toxique de mélanges de contaminants sur des communautés 

microbiennes dans des situations d'exposition aiguë à court terme. Ils ouvrent également des 

perspectives intéressantes pour évaluer l’impact écotoxicologique à moyen ou long terme, soit dans le 

milieu naturel à l’aide d’approches de type PICT, soit dans des conditions contrôlées à l’aide de 

dispositifs expérimentaux de types microcosmes ou canaux artificiels. 

L’expérience a été renouvelée dans la rivière Morcille, marquée par un gradient en pesticides entre 

l’amont et l’aval beaucoup plus marqué que celui du Ruiné. Les résultats ont montré que les 

communautés phototrophes de biofilms prélevés sur des galets dans la zone aval très contaminée sont 

caractérisées par un niveau de tolérance au mélange de pesticides présents dans le milieu (extraits à 

l’aide de POCIS immergés 2 semaines au niveau de la station aval) quatre fois plus élevé que celui des 

communautés issues de la zone amont et peu exposées aux pesticides, confirmant l’intérêt d’utiliser ce 

type de couplage pour les approches PICT in situ (A16). 

Au regard de ces premiers résultats, il semblerait donc judicieux de développer ce type d’approche 

avec différents types de capteurs passifs afin de pouvoir évaluer et comparer le niveau de tolérance des 

communautés aux différentes fractions toxiques qui peuvent être isolées à partir des capteurs passifs 

actuellement disponibles (POCIS, DGT33, SBSE34, SPMD35… ; Vrana et al., 2005 ; Miège et al., 

2012). Pour ce faire, un des verrous scientifiques à lever concerne le choix des descripteurs 

fonctionnels microbiens les plus pertinents en fonction des types de toxiques échantillonnés par les 

différents dispositifs et le développement de protocoles adaptés pour mesurer les effets des mélanges 

extraits à partir de tests de toxicité aigus. Ceci fait partie des objectifs affichés dans le programme 

ANR CESA « POTOMAC », actuellement en cours (2012-2015) et dans lequel je suis fortement 

impliqué (voir perspectives au $ III.2.1).  

                                                 
33 DGT :  diffusive gradients in thin films (pour les métaux) 
34 SBSE : Stir Bar Sorptive Extraction (pour les molécules organiques hydrophobes) 
35 SPMD : Semi-Permeable Membrane Device (pour les molécules organiques hydrophobes) 
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Fig. 18.  Fluorescence chlorophyllienne (A) et rendement photosynthétique (B) des biofilms 
prélevés en amont et en aval du Ruiné et exposés pendant 24h aux différentes dilutions                   

(d0 à d4) des mélanges extraits de POCIS  (d’après A13) 
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II.4.3. Adaptation à la biodégradation des pesticides  

 

 

 

 

 

En cas d’exposition prolongée à des polluants organiques, les processus d’adaptation microbienne 

peuvent aussi conduire à la stimulation des capacités de biodégradation de ces composés. Cette 

fonctionnalité concerne principalement les microorganismes hétérotrophes (essentiellement les 

bactéries et les champignons) capables de dégrader les polluants (totalement ou partiellement) en les 

utilisant comme source énergétique. Ces processus d’adaptation microbienne ont principalement été 

étudiés à partir d’approches culturales visant à isoler et caractériser des souches dégradantes (voir par 

exemple A2) ou par l’évaluation du potentiel de dégradation de communautés naturelles provenant de 

sols agricoles. Ainsi, plusieurs études ont montré que la vitesse de dégradation du diuron ou d’autres 

molécules appartenant aux phénylurées dans ces milieux est variable suivant le type de sols étudié et 

qu’elle peut augmenter fortement suite à des traitements répétés favorisant l’adaptation des 

communautés microbiennes à la biodégradation de ces composés (Sørensen et al., 2003 ; Dellamatrice 

et Monteiro, 2004 ; Barra Caracciolo et al., 2005). Ces travaux suggèrent donc l’existence d’un lien 

fort entre l’historique d’exposition des communautés microbiennes édaphiques aux pesticides et leurs 

capacités à les dégrader. Appliqué aux communautés microbiennes aquatiques, ce constat offre donc 

des perspectives intéressantes pour la mise en œuvre de nouvelles approches visant à évaluer les liens 

entre exposition chimique et effets biologiques.  

Dans cette optique, un premier suivi a été réalisé en juin 2007 sur le site de la Morcille afin d’évaluer, 

à l’échelle de ce bassin versant, l’influence du niveau d’exposition au diuron sur le potentiel de 

minéralisation de cet herbicide par les communautés microbiennes de différents éléments du paysage 

(parcelle agricole, zone tampon enherbée, cours d’eau récepteur ; Fig. 19 ; A6).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

L’ensemble des travaux concernant l’adaptation des communautés microbiennes à la biodégradation 
du diuron s’inscrit dans une étroite collaboration avec le groupe de recherche de Fabrice Martin-
Laurent (INRA Dijon, UMR Agroécologie), spécialisé dans l’étude de ces processus adaptatifs dans 
les sols agricoles contaminés par les pesticides. Ces travaux ont principalement été financés par 
l’AIP INRA Ecoger « Papier », les conventions Irstea-ONEMA et INRA-ONEMA « Evaluation et 
remédiation de l’effet de pesticides » et l’APR Pesticides-Ecophyto « IMPEC ». 

Fig. 19.  Schématisation du site d’étude et de la stratégie d’échantillonnage  (d’après A6) 

 

Mo
rc
ille

Station « amont »
(St Joseph)

Sediments
Biofilms

Station « aval »
(St Ennemond)

Sediments
Biofilms

Bande enherbée tampon
Sol (0-20 cm)Vigne

Sol (0-20 cm)

* Échantillonnage 
le 19 juin 2007 

~ 8
 K
m

Mo
rc
ille

Station « amont »
(St Joseph)

Sediments
Biofilms

Station « aval »
(St Ennemond)

Sediments
Biofilms

Bande enherbée tampon
Sol (0-20 cm)Vigne

Sol (0-20 cm)

* Échantillonnage 
le 19 juin 2007 

~ 8
 K
m



 33 

Un des caractères novateurs de ce travail résidait dans l’étude simultanée des compartiments terrestres 

et aquatiques, en utilisant une méthodologie peu exploitée en hydrobiologie: la radiorespirométrie 

associée à l’utilisation de pesticides radioactifs. Brièvement, les échantillons composites de sol ont été 

réalisés à partir de dix carottages effectués dans l’horizon superficiel (0-20 cm) de la parcelle de vigne, 

de la bande tampon enherbée qui lui est associée (BE expérimentale) et d’une bande enherbée 

adjacente faiblement contaminée au diuron (BE témoin). Les communautés aquatiques ont été 

collectées dans le lit de la Morcille, dans le sédiment (500 g) et sur des pierres immergées (20 pierres). 

Deux stations d’échantillonnage ont été considérées afin d’apprécier l’influence du niveau 

d’exposition au diuron sur les capacités microbiennes de dégradation de cet herbicide : la station 

amont « Saint Joseph », située à 1 km en amont de la parcelle et la station aval « Saint Ennemond ». 

Le suivi des cinétiques de minéralisation du diuron a été réalisé par radiorespirométrie après traitement 

des échantillons au 14C-diuron (marquage uniforme sur le groupement phényl) et dosage du 14CO2 

dégagé lors de l’incubation en enceinte hermétique. 

Les résultats obtenus (Fig. 20) ont permis de mettre en évidence un potentiel de biodégradation élevé 

chez les communautés microbiennes telluriques et aquatiques (sédiment et périphyton) prélevées dans 

les zones fortement impactées par la présence de diuron (parcelle de vigne, bande enherbée 

expérimentale et station aval de la Morcille), contrairement à celles peu exposées (bande enherbée 

témoin et station amont de la Morcille).  

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Cela révèle une adaptation des communautés soumises à une exposition chronique, qui leur confère un 

rôle potentiel important dans l’auto épuration du milieu, de la source de pollution jusqu’au cours 

d’eau. Cependant, les processus d’adaptation restent encore méconnus et ces premiers résultats, 

associés au faible niveau de connaissances concernant la biodégradation des pesticides en cours d’eau, 

nous ont conduit à nous questionner sur l’influence des phénomènes de ruissellement et/ou d’érosion 

sur l’acquisition des capacités de biodégradation du diuron par les communautés sédimentaires de la 

Morcille. L’objectif était notamment de tester l’hypothèse selon laquelle le compartiment terrestre via 

le processus érosif, très marqué dans le contexte viticole du Beaujolais, pouvait être à l’origine de la 

dispersion du potentiel dégradant dans le milieu aquatique. 

Fig. 20.  Evolution moyenne (et écart-types) du cumul de 14CO2 formé au cours du temps pour les 
échantillons de sol (A), de sédiments (B) et de biofilms épilithiques (C)  
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Pour ce faire une expérience a été réalisée dans des dispositifs de type microcosmes aquatiques formés 

d’eau (7 L) et de sédiments (3 kg poids sec) collectés à la station amont de la Morcille (Fig. 21 ; A11). 

Ces microsomes ont été contaminés ou non par le diuron (10 µg/L) et supplémentés ou non par des 

sols prélevés sur la parcelle viticole (0,3 kg poids sec), traités hebdomadairement et pendant trois 

semaines au diuron, à la dose agronomique de 1.2 mg/kg (dernier traitement 2 semaines avant le début 

de l’expérience).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

L’analyse des capacités de biodégradation du sol de la parcelle de vigne et des sédiments prélevés 

dans la zone amont de la Morcille juste avant la mise en place des microcosmes (Fig. 22A ; A11) a 

permis de confirmer que : 

- les communautés microbiennes telluriques de la parcelle de vigne (traitée alors 

régulièrement au diuron) présentent intrinsèquement un potentiel de biodégradation de 

cette molécule (~20% de minéralisation après 12 semaines d’incubation) 

- ces capacités sont significativement augmentées suite aux trois traitements successifs au 

diuron (>50% de minéralisation après 12 semaines d’incubation) 

- les communautés sédimentaires de la zone amont de la Morcille, peu (ou pas) exposées au 

diuron ne sont capables de minéraliser qu’une très faible quantité de cette molécule (<5%) 
 

L’utilisation d’une méthode de PCR quantitative (qPCR), que nous avons mise au point afin de cibler 

les gènes puhA et puhB codant respectivement pour les phénylurées hydrolases A et B impliqués dans 

la dégradation du diuron (Turnbull et al., 2001 ; Khurana et al., 2009), suggère une forte contribution 

des populations possédant le gène puhB dans les étapes conduisant à la minéralisation de ce composé 

dans le sol étudié (Fig. 22B ; A22). En effet, ce gène détecté dans les échantillons prélevés dans la 

parcelle de vigne (~6 copies pour 105 copies du gène codant l’ARNr 16S), voit sa proportion 

augmenter 6 à 7 fois suite aux trois traitements successifs au diuron (~40 copies/ 105 ADNr 16S), cette 

augmentation étant concomitante avec celle du potentiel de minéralisation (Fig. 22A). A l’opposé, les 

populations possédant puhA sont absentes ou très faiblement représentées dans la communauté 

puisque ce gène n’est pas détecté dans le sol, qu’il soit traité ou non au laboratoire (Fig. 22B).  

Fig. 21.  Photographie des microcosmes utilisés pour étudier les processus 
d’adaptation de communautés sédimentaires à la dégradation du diuron (d’après A11) 
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Aucun de ces gènes n’a été détecté dans les échantillons de sédiments prélevés dans la zone amont de 

la Morcille (seuil de détection = 102 copies par ng d’ADN), ce qui est cohérent compte tenu du faible 

potentiel de dégradation du diuron observé chez les communautés sédimentaires  (Fig. 22A). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

Afin d’évaluer et comparer l’influence de l’apport de diuron sous forme dissoute ou de sol contaminé 

au diuron sur l’adaptation des communautés sédimentaires à la dégradation de ce toxique, les capacités 

à minéraliser ce composé ont été évaluées pour les sédiments prélevés dans chaque type de 

microcosme après 2, 4 et 9 semaines d’incubation dans les différents contextes décrits plus haut. Les 

résultats, exprimés en pourcentage maximal de minéralisation après 12 semaines dans les dispositifs 

de radiorespirométrie (Mmax ; Fig. 23A) ou en nombre de jours nécessaires à la minéralisation de 5% 

du 14C diuron (temps de minéralisation 5%: TM5 ; Fig. 23B) ont permis de montrer que l’adaptation 

des sédiments n’est visible qu’après 4 semaines d’exposition dans les microcosmes. En effet, les 

cinétiques de minéralisation obtenues n’ont pas révélé de différence significative entre les sédiments 

prélevés après 2 semaines dans les différents contextes (Fig. 23A et 23B). Après 4 et 9 semaines, les 

résultats ont clairement démontré une forte stimulation du potentiel de biodégradation au sein des 

communautés sédimentaires exposées au diuron ou au sol traité par cette molécule. Cela s’est traduit 

par une augmentation significative du pourcentage maximal de minéralisation (Fig. 23A) et une 

diminution significative de la TM5 (Fig. 23B), quel que soit le mode opératoire utilisé pour contaminer 

les microcosmes. Cependant, les résultats ont également révélé des différences significatives entre les 

sédiments exposés au diuron sous forme dissoute et ceux supplémentés avec le sol traité, qui 

présentaient un potentiel de biodégradation encore plus élevé. Ces observations, qui mettent en 

évidence que l’apport de sol contribue à améliorer les capacités épuratrices des sédiments, suggèrent 

que les capacités de biodégradation des communautés microbiennes terrestres ont été transférées aux 

communautés sédimentaires. A partir de ce constat, deux hypothèses ont été émises pour expliquer la 

réponse adaptative des sédiments à l’apport de sol de la parcelle viticole : (i) soit des populations 

microbiennes dégradant le diuron provenant du sol ont colonisé les sédiments ou (ii) soit elles ont 

transféré leur potentiel génétique dégradant aux communautés autochtones du sédiment (A11). 
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L’analyse de la structure globale des communautés bactériennes des sédiments par PCR-t-

RFLP36 (A11) n’a pas permis de détecter de différence significative entre les différents types de 

sédiments. Toutefois, les approches d’empreintes génétiques, telles que la t-RFLP, ne permettent pas 

d’accéder aux populations minoritaires et il n’est donc pas totalement exclu que certaines espèces 

telluriques dégradantes aient pu s’implanter dans le sédiment. En complément, la quantification par 

qPCR des gènes puhB dans les différents types de sédiments n’a permis de révéler la présence de ce 

gène que dans ceux supplémentés avec le sol traité (Fig. 23C), qui abritait une population puhB 

positive fortement représentée (Fig. 22B). Cela confirme l’existence d’un transfert biologique 

important entre le compartiment terrestre et le compartiment aquatique, suite à l’implantation des 

populations terrestres puhB positive ou au transfert de gènes puhB de celles-ci vers les communautés 

sédimentaires, cette hypothèse étant appuyée par l’absence de détection de ces gènes dans les 

sédiments exposés uniquement au diuron sous forme dissoute. Ces travaux illustrent donc clairement 

l’intérêt de renforcer les études concernant les connexions entre les zones rivulaires et les cours d’eau, 

tant en terme de transfert chimique que de transfert biologique, et de prendre en compte ces échanges 

pour appréhender les processus d’adaptation microbienne dans le milieu aquatique. 
 

D’autre part, l’absence de détection des gènes puhA (tous les échantillons) et puhB (sédiments non 

supplémentés en sol), dans certains sédiments dotés d’un fort potentiel de minéralisation du diuron, a 

également permis de montrer qu’il existe vraisemblablement des voies de dégradation microbienne de 

ce composé actuellement non décrites. De manière plus globale, et compte tenu de la grande diversité 

et de l’évolution constante de la typologie des pesticides, il existe pour la plupart d’entre eux, une 

connaissance très partielle (voire une méconnaissance totale) des voies métaboliques et des processus 

génétiques associés. Il me semble donc important de poursuivre les recherches dans ce domaine, 

notamment pour développer et faciliter des approches moléculaires qui permettraient d’appréhender 

plus facilement le potentiel génétique de biodégradation au sein des communautés naturelles, de 

caractériser les facteurs favorisant l’expression de ce potentiel et de mieux comprendre l’impact des 

microorganismes dans le devenir des pesticides dans les différents compartiments de l’environnement. 

                                                 
36 t-RFLP : terminal Restriction Fragment Length Polymorphism 
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II.5. Potentiel de récupération des communautés microbiennes  
 

II.5.1. Conséquences écologiques de la restauration chimique 

La contrainte législative de la Directive Cadre Européenne sur l’Eau (DCE, 2000) impose le retour au 

« bon état écologique» des eaux d’ici à 2015 (avec toutefois des possibilités de dérogation aux 

horizons 2021 et 2027). Le retour au « bon état écologique » passe donc inévitablement par la 

restauration chimique (et parfois hydromorphologique) des rivières altérées. Plusieurs mesures ont 

ainsi été prises à différentes échelles (locales, régionales ou nationales) afin de favoriser l’amélioration 

de la qualité chimique des cours d’eau. Par exemple, à l’échelle nationale, l’une des actions phares 

concernant les pesticides a été l’élaboration du plan Ecophyto 2018, suite au Grenelle de 

l’Environnement organisé en 2008. Ce plan vise à inciter une réduction des usages de pesticides en 

zone agricole et non agricole, en fixant comme objectif une réduction de 50% de ces usages, grâce 

notamment au développement et à la diffusion de méthodes alternatives. Bien que l’atteinte de cet 

objectif devrait contribuer à améliorer la qualité des masses d’eaux, l’évaluation du bénéfice 

environnemental des mesures mises en œuvre ne devra pas se limiter à la seule évaluation de la qualité 

chimique de l’environnement mais devra aussi considérer la qualité écologique de celui-ci. Dans ce 

contexte, il apparaît donc important d’être capable d’appréhender les capacités de récupération des 

communautés aquatiques suite à une réduction de pression polluante. Pour ce faire, différentes 

approches peuvent être envisagées :  

i) des études in situ dites de « translocation », qui visent à simuler une levée de pression 

polluante en déplaçant des communautés d’une zone polluée vers une zone de 

référence, et à suivre leur évolution dans ce nouveau milieu  

ii)  des études expérimentales en conditions contrôlées, qui permettent d’appréhender plus 

finement la dynamique de récupération des communautés suite à une diminution du 

niveau de contamination 

iii)  des études de cas, réalisées à partir de suivis à moyen-long terme sur des sites en cours 

de restauration chimique. 

 

 

 

 

II.5.2. Potentiel de récupération des communautés périphytiques de la Morcille 

Au printemps 2008, nous avons réalisé une approche de « translocation » sur le site de la Morcille, au 

cours de laquelle des biofilms périphytiques ont été déplacés des stations aval et intermédiaire, 

contaminées aux pesticides organiques et aux métaux utilisés en viticulture, vers la station amont, 

considérée comme station de référence (voir $ II.4.1. pour la description du site d’étude). 

 

L’ensemble des travaux concernant l’étude du potentiel de récupération des communautés 
microbiennes ont  été financés par le programme interne Irstea Pesticides « PestExpo » et les 
convention Irstea-ONEMA et INRA-ONEMA  « Evaluation et remédiation de l’effet de pesticides » 
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Cette étude (A8) a permis de mettre en évidence un impact important des polluants sur la biomasse 

chlorophyllienne (Fig. 24A) et l’abondance des diatomées (Fig. 24B) après 2 mois de croissance au 

niveau des deux stations contaminées (intermédiaire et aval), par comparaison aux valeurs observées à 

l’amont, au moins 4 à 5 fois supérieures pour ces deux paramètres.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Lorsque les communautés de la station intermédiaire sont déplacées en amont après 1 mois de 

colonisation (i.e. «In�Am» sur la Fig. 24), elles présentent en fin de croissance (soit 1 mois après) une 

biomasse et une densité diatomique similaires aux communautés de la station de référence, traduisant 

une récupération totale sur la base de ces deux paramètres. Cependant, cette récupération est très 

incomplète pour les communautés issues de la station la plus en aval («Av�Am»), malgré des durées 

de croissance identiques dans les deux types de milieux (i.e. 1 mois en milieu contaminé puis 1 mois 

dans le milieu de référence). Ces résultats suggèrent donc une trajectoire de récupération plus rapide 

pour les communautés issues de la station intermédiaire. Cette différence en terme de potentiel de 

récupération est probablement à relier avec le gradient toxique observé entre la section intermédiaire et 

la section aval du cours d’eau. Ce gradient, qui se traduit par des concentrations croissantes en 

pesticides et en métaux d’amont en aval, peut avoir sélectionné des espèces à capacité de croissance 

différente mais il peut également avoir favorisé une accumulation plus forte de toxiques au sein des 

biofilms périphytiques issus de l’aval et prolonger l’exposition des communautés, même si celles-ci 

sont déplacées dans un milieu moins contaminé. Ceci a notamment été observé par Dorigo et al. 

(2010a) à partir de dosages de cuivre réalisés dans des biofilms déplacés de la station intermédiaire à 

la station amont au cours d’une expérience de translocation similaire, réalisée en 2006 dans la 

Morcille. Ces dosages ont ainsi montré que 9 semaines après la translocation, les quantités de cuivre 

internalisées étaient encore 2 fois plus élevés dans les biofilms issus de la station intermédiaire que 

dans ceux ayant toujours évolué dans la station de référence.  
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Fig. 24.  Concentrations en chlorophylle (A) et abondance des diatomées (B) dans les biofilms qui se sont 
développés 2 mois aux stations amont (Am), intermédiaire (In) ou aval (Av) de la Morcille et dans ceux 
déplacés des stations intermédiaire (In�Am) et aval (Av�Am) à la station amont après 1 mois dans 
chacun des deux sites (d’après A8).  
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Nos travaux ont également permis de mettre en évidence une récupération incomplète de la 

communauté diatomique d’un point de vue de sa diversité et de sa structure, quelle que soit l’origine 

des échantillons (A8). Il est cependant intéressant de constater que les conclusions des différentes 

études de translocation visant à évaluer la dynamique de récupération de communautés diatomiques en 

réponse à une amélioration de la qualité chimique de l’eau (pesticides et/ou métaux) sont assez 

divergentes à ce sujet. Ainsi, si certains auteurs observent un rapprochement très net de la structure des 

communautés déplacées vers celle des communautés en place dans le milieu de référence (ex. Ivorra et 

al., 1999 ; Rotter et al., 2011 ; Arini et al., 2012), d’autres décrivent une récupération structurale très 

faible, même plusieurs semaines après la translocation (ex. Rimet et al., 2005 ; Dorigo et al., 2010a). 

Si cette divergence est probablement due pour partie aux caractéristiques spécifiques de chacune des 

rivières considérées et à des procédures expérimentales variables entre les différentes études (en 

particulier la durée choisie pour les périodes pré- et post-translocation), elle soulève toutefois plusieurs 

interrogations quant à la pertinence réelle de ce type d’approches de translocation. Par exemple, dans 

ces études en milieux naturels, il est difficile (voire impossible) de dissocier l’influence de la réduction 

du niveau d’exposition aux toxiques dans le processus de récupération, des autres facteurs pouvant 

fluctuer d’un site à l’autre (ex. disponibilités en nutriments, exposition lumineuse…). D’autre part, ces 

approches ne permettent pas de savoir si la présence des communautés autochtones influence ou non 

les processus de récupération de celles issues de zones contaminées. En effet une des hypothèses 

envisageables, serait que la proximité de ces communautés « pristines » faciliterait la récupération via 

notamment le transfert d’espèces autochtones qui pourraient rapidement s’implanter et se développer 

au sein des communautés déplacées. Pour évaluer plus précisément le potentiel de récupération de 

communautés naturelles, en appréhendant notamment leur potentiel intrinsèque et l’influence des 

échanges biologiques, il apparaît donc nécessaire de mettre en œuvre des approches expérimentales 

complémentaires aux études de translocation in situ. 

 

II.5.3. Influence des migrations d’espèces dans les processus de récupération 

Une étude expérimentale en canaux de laboratoire a été réalisée dans le cadre du stage de M2 d’Anne-

Sophie Lambert afin d’étudier finement le processus de récupération de communautés naturelles 

périphytiques en réponse à une baisse du niveau d’exposition chronique à une contamination 

métallique (en prenant comme modèle le cuivre), en appréhendant notamment l’influence des 

migrations d’espèces dans la dynamique de récupération des communautés (A15, A17). Après une 

période de pré-colonisation de 4 semaines, durant laquelle des biofilms issus de la station amont de la 

Morcille ont été exposés ou non au cuivre (~20 µg/L), la dynamique de récupération des communautés 

pré-exposées a été étudiée pendant 6 semaines en présence ou non de communautés « pristines » 

issues des canaux non contaminés. 
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Les résultats obtenus à l’issue de la période de pré-colonisation confirment l’impact chronique du 

cuivre sur les biofilms périphytiques en terme de structure (biomasse, répartition des groupes algaux), 

de diversité taxonomique (diatomées) et génétique (bactéries) et de fonctionnalité (inhibition de la 

photosynthèse et de l’activité enzymatique extra-cellulaire ß-glucosidase). L’exposition au cuivre 

engendre également une augmentation du niveau de tolérance des communautés phototrophes à ce 

toxique, conformément au concept PICT, tous ces effets ayant déjà été largement décrits dans la 

littérature (ex. Soldo et Behra, 2000; Boivin et al., 2006; Serra et Guasch, 2009; Tlili et al., 2010). 

Suite à la diminution de pression chimique, la récupération des communautés phototrophes est très 

faible voire inexistante après 6 semaines en absence de migration d’espèces provenant de biofilms non 

contaminés (échantillons « Ex-Cu2 »), alors que cette récupération est facilitée lorsque ces échanges 

sont possibles (échantillons « Ex-Cu1 »), quel que soit le paramètre considéré, qu’il soit quantitatif 

(biomasse chlorophyllienne, Fig. 25A), fonctionnel (rendement photosynthétique Fig. 25B) ou 

structurel (répartition des groupes algaux, Fig. 25C ; composition diatomique Fig. 26). 
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Fig. 25.  Biomasse chlorophyllienne (A), rendement photosynthétique (B) et répartition des 
principaux groupes phototrophes (C) après 6 semaines de récupération en présence (Ex-Cu1) ou en 
absence de biofilms pristines (Ex-Cu2), en comparaison avec les biofilms pristines (T) et les 
biofilms exposés au cuivre (Cu) sur toute la durée de l’expérience (d’après A15).  
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Fig. 26.  Analyse par NMDS de l’évolution de la composition taxonomique des 
communautés diatomiques au cours des 6 semaines (s0 à s6) de récupération en 
présence (Ex-Cu1) ou en absence (Ex-Cu2) de biofilms pristines, en 
comparaison avec les biofilms pristines (T) et les biofilms exposés au cuivre 
(Cu) sur toute la durée de l’expérience (d’après A15 et A17).  
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Dans notre étude, et contrairement aux communautés phototrophes, les communautés bactériennes ne 

semblent pas récupérer au niveau de leur structure génétique (PCR-ARISA), même en présence de 

biofilms non contaminés (résultats non présentés, voir A15). Cela semble suggérer une faible 

influence des processus de migration au sein de cette communauté. Toutefois, la diminution de la 

pression toxique favorise l’évolution de la communauté bactérienne, puisque des changements 

temporels de la diversité sont observés dans ce cas alors que celle-ci reste très stable dans les 

communautés exposées aux fortes concentrations en cuivre. Cette évolution structurale est associée à 

une récupération fonctionnelle. En effet, une récupération totale est observée au niveau du potentiel 

d’activité ß-glucosidase à la fin du suivi, quel que soit le contexte de récupération. Cependant, la 

présence de biofilms non contaminés semble accélérer le processus, la récupération survenant après 4 

semaines seulement, contre 6 en absence de ces biofilms (résultats non présentés, voir A15). 

Dans une perspective de restauration écologique des cours d’eau, il semble donc important, au regard 

de nos résultats, de conserver des zones non contaminées pouvant permettre le maintien de 

communautés microbiennes non impactées, susceptibles de recoloniser le milieu en cas d’amélioration 

de la qualité chimique. De manière plus générale, ces conclusions suggèrent également l’importance 

de considérer les communautés microbiennes dans la réflexion actuelle concernant la Trame bleue37 et  

le maintien des continuités écologiques. 

D’autre part, nous avons également caractérisé l’évolution du niveau de tolérance des communautés 

phototrophes au cuivre au cours de la période post-exposition, sur la base de tests de toxicité aiguë 

réalisés à partir de mesures de la fluorescence chlorophyllienne (Fig. 27, A15). Les CE50 obtenues pour 

ce paramètre montrent bien que les communautés pristines (T) et exposées au cuivre (Cu) se 

distinguent durant tout le suivi par leur niveau de tolérance à ce métal (celui-ci étant environ 3 fois 

plus important pour les communautés « Cu »). Suite à la réduction du niveau d’exposition au cuivre, 

une diminution significative des CE50 est observée pour les communautés « Ex-Cu1 », au contact de 

communautés pristines, alors que les communautés « Ex-Cu 2 » conservent jusqu’à la fin de 

l’expérience un niveau de tolérance identique à celui des communautés « Cu ».  

 

 

 

 

 

 

 

 

                                                 
37 La Trame bleue (et verte) est une mesure phare du Grenelle Environnement qui porte l’ambition d’enrayer            
le déclin de la biodiversité au travers de la préservation et de la restauration des continuités écologiques 
(http://www.developpement-durable.gouv.fr/-La-Trame-verte-et-bleue,1034-.html) 

Fin de la période 
d’exposition

Fin de la période 
post-exposition

Fig. 27  Capacités de tolérance au cuivre 
des communautés phototrophes, exprimées 
sous forme de CE50 (mg/L après 
normalisation par la quantité de 
chlorophylle) obtenues à partir de mesures 
de la fluorescence chlorophyllienne 
(d’après A15).  
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Ces résultats sont en accord avec les observations faites au niveau de l’évolution de la structure des 

communautés phototrophes. Cela suggère donc que les approches basées sur l’étude de l’évolution des 

capacités d’adaptation microbienne aux toxiques (et notamment l’acquisition de tolérance, dans le 

cadre des approches PICT) peuvent offrir des perspectives intéressantes pour étudier la récupération 

des communautés microbiennes dans des écosystèmes en cours de restauration chimique et contribuer 

ainsi à établir le lien entre gain chimique et gain écologique dans un contexte d’amélioration de la 

qualité des eaux. Ce constat rejoint celui émis en conclusions de récentes expériences de translocation, 

qui mettaient en œuvre des approches PICT pour évaluer la récupération de communautés 

microbiennes phototrophes (Dorigo et al., 2010a, 2010b ; Rotter et al., 2011) et hétérotrophes (Dorigo 

et al., 2010a ; Fechner et al., 2012) suite à leur déplacement dans un milieu moins contaminé. 

 

II.5.4. Interdiction du diuron et conséquences écologiques dans la Morcille 

Les différentes études menées sur le site de la Morcille avant l’interdiction d’utilisation du diuron 

(effective à partir du 13 décembre 2008 ; Journal officiel de la République Française No. 204; 

04.09.2007) ont clairement démontré que les communautés microbiennes situées dans les sections les 

plus contaminées présentaient i) une forte capacité à dégrader cet herbicide (A6) et ii) un niveau de 

tolérance élevé à celui-ci (Dorigo et al., 2007, 2010a, 2010b ; A9). Ces travaux ont révélé que ces 

capacités de biodégradation et de tolérance traduisaient une adaptation des communautés 

microbiennes, très dépendante de leur niveau d’exposition à ce contaminant, régulièrement détecté 

dans le cours d’eau. 

Partant de ce constat, nous avons cherché à évaluer l’intérêt de considérer l’évolution de ce niveau 

d’adaptation comme un indicateur rendant compte d’une baisse attendue du niveau d’exposition  des 

biocénoses au diuron dans la Morcille, suite à son interdiction d’utilisation sur le bassin versant. 

L’objectif de travail était ainsi de vérifier que l’interdiction d’utilisation du diuron engendrait 

réellement une diminution de la contamination de la rivière et en conséquence, une diminution 

progressive des capacités de biodégradation (communautés hétérotrophes sédimentaires) et de 

tolérance (communautés phototrophes périphytiques) dans sa section intermédiaire et aval. 

Pour ce faire un suivi chimique intensif, réalisé pendant 4 ans (2008-2011, échantillonnage bimensuel) 

au niveau des trois stations réparties le long de la Morcille (amont, intermédiaire, aval, voir ch. 4.1.), a 

été couplé à i) un échantillonnage trimestriel de communautés sédimentaires afin de suivre l’évolution 

de leur potentiel de biodégradation du diuron et à ii) un échantillonnage mensuel de biofilms 

périphytiques (sur substrats artificiels) afin de suivre l’évolution de leur niveau de tolérance à cet 

herbicide (approche PICT sur la base de l’activité photosynthétique). 

Les résultats issus de l’approche PICT étant encore en cours d’analyse et d’interprétation, je ne 

décrirai ici que les conclusions tirées du suivi de l’évolution des conditions chimiques des eaux de la 

Morcille (évolution des concentrations en diuron) et des capacités de biodégradation dans le 

compartiment sédimentaire (A21). 



 43 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Le suivi chimique intensif, qui a permis d’effectuer 97 dosages de diuron à chaque station sur la durée 

de l’étude (Fig. 28), témoigne du très faible niveau de contamination de la station de référence par cet 

herbicide, puisque 92% des analyses ont révélé des concentrations inférieures au seuil de 

quantification (0,01 µg/L) avec seulement deux échantillons présentant des concentrations supérieures 

à la norme de qualité environnementale (NQE), fixée à  0,2 µg/L pour le diuron (donnée INERIS). En 

conséquence, les communautés sédimentaires prélevées sur cette station disposent d’une capacité très 

faible à dégrader le diuron, quelle que soit la période de prélèvement (Fig. 29A), avec un temps de 

minéralisation 10% (TM10) moyen compris entre 85 et 140 jours au cours des différentes cinétiques de 

minéralisation réalisées avec ces échantillons (Fig. 30A). Il est important de constater que ces 

cinétiques sont relativement constantes et similaires sur l’ensemble du suivi, révélant ainsi une 

stabilité temporelle qui confirme l’intérêt de les considérer comme échantillons de référence.  
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Fig. 28.  Evolution des concentrations en diuron (µg/L) mesurées à partir de prélèvements ponctuelles 
effectuées sur les trois stations de la Morcille entre janvier 2008 et décembre 2011 (d’après A21).  

Fig. 29.  Evolution de la capacité de minéralisation du 14C-diuron par les sédiments de la Morcille 
prélevées aux stations amont (A), intermédiaire (B) et aval (C) sur la période 2008-2011 (d’après A21).  

A B C 
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L’évolution des concentrations en diuron aux stations contaminées confirme l’hypothèse d’une 

diminution progressive du niveau de contamination de la Morcille suite à son interdiction (Fig. 28). 

Ainsi, en 2008, les concentrations mesurées sur ces deux sites sont toujours supérieures à la limite de 

quantification (0,01 µg/L) avec des valeurs annuelles médianes de l’ordre de 0,11 µg/L dans la section 

intermédiaire et 0,25 µg/L en aval, alors qu’en 2011, ces valeurs médianes sont divisées par 5 environ, 

avec des valeurs respectivement proches de 0,02 µg/L et 0,05 µg/L (A21). Il est cependant important 

de noter que même 3 ans après son interdiction, le diuron est toujours détecté fréquemment dans la 

Morcille, avec des concentrations parfois supérieures à la NQE, en particulier en période printanière38. 

Les cinétiques de minéralisation du diuron obtenues avec les échantillons prélevés dans les deux 

stations contaminées font apparaître une évolution temporelle très nette des capacités de 

biodégradation entre 2008 et 2011, et ce, quelle que soit la période d’échantillonnage (Fig. 29B et 

29C). Cela se traduit par une augmentation progressive des TM10 qui passent d’environ 60 jours au 

début du suivi (automne 2008 à été 2009) à environ 100 jours en 2011, avec des valeurs semblables à 

celles observées avec les échantillons de référence (Fig. 30A). L’influence de la diminution du niveau 

de contamination de la Morcille par le diuron sur la perte des capacités des communautés 

sédimentaires autochtones à le minéraliser est confirmée par la corrélation négative significative entre 

les TM10 obtenus avec les sédiments intermédiaires et aval et leur niveau d’exposition chronique au 

diuron dans les 3 mois précédents chaque prélèvement  (Fig. 30B).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

                                                 
38 …le printemps….principale période d’utilisation du diuron sur le bassin versant lorsque celle-ci était 
permise…mais pas de conclusion hâtive ou de médisance, les pics de pollution sont sans doute exclusivement 
issus d’un fort lessivage des sols à cause des giboulées printanières… 
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pour la minéralisation de 10% du 14C-
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Ce travail, basé sur une étude de cas, a donc permis de mettre en évidence un lien fort entre i) un 

changement de pratique agricole, ii) une amélioration de l’état chimique d’un cours d’eau et iii) une 

modification des capacités fonctionnelles des communautés microbiennes sédimentaires, sur la base de 

leur potentiel de biodégradation. 

Cela offre des perspectives particulièrement intéressantes en vue de développer des approches de 

bioindication basées sur les capacités de biodégradation des communautés microbiennes aquatiques. 

Cependant, il est toutefois intéressant de noter que paradoxalement, bien que la diminution du 

potentiel de biodégradation soit ici le signe d’une amélioration de la qualité chimique du cours d’eau, 

elle contribue également à diminuer la capacité d’atténuation naturelle du polluant dans ce milieu. La 

conséquence de ce paradoxe est que le résidu de pollution observé risque de perdurer puisque la 

capacité épuratrice de l’environnement continuera de diminuer.   

D’autre part, il est également important de mentionner que ce type d’approche n’est pas généralisable 

en l’état du fait des fortes contraintes méthodologiques associées aux mesures de radiorespirométrie. 

Parmi celles-ci, on peut notamment citer la durée nécessaire pour suivre les cinétiques de 

biodégradation de pesticides par des communautés naturelles (plusieurs semaines), la nécessité de 

posséder l’accréditation pour manipuler des produits radioactifs ou encore le coût élevé de certains 

pesticides marqués. Cela renforce donc le constat dressé plus haut ($ II.4.3.) quant à la nécessité de 

développer des approches moléculaires qui permettraient d’appréhender plus facilement le potentiel 

génétique de biodégradation (et idéalement son niveau d’expression) au sein de communautés 

naturelles. 
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III.1. De l’écotoxicologie à « l’écologie du stress multiple » 
 

Mes perspectives de recherche s’inscrivent dans la continuité de mes travaux décrits précédemment. 

Déjà engagées pour la plupart, elles se placent principalement dans le deuxième objectif formulé dans 

le récent rapport IFRES39 (2013). Celui-ci, résumé sous le titre « intégrer l’ensemble des expositions », 

vise à « … passer d’une approche fragmentée par contaminant et par stress à une approche intégrée 

de l’ensemble des expositions et des stress. Cela implique d’aborder progressivement l’exposome et 

les effets multistress sur les écosystèmes… ». Si cet objectif peut paraître (trop) ambitieux, il me 

semble néanmoins nécessaire de s’y attacher en essayant de mettre en œuvre des recherches qui 

tendent à y contribuer. 

En effet, la pollution des eaux de surface s’inscrit dans un contexte de changement global. Les milieux 

aquatiques sont donc généralement soumis à une multiplicité de pressions chimiques (pollutions 

trophiques et toxiques) et/ou physiques. De ce fait, les communautés aquatiques sont le plus souvent 

exposées à des situations de multi-stress (ou stress multiple). Une des questions prégnantes en 

écotoxicologie concerne donc l’évaluation des impacts toxiques dans le cas de mélanges (à faibles 

doses) ou de combinaison multi-stress (Segner, 2007 ; Clements et Rohr, 2009). Bel et bien prégnante, 

cette question n’est cependant pas particulièrement nouvelle puisqu’elle était déjà clairement identifiée 

au début des années 2000 comme un des principaux défis de l’écotoxicologie (ex. Van Straalen, 2003 ; 

Eggen et al., 2004 ; Steinberg et Ale, 2005). Ce constat avait alors conduit certains auteurs à suggérer 

une évolution de l’écotoxicologie qui devait, à leur yeux, tendre vers « l’écologie du stress » (Van 

Straalen, 2003 ; Steinberg et Ale, 2005). Si cette vision rejoint sur de nombreux points celle des 

auteurs militant pour le « plus d’écologie dans l’écotoxicologie » (voir chapitre II.2.), elle ajoute une 

dimension supplémentaire en intégrant cette notion de stress (pas nécessairement de nature chimique), 

ou plus précisément de multi-stress, si l’on se réfère au contenu des articles précités. En poussant le 

raisonnement un peu plus loin, ne devrait-on donc pas affirmer ainsi que les études écotoxicologiques 

doivent s’orienter tant que possible vers des études d’écologie du stress multiple? 

La plupart des études réalisées in situ s’inscrivent, de fait, dans un contexte multi-stress. Une partie de 

mes précédents travaux se place donc dans cette problématique mais je souhaite renforcer                 

l’aspect « multistress » dans mes futures recherches, en me focalisant plus particulièrement                    

dans un premier temps sur : 

i) la réponse des communautés microbiennes à des mélanges de toxiques, 

ii)  l’influence des modifications climatiques (hausses thermiques et phénomènes 

d’assèchement) sur l’impact des toxiques sur ces communautés. 

 

                                                 
39 IFRES : Initiative Française pour la Recherche en  Environnement Santé (dans les domaines toxicologie, 
écotoxicologie, épidémiologie et sciences sociales) 
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Dans ce contexte multistress, je souhaite notamment mieux appréhender les processus d’adaptation 

des communautés microbiennes aux toxiques. Pour ce faire et pour comprendre ces processus et leur 

déterminisme, il me semble important de mettre en œuvre des recherches visant à caractériser les 

mécanismes fins impliqués dans cette adaptation. Cette perspective introduit une dimension 

supplémentaire à mes travaux, qui ont surtout cherché jusqu’à présent à établir des liens de causalité 

entre l’évolution des conditions d’exposition aux pesticides organiques et celles des capacités des 

communautés microbiennes en terme de tolérance et de biodégradation, sans réellement chercher à 

appréhender pour l’instant les mécanismes d’adaptation mis en jeu. En effet, si des modifications 

structurelles ont généralement été observées au sein des communautés, traduisant vraisemblablement 

le remplacement de populations sensibles par des populations mieux adaptées et donc une adaptation à 

l’échelle interspécifique, cela n’exclut pas l’existence de processus d’adaptation à des niveaux 

d’organisation inférieurs. Il sera donc intéressant d’étudier les mécanismes d’adaptation qui peuvent 

intervenir à des échelles intraspécifiques, et qui peuvent moduler ainsi la dynamique des différentes 

populations. Cet aspect fera donc l’objet d’une attention particulière au cours des prochaines années 

grâce notamment à une demande de renforcement de l’équipe, par l’intermédiaire du recrutement d’un 

jeune chercheur possédant de bonnes compétences dans le domaine de la génomique. 

Le « défi du multistress », identifié depuis bien longtemps, est vaste et loin d’être relevé. Il nécessite 

donc de nombreux efforts de recherche qui dépassent l’échelle du chercheur ou d’un petit groupe de 

recherche. Or, si la faible taille et la forte dispersion de la communauté française des écotoxicologues 

ont été récemment soulignés (IFRES, 2013), ce constat est sans doute encore plus marqué pour la 

sous-partie représentée par sa « branche microbienne ». Ainsi, l’écotoxicologie microbienne reste une 

thématique en émergence qui ne bénéficie d'aucune structuration réelle en France, contrairement aux 

disciplines d’écologie microbienne et d’écotoxicologie, auxquelles elle se rattache. Je souhaite donc 

m’engager à titre personnel pour contribuer à une meilleure reconnaissance de cette thématique à 

l’échelle nationale et favoriser l’émergence d’une dynamique collective permettant de faciliter la mise 

en œuvre de projets ambitieux. Je souhaite également m’investir à l’échelle européenne, à travers le 

réseau « PICT » auquel je suis associé. 

 

III.2. Evaluer les effets de stress multiples 
 

III.2.1. Mélanges de toxiques 

 

 

 

 

 

 

La problématique des effets de mélanges est particulièrement structurante au sein du Thème de 
Recherche BELCA puisqu’elle s’appuie principalement sur le couplage entre les 
échantillonneurs passifs et les tests de toxicité. Elle génère donc une étroite collaboration entre 
plusieurs équipes des UR MAEP et REBX appartenant respectivement aux centres Irstea de 
Lyon-Villeurbanne et Bordeaux. Aujourd’hui, celle-ci est principalement active dans le cadre 
du programme ANR CESA « POTOMAC » (2012-2015), porté par Nicolas Mazzella (UR 
REBX), qui vise entre autre à tester l’apport de différents échantillonneurs passifs pour 
caractériser la fraction toxique des eaux sur les biofilms microbiens. 
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III.2.1.1. Contexte 

S’il s’avère nécessaire d’appréhender le potentiel toxique et l’impact écologique des pesticides en 

mélange, un débat persiste au sein de la communauté scientifique quant à la meilleure stratégie à 

adopter pour y parvenir (Knauert et al., 2009). Classiquement, les approches écotoxicologiques 

considérant les mélanges sont (i) orientées « substances », via l’exposition des organismes à des 

toxiques sélectionnés a priori, ou (ii) orientées « milieu » dans le cas de l’étude des réponses des 

organismes in situ à un cocktail naturel de contaminants.  

Comme je l’ai écrit plus haut ($ II.4.2.3.), j’ai choisi d’aborder la problématique des mélanges en 

m’impliquant dans le développement des approches consistant à coupler l’utilisation 

d’échantillonneurs passifs et de tests de toxicité (aiguë ou chronique) afin d’évaluer le potentiel 

toxique de mélanges de substances directement extraits de milieux contaminés. En effet, à mes yeux, 

ce type de couplage novateur offre une possibilité réelle d'introduire plus de réalisme écologique dans 

les tests écotoxicologiques basés sur l’utilisation de mélanges, du fait de la représentativité 

environnementale40 des combinaisons testées, avec notamment la prise en considération des 

métabolites. Il semble ainsi représenter une alternative à l’interface entre les entrées « substances » et 

« milieu », décrites ci-dessus. En outre, il peut également s’avérer intéressant d’un point de vue 

économique, puisque la possibilité d’utiliser directement les mélanges extraits du milieu permet de 

s’affranchir des dosages chimiques (au moins dans un premier temps). Il me semble également 

important de mentionner que ce choix s’inscrit pour partie dans une volonté de bénéficier de l’effort de 

recherche mené depuis plusieurs années par les laboratoires de chimie des centres Irstea de Lyon 

(LAMA) et de Bordeaux (CARMA) dans la mise au point et la validation des échantillonneurs passifs 

visant à caractériser les contaminations chroniques en pesticides organiques et inorganiques dans les 

milieux lotiques.  

A l’heure actuelle, les travaux auxquels j’ai contribué ont exclusivement concerné des mélanges de 

pesticides extraits de POCIS, qui piègent les molécules les plus hydrophiles, en utilisant les paramètres 

photosynthétiques comme descripteurs d’effets, du fait de la prédominance des herbicides dans les 

milieux étudiés.  Je ne reviendrai pas ici sur les résultats issus des tests de toxicité aiguë, décrits dans 

le $ II.4.2.3. En complément à ces tests, nous avons également réalisé récemment deux expériences 

pour évaluer les effets chroniques de mélanges extraits de POCIS, directement utilisés pour 

contaminer des canaux artificiels à des concentrations comparables à celles du milieu d’origine dans 

lequel étaient immergés ces échantillonneurs (A16, A26). Si ces deux expériences ont confirmé 

l’intérêt potentiel de ce type d’approche, elles ont également révélé un certain nombre de limites 

méthodologiques.  

 

                                                 
40 Même si cette représentativité n’est que partielle, du fait notamment d’un taux d’échantillonnage qui peut 
varier suivant les molécules (Harman et al., 2012) 
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La première concerne la difficulté à maintenir un niveau de contamination constant et réaliste sur des 

durées suffisamment longues, ce qui n’a pas été le cas lors de la première expérience (A16). Pour 

atteindre cet objectif, il est donc nécessaire de mettre en œuvre un système de renouvellement d’eau 

continu (même s’il n’est que partiel), afin de limiter l’abattement des concentrations au cours du temps 

(A26). Or, ceci implique de pouvoir disposer d’une quantité de pesticides suffisamment importante 

pour répondre aux besoins expérimentaux, qui dépendent des volumes d’eau nécessaires à 

l’alimentation des dispositifs et de la durée des expériences. Cette contrainte forte conditionne donc le 

nombre de POCIS à utiliser, qui peut devenir rapidement très important et représenter ainsi un facteur 

particulièrement limitant. 

La seconde limite a trait à la nécessité de mettre en œuvre une gamme de descripteurs d’effets 

suffisamment large pour pouvoir réellement évaluer l’impact chronique des mélanges, qui peuvent se 

révéler composés de nombreuses molécules aux propriétés variées. Cette limite, qui n’est pas 

spécifique à ces approches, est ici assez contraignante. En effet, une des particularités de ce type de 

couplage tient au fait que la composition complète des mélanges n’est généralement pas connue lors 

du démarrage des expériences et il est toujours possible que certaines molécules présentes ne soient 

pas détectables (ou pas recherchées !) à l’aide des analyses chimiques (Harman et al., 2012). Par 

exemple, dans le cas des extraits de POCIS, qui piègent une grande majorité des herbicides, il peut 

s’avérer nécessaire de ne pas se cantonner aux descripteurs visant à évaluer uniquement les effets sur 

le photosystème II, tels que des mesures du rendement photosynthétique (Harman et al., 2012). Ce 

constat est encore plus fort si on le place dans un objectif qui vise à développer ces approches avec 

différents types d’échantillonneurs, afin de considérer une plus grande gamme de toxiques (pesticides 

organiques hydrophiles et hydrophobes, pesticides inorganiques…) ayant des cibles biologiques 

potentielles différentes. 

 

III.2.1.2 Projets en cours et perspectives 

Dans ce contexte, les perspectives de recherche visant à développer ce type de couplage avec les 

échantillonneurs passifs se situent à différents niveaux, en fonction du type d’échantillonneur passif et 

des propriétés chimiques des molécules piégées par chacun d’entre eux.  
 

• Métaux (extraits de DGT) 

Au regard des premiers travaux réalisés avec les POCIS, il semble possible de généraliser ces 

approches aux échantillonneurs qui piègent des molécules affectant les communautés phototrophes. 

Parmi les échantillonneurs actuellement disponibles et compte tenu des effets connus des métaux sur 

les activités microbiennes photosynthétiques il est donc envisageable d’effectuer des tests de toxicité 

avec des mélanges extraits du milieu à partir de DGT qui piègent ce type de substances.  

A ma connaissance, l’évaluation de la toxicité d’extraits de DGT n’a fait l’objet que d’une seule étude 

(Roig et al., 2011), réalisée à partir de tests sur la bactérie Vibrio fischeri (test Microtox®). Celle-ci a 



 52 

mis en évidence une bonne corrélation entre le niveau de toxicité des mélanges extraits et les 

concentrations métalliques dans le milieu, ce qui semble confirmer la pertinence de ce type de 

démarche. Cependant, d’un point de vue méthodologique, un des questionnements concerne la 

préparation des mélanges piégés par les DGT en vue de la réalisation des bioessais. En effet, la 

désorption des métaux de la résine des DGT s’effectue à l’aide d’une solution d’acide nitrique (HNO3) 

et il faut neutraliser la solution extraite (par ajout de NaOH) avant de mesurer sa toxicité sur les 

communautés microbiennes, qui peuvent être sensibles à l’acidité du milieu. Il est donc nécessaire de 

s’assurer que ces deux étapes (acidification puis neutralisation), qui engendrent l’apport de quantités 

importantes de nitrates et de sodium, ne modifient pas fortement la réponse des communautés 

phototrophes lors des tests de toxicité aiguë.  

Si elle est validée, ce type d’approche avec les extraits de DGT pourra également être élargie aux 

communautés hétérotrophes, en s’appuyant par exemple sur les protocoles décrits par Fechner et al. 

(2010) ou Tlili et al. (2010 ; 2011c) qui ont développé des approches PICT avec différents métaux à 

partir de mesures de potentiels enzymatiques (ex. β-glucosidase ou leucine-aminopeptidase) ou 

respiratoires. Cependant, il a été montré que le niveau de tolérance des communautés hétérotrophes 

aux métaux peut-être fortement conditionné par le contexte nutritif (Tlili et al., 2010 ; 2011b). Il est 

donc envisageable que la présence de sels dans les extraits de DGT, et notamment de nitrates, puisse, 

dans ce cas, biaiser fortement les résultats des tests de toxicité. 
 

• Pesticides hydrophobes 

Les échantillonneurs qui piègent les pesticides organiques les plus hydrophobes (ex. SBSE, SPMD,…) 

vont généralement concentrer majoritairement en milieu agricole des molécules de type fongicides, 

surtout dans les zones viticoles. En effet, ce type de culture, qui fait partie des plus fortes 

consommatrices de pesticides, occupe en France seulement 3,7% de la surface agricole utile (SAU) 

mais consomme de l’ordre de 20% des pesticides organiques (en masse) parmi lesquels une majorité 

(80%) de fongicides. Or, il existe aujourd’hui un déficit flagrant de travaux concernant l’impact des 

fongicides sur les communautés microbiennes aquatiques, contrairement à celui des herbicides et des 

éléments métalliques, relativement bien documenté.  

Compte tenu du mode d’action de ces toxiques, les communautés microbiennes, et plus 

particulièrement les communautés fongiques, sont susceptibles d’être directement impactées par la 

présence de fongicides dans les milieux aquatiques. Quelques études récentes ont ainsi montré qu’une 

exposition chronique aux fongicides pouvait impacter des communautés fongiques aquatiques 

naturelles, tant au  niveau structurel que fonctionnel (ex. Bundschuh et al., 2011; Rasmussen et al.,  

2012). Dans le cadre du post-doctorat de Joan Artigas, nous avons également mis en évidence l’impact 

potentiel du tébuconazole (un inhibiteur de la synthèse d’ergostérol) sur la structure des communautés 

fongiques et bactériennes, sur leur potentiel enzymatique (cellobiohydrolase, ß-Glucosidase) et sur les 

processus de décomposition microbienne de litières de feuilles (voir pour plus de détails $ III.2.2.2.). 
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Pour envisager la mise en œuvre de tests de toxicité aiguë avec des extraits principalement composés 

de fongicides, il est nécessaire d’identifier des descripteurs microbiens sensibles (et qui répondent 

rapidement) et de mettre au point les protocoles associés. Nous avons récemment initié ce type de 

démarche, en ciblant plusieurs activités hétérotrophes. Ainsi, une série d’expérience a été réalisée pour 

tester la toxicité aiguë de fongicides présents dans la Morcille sur des communautés fongiques 

colonisant des litières de feuilles. Trois de ces fongicides présentent un mode d’action ciblé sur des 

composants membranaires (le tebuconazole, le dimétomorphe et la spiroxamine) et le quatrième agit 

sur les fonctions respiratoires (l’azoxystrobine). Plusieurs descripteurs ont été utilisés : la respiration 

induite et la respiration basale ainsi que six activités enzymatiques extra-cellulaires (ß-glucosidase,   ß-

glucosaminidase, cellobiohydrolase, phenol oxydase, laccase). Or, si les fongicides semblent avoir un 

impact sur certains de ces paramètres, les procédures utilisées n’ont pas permis de mettre en évidence 

un fort lien de causalité entre les concentrations et les effets observés sur les durées d’exposition 

testées (quelques heures à quelques jours). Ces premiers résultats mettent donc clairement en exergue 

un besoin de recherche important avant de pouvoir envisager la réalisation de tests de toxicité aiguë 

avec des mélanges de fongicides directement extraits du milieu. 
 

• Approches EDA 

Si l’utilisation de mélanges directement extraits de différents types d’échantillonneurs passifs  offre la 

possibilité d’avoir une vision globale du potentiel toxique de mélanges « réalistes », ceux-ci sont 

appréhendés sous forme de boite noire, sans possibilité d’identifier les molécules les plus toxiques ou 

d’évaluer les interactions entre les molécules. A mes yeux, il serait donc intéressant d’envisager à 

terme le développement des approches dites EDA (« Effect-directed analysis » ; Brack, 2003) avec ce  

type de mélanges, afin de permettre l’identification de la fraction toxique, c’est-à-dire la substance (ou 

le groupe de substances) responsable des principaux effets. Les approches EDA sont également des 

approches sans a priori qui conditionnent la recherche des contaminants à partir de procédures de 

fractionnement successifs, en fonction d’une toxicité potentielle, qui est elle-même évaluée par rapport 

à des organismes et des réponses biologiques ciblées  (Fig. 31).  
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Fig. 31  Principe de l’approche EDA (d’après Brack, 2003 et Hecker et Hollert, 2009) 
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Plusieurs auteurs ont ainsi mis en évidence, à partir d’articles de synthèse, l’intérêt des approches 

EDA dans les démarches d’évaluation des risques environnementaux, et notamment dans le cadre de la 

DCE (Brack et al., 2007 ; Hecker et Hollert, 2009). Brack et al. (2007) ont toutefois souligné la 

nécessité de développer ces approches à des niveaux d’organisation biologique élevés (populations et 

communautés) afin d’améliorer leur réalisme écologique. Dans ce sens, les communautés 

microbiennes peuvent représenter des modèles d’études particulièrement adaptés à cette 

problématique. Cela renforce donc la  nécessité de multiplier le nombre de descripteurs microbiens  

pour évaluer la toxicité aiguë des mélanges, afin d’élargir le champ possible d’investigation, tout en 

soulignant l’importance d’une interdisciplinarité forte entre chimistes et écotoxicologues (microbiens 

ou non). Le contexte scientifique dans lequel j’évolue me semble donc particulièrement propice pour 

envisager à moyen terme de m’investir dans le développement de ce type d’approches, qui semblent 

représenter une suite logique aux travaux que nous menons actuellement avec les échantillonneurs 

passifs. 

 

III.2.2. Influence des modifications climatiques 

 

  

 

 

 

 

III.2.2.1. Contexte 

Dans le contexte du changement global et de la multiplicité des pressions, il me parait important de 

tenir compte des modifications climatiques qui peuvent affecter directement les communautés 

microbiennes, modifier leurs conditions d’exposition aux toxiques et moduler les impacts de ces 

derniers. 
 

Une des modifications importantes concerne le réchauffement. En effet, avec une augmentation 

moyenne des températures de près de 1°C au cours des 100 dernières années, notre planète est soumise 

à des modifications thermiques sans précédent  (Acuña et al., 2008) et plusieurs scénarios prédisent 

une augmentation supérieure à 0,2°C tous les 10 ans au cours des prochaines décennies, entraînant une 

hausse de 2 à 4,5°C d’ici 2100 (IPCC, 2007). Ce réchauffement peut entraîner une hausse de la 

température des eaux de surface et engendrer ainsi un impact biologique direct sur les communautés 

aquatiques, et notamment sur le compartiment microbien, tant au niveau de la biodiversité que des 

capacités métaboliques des communautés (voir pour revue RE2 et A28).  

Les recherches concernant l’influence des conditions thermiques sur les communautés 
microbiennes ont été initiée récemment dans le cadre du programme Microtherm (convention 
EDF-INRA-Irstea, 2011-2013). Elles font actuellement l’objet de la thèse d’Anne-Sophie 
Lambert (2012-2015), qui vise à apprécier l’influence de la température sur la réponse de 
biofilms au cuivre. Les aspects assèchements ont quant à eux été partiellement abordés dans le 
cadre des projets ANR CEP Wetchange (2010-2013) et EC2CO-BIOHEFECT Interhym 
(2012-2013) et ils devraient faire l’objet prochainement de travaux de stages dans le 
laboratoire. 
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Les modifications climatiques peuvent également engendrer des changements importants des régimes 

hydrologiques. Ainsi, les variations de débit, les baisses de niveau d’eau et les phénomènes 

d’assèchements temporaires deviennent plus fréquents, en particulier en région méditerranéenne, en 

raison du réchauffement et des besoins accrus de l’agriculture irriguée (Larned et al., 2012). Les 

modifications des conditions hydrologiques peuvent affecter les communautés microbiennes 

phototrophes et hétérotrophes, tant au niveau structurel que fonctionnel (Amalfitano et al., 2008 ; 

Timoner et al., 2012). Outre cet impact direct, elles peuvent aussi favoriser indirectement l’altération 

de la qualité chimique des cours d’eau, suite à une diminution des capacités de dilution des substances 

toxiques dans les milieux aquatiques récepteurs (Wilby et al., 2006, 2010). 

Dans ce contexte, Wilby et al. (2006) ont mis en exergue la nécessité de prendre en compte les 

changements climatiques pour la mise en œuvre de la DCE. Un rapport technique de la commission 

européenne a ainsi récemment appuyé ce constat en proposant des aménagements à inclure en 

conséquence dans les prochains cycles de la DCE (European Commission, 2009). 

Si la caractérisation des effets des contaminants en milieu aquatique fait l’objet de nombreuses études, 

la prise en compte des interactions des modifications climatiques sur leurs impacts écotoxicologiques 

est encore peu documentée (Holmstrup et al., 2010). Les travaux publiés ciblent principalement les 

pollutions de type métallique et ils tendent à montrer une augmentation des effets toxiques des métaux 

sur divers organismes aquatiques macroscopiques (poissons, macroinvertébrés…) lorsque les 

températures s’élèvent (Heugens et al., 2001; Holmstrup et al., 2010).  

Au niveau microbien, seuls Boivin et al. (2005) ont cherché à appréhender les effets cumulés d’une 

pollution métallique au cuivre et d’une hausse de la température sur des communautés bactériennes 

périphytiques. Ces travaux ont montré que la réponse de ces communautés au toxique était fortement 

conditionnée par le niveau thermique. Ils confirment l’existence possible d’une interaction entre le 

cuivre et la température sans permettre toutefois de savoir si la modulation des effets en fonction des 

conditions thermiques résulte d’une modification de la biodisponibilité du cuivre et/ou d’une 

modification de la sensibilité des communautés en fonction de la température testée. 

 

III.2.2.2. Projets en cours et perspectives 

Au regard du contexte décrit précédemment, il apparaît donc important d’appréhender l’influence des 

facteurs physiques (température et/ou régime hydrologique), tant sur la sensibilité directe des 

communautés microbiennes aux toxiques que sur leurs modalités d’exposition à ces substances, afin 

de réellement apprécier les interactions dans ce type d’approches multistress.  

 

• Influence des modifications climatiques  sur l’impact de polluants métalliques 

Une première expérience en microcosmes, réalisée dans le cadre de la thèse d’Anne-Sophie Lambert 

(A30), a permis de mettre en évidence une modulation des effets du cuivre (15 µg/L) sur des 

communautés périphytiques phototrophes prélevées dans la Morcille en période hivernale 
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(température du milieu = 8°C) lorsque la température est augmentée de 5°C à 15°C. Ainsi, si ce métal 

affecte fortement la structure (biomasse totale ou algale, composition diatomique…) et l’activité 

(rendement photosynthétique) des communautés phototrophes à la température du milieu, ces effets 

deviennent transitoires voire imperceptible à des températures comprises entre 13°C et 23°C (voir par 

exemple Fig. 32 pour le rendement photosynthétique).   
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

La température semble donc représenter un facteur de forçage important et les analyses statistiques 

mettent en évidence une interaction marquée entre ce paramètre et le niveau d’exposition au cuivre. 

Cependant, les résultats de cette première expérience font naitre de nombreuses questions. Celles-ci 

concernent notamment l’influence directe ou indirecte de la température sur la biodisponibilité du 

cuivre et le caractère saisonnier du niveau de sensibilité des communautés aux deux facteurs étudiés. 

Ils soulèvent également des interrogations méthodologiques quant aux choix des conditions 

thermiques lors des incubations mises en œuvre pour les mesures d’activités microbiennes, en 

particulier pour les approches PICT. Ces questions seront abordées au cours du travail de thèse 

d’Anne-Sophie Lambert, programmée jusqu’à fin 2015. 

 

• Influence des modifications climatiques sur l’impact de fongicides 

Je souhaite également poursuivre ma collaboration avec Joan Artigas (LMGE, Clermont-Ferrand) sur 

la problématique des effets de fongicides sur les communautés hétérotrophes (bactéries et 

champignons), appréhendée au cours de son post-doctorat (qu’il a effectué sous ma responsabilité de 

2010 à 2012), en considérant l’influence potentielle des modifications climatiques. 
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Fig. 32   Evolution moyenne (et écarts-types) du rendement photosynthétique de biofilms phototrophes 
exposés ou non au cuivre dans des microcosmes maintenus à 8°C (A, température du milieu d’origine), 

13°C (B), 18°C (C) et 23°C (D) (d’après A30). 
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Parmi les pesticides, les fongicides sont probablement ceux dont les effets sur les communautés 

microbiennes aquatiques sont les moins connus. Les premières expériences que nous avons réalisées 

en canaux artificiels avec Joan Artigas ont montré l’impact potentiel du fongicide tébuconazole (TBZ) 

sur des biofilms microbiens (A18 ; A24). Ainsi, ces travaux ont mis en évidence une forte réduction 

de la biomasse fongique (ex. Fig. 33A) et bactérienne et un fort remaniement de la diversité 

(caractérisé par PCR-ARISA ) dans les communautés fongiques et bactériennes exposées au TBZ (2 à 

30 µg/L). Sur des communautés se développant sur des substrats végétaux (feuilles d’aulne et de 

peuplier), cet impact structural a été associé un fort impact fonctionnel, engendrant une réduction 

significative du potentiel enzymatique (cellobiohydrolase, ß-Glucosidase) et une réduction de la 

vitesse de dégradation des feuilles, plus marquée dans le cas de l’aulne (Fig. 33B). Cette inhibition des 

processus de décomposition microbienne de litières végétales peut avoir un impact important sur le 

fonctionnement écologique des hydrosystèmes. En effet, dans les  milieux aquatiques, et en particulier 

dans les cours d’eau situés en tête de bassin versant, les communautés microbiennes hétérotrophes 

(principalement les champignons qui représentent généralement près de 95% de la biomasse 

microbienne totale sur les substrats végétaux) sont fortement impliquées dans ces processus de 

décomposition qui représentent un service écosystémique majeur puisqu’ils entretiennent la 

dynamique trophique, via le recyclage de la matière organique.  
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

En parallèle, des travaux réalisés in situ dans le cadre du post-doctorat d’Arnaud Foulquier et du 

programme Interhym (EC2CO-BIOHEFECT, 2012-2013) ont révélé une influence forte du régime 

hydrologique, et plus particulièrement des phénomènes d’assèchements temporaires, sur la structure et 

l’activité de décomposition de communautés bactériennes et fongiques présentes sur des litières de 

feuilles d’aulne (A27). 
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Fig. 33  Effets du tébuconazole (~30 µg/L) sur l’évolution de la biomasse fongique sur des feuilles d’aulne 
(A) et sur le taux de décomposition microbienne de feuilles d’aulne ou de peuplier (B)  (d’après A18). 
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Ainsi, après 28 jours de suivi, les résultats montrent clairement que la biomasse microbienne diminue 

lorsque la durée cumulée des périodes d’émersion augmente et ce, quelle que soit la fréquence 

considérée (journalière, hebdomadaire, bi-hebdomadaire ; Fig. 34A et 34B). Cette diminution 

engendre dans le même temps une inhibition des processus de décomposition des feuilles d’aulne, 

puisque celle-ci, de l’ordre de 18% pour les feuilles immergées en permanence, est divisée par deux 

pour les feuilles immergées 50% du temps (sans influence de la fréquence d’émersion) et par 4 lorsque 

les feuilles sont maintenues en permanence hors de l’eau (Fig. 34C). Ces observations sont en accord 

avec celles de Langhans et Tockner (2006) dans une étude visant à évaluer l’influence d’épisodes 

d’inondations sur les processus de décomposition microbienne de feuilles de peupliers. En 

complément à cet aspect fonctionnel, notre approche a mis en évidence une influence forte des durées 

d’immersion sur la structure génétique des communautés bactériennes et fongiques (A27). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

L’ensemble de ces travaux montrent donc que la structure et l’activité des communautés hétérotrophes 

impliquées dans la décomposition des substrats végétaux peuvent être impactées à la fois par la 

présence de fongicides et par des modifications du régime hydrologique engendrant des périodes 

d’assèchements  de durée et de fréquence variables. Dans l’état actuel des connaissances, il m’apparaît 

donc intéressant de mettre en œuvre des travaux visant à évaluer les interactions possibles entre ces 

deux types de stress.  

Dans ce sens, une première expérience en canaux artificiels de laboratoire devrait être prochainement 

réalisée en collaboration avec Joan Artigas, dans le cadre d’un co-encadrement d’un stage de Master. 

Cela pourrait donner lieu par la suite à un projet de thèse sur cette problématique. 
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Fig. 34  Comparaison après 28 jours des biomasses fongiques (A), bactériennes (B) et foliaires (C) sur 
des feuilles d’aulne en fonction de leur régime d’immersion dans la rivière Albarine (d’après A27). 

Émersion permanente

Émersion temporaire (50%, fréquence journalière)

Émersion temporaire (50%, fréquence hebdomadaire)

Émersion temporaire (50%, fréquence bi-hebdomadaire)

Immersion permanente
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III.3. Etudier les mécanismes d’adaptation microbienne 
 

 

 

 

 
 

 

III.3.1. Mécanismes impliqués dans la tolérance au cuivre 

Dans un premier temps, j’envisage principalement de m’impliquer dans des travaux abordant les 

mécanismes d’adaptation à l’échelle moléculaire. Pour compléter la démarche utilisée actuellement 

dans les approches PICT, je souhaite notamment développer des recherches ciblées sur les gènes de 

résistance aux toxiques, en m’intéressant d’abord à l’adaptation des communautés bactériennes aux 

polluants métalliques, et plus particulièrement au cuivre (notamment dans le cadre de la thèse d’Anne-

Sophie Lambert).  

En effet, les bactéries ont développé différents systèmes de résistance aux métaux traces, décrits en 

détails dans plusieurs articles de synthèse (ex. Silver et Phung, 1996 ; Nies, 1999 ; Bruins et al., 2000). 

Il est possible de distinguer les mécanismes de résistance non inductibles des mécanismes de 

résistance induits en réponse à la concentration en cuivre, qui dépendent du métabolisme et impliquent 

des enzymes/protéines codées par des gènes spécifiques. Ainsi, des mécanismes de résistance tels que 

la séquestration ou la conversion enzymatique diffèrent des résistances aux métaux lourds qui sont 

liées, pour leur part, à la présence de gènes localisés sur des éléments génétiques mobiles tels que les 

plasmides. Ceux-ci portent notamment les déterminants de résistance qui assurent l'extrusion des 

métaux. Parmi les transporteurs permettant l’efflux des métaux grâce à l’hydrolyse de l’ATP, les 

pompes ATPasiques de type P sont les plus connues (Argüello et al., 2007, De la Iglesia et al., 2010). 

Elles sont le plus souvent très spécifiques du métal (ou des métaux) qu’elles exportent. Dans le cas du 

cuivre, elles appartiennent ainsi généralement à la sous famille P1-B (De la Iglesia et al., 2010), la plus 

connue étant l’ATPase CopA (Rensing et Grass, 2003). La compilation des informations génétiques 

concernant les souches bactériennes possédant de fortes capacités de résistance au cuivre révèlent ainsi 

la présence systématique de gènes homologues au gène copA, codant pour cette ATPase (Lejon et al., 

2007). 

Une première piste de travail pourrait donc être le développement au laboratoire d’une approche de 

PCR quantitative sur ADN et ARN, en s’appuyant sur les données disponibles dans la littérature (ex. 

Lejon et al., 2007 ; De la Iglesia et al., 2010 ; Besaury et al., 2013) et sur la collaboration engagée avec 

les équipes de Lise Fechner (Irstea Antony) et Fabienne Petit (Université de Rouen) dans le cadre du 

projet ANR Bioadapt SequAdapt. Ce type d’approche, peu utilisée sur des échantillons naturels 

(Besaury et al., 2013), permettrait de vérifier la présence de ces gènes au sein des communautés que 

L’adaptation des communautés microbiennes aux toxiques est au cœur de nombreux projets 
dans lesquels je suis impliqué. Cependant, une attention plus particulière est portée à l’étude 
des mécanismes mis en jeu dans le projet ANR Bioadapt SequAdapt (2012-2015) qui concerne 
la tolérance aux métaux et dans le projet Ecophyto-IMPEC (2012-2015) qui s’intéresse au 
potentiel de biodégradation des pesticides organiques. Des échanges avancés sont également 
en cours avec la plateforme de recherche en écotoxicologie de Rovaltain afin de mettre en 
œuvre un dispositif expérimental de type bassin versant, permettant d’étudier finement les 
processus d’adaptation microbienne aux pesticides à cette échelle.  
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nous étudions puis d’établir le lien entre leur niveau d’expression et les mesures de tolérance réalisée à 

partir de diverses fonctions hétérotrophes. Cela pourrait également offrir la possibilité d’étudier le 

déterminisme de ce type de gènes et notamment l’influence du niveau d’exposition au cuivre et de 

facteurs environnementaux (tels que la température) sur leur niveau d’expression.  

 

III.3.2.  Mécanismes impliqués dans la biodégradation des pesticides organiques 

Je souhaite également maintenir et renforcer la collaboration avec Fabrice Martin-Laurent (INRA 

Dijon) en développant des travaux visant à mieux appréhender les processus adaptatifs des 

communautés bactériennes à la biodégradation des pesticides organiques. A partir de molécules 

modèles, telles que l’atrazine et le diuron, pour lesquels nous connaissons tout ou partie des gènes 

impliqués dans les voies de dégradation, nous chercherons à comprendre les processus évolutifs 

conduisant à l'apparition (et la disparition éventuelle) de populations dégradant ces polluants. Une 

attention particulière sera portée sur la connectivité des différents éléments du paysage, afin de mieux 

évaluer l’influence des transferts du potentiel dégradant des communautés terrestres aux communautés 

aquatiques.  

Ces travaux s’appuieront fortement sur l’expertise de l’équipe de Fabrice Martin-Laurent, qui a 

développé ces dernières années de nombreux outils permettant de caractériser la plasticité génétique 

des populations microbiennes dégradant les pesticides organiques, et notamment l'atrazine (ex. Devers 

et al., 2007a, 2007b, 2008 ; Changey et al., 2011).  

 

Ils seront mis en œuvre dans un premier temps dans le cadre du projet Ecophyto-IMPEC qui vise à 

contribuer au développement d’indicateurs microbiens pour l’évaluation de l’impact des pesticides sur 

des fonctions écosystémiques terrestres et aquatiques, en ciblant notamment la fonction filtre associée 

à la biodégradation des pesticides organiques.  

Il est également à noter que j’ai coordonné l’année dernière la rédaction d’un programme de recherche 

ayant pour but de développer une approche interdisciplinaire (biochimie, microbiologie, génétique, 

chimie et bioinformatique) afin d’étudier les processus clés qui conduisent à l’adaptation des 

microorganismes à la biodégradation de pesticides, en prenant l’atrazine comme molécule modèle. Il 

visait à considérer une approche intégrative, des gènes de dégradation aux différents éléments du 

paysage, à partir de l’utilisation combinée de plusieurs approches moléculaires (génomique, 

protéomique et métabolomique) maitrisées par les différents partenaires (UMR Agroecologie, INRA 

de Dijon, UMR LMGE Clermont-Ferrand et UMR ICCF Clermont-Ferrand). Si ce programme, 

proposé dans le cadre de l’appel à projet ANR BIOADAPT 2013, n’a pas été retenu en état, il offre 

une base de réflexion solide pour la mise en œuvre rapide d’une collaboration avec ces différentes 

équipes afin d’explorer ces processus. 
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La poursuite de cette thématique de recherche devrait également pouvoir s’appuyer sur une 

collaboration avec la nouvelle plateforme de recherche en écotoxicologie de Rovaltain, des échanges 

avancés étant en cours pour la mise en œuvre, dans ce cadre, d’un dispositif expérimental de type 

bassin versant, permettant d’étudier finement les processus d’adaptation microbienne aux pesticides à 

cette échelle. La réflexion à ce sujet implique les équipes Ecologie Microbienne des Hydrosystèmes 

Anthropisés (Stéphane Pesce et Marc Neyra) et Pollutions Diffuses (Nadia Carluer et Véronique 

Gouy) ainsi que le Laboratoire d'Analyses des Milieux Aquatiques (Christelle Margoum et Marina 

Coquery) de l’UR MAEP du centre Irstea de Lyon-Villeurbanne et l’équipe Ecologie Microbienne 

Fonctionnelle des Intrants (Fabrice Martin-Laurent et Marion Devers) de l’UMR Agroécologie du 

centre INRA de Dijon. Elle devrait se conclure par le dépôt d’un projet d’ici fin 2013. 
 

III.4. Fédérer l’écotoxicologie microbienne à l’échelle nationale 
 

Malgré une forte demande politique et sociétale en relation avec des préoccupations d’impact 

environnemental et de santé publique, l’écotoxicologie microbienne reste une thématique en 

émergence. En effet, si elle est représentée dans de nombreux centres de recherches appartenant à 

différents instituts, il apparaît qu’elle ne bénéficie d'aucune structuration réelle en France. Fort de ce 

constat, je me suis associé à Fabrice Martin-Laurent (INRA, Dijon) pour organiser pour la première 

fois des journées thématiques entièrement consacrées à l’écotoxicologie microbienne.  
 

Ces journées, qui ont été financées par Irstea et le Réseau ECOTOX de l’INRA, se sont déroulées en 

mars 2013 au centre Irstea de Lyon-Villeurbanne. Réunissant une quarantaine de chercheurs 

représentant 25 laboratoires (Fig. 35), elles avaient pour vocations principales de dresser un état des 

lieux des forces en présence dans le domaine de l’écotoxicologie microbienne à l’échelle nationale et  

d’engager une réflexion collective quant aux évolutions futures de cette thématique. 
 

L’objectif, in fine, était d’identifier la communauté impliquée dans ce domaine pour améliorer                

sa visibilité et dégager des pistes de prospective et de valorisation communes en  engageant  une 

démarche collective participative avec l’ensemble de la communauté présente. Pour ce faire, il a tout 

d’abord été choisi d’impliquer les participants en amont, en leur demandant de répondre à un 

questionnaire ayant pour but de dresser un premier état des lieux de l’écotoxicologie microbienne dans 

le paysage de recherche national. La présentation de la synthèse des résultats issus de ce questionnaire 

et d’une analyse bibliométrique réalisée par Anne-Laure Achard (documentaliste Irstea) a ainsi offert 

un cadre introductif aux journées en s’appuyant uniquement sur les réponses des différents acteurs. 

Cela a ainsi permis d’établir un premier constat collectif qui a contribué à initier une base de réflexion 

pour la suite des échanges. Celle-ci a également été alimentée par le contenu des différentes 

conférences effectuées par Jeanne Garric41, Christian Mougin42, Philippe Garrigues43 et Ed Topp44. 

                                                 
41 Directrice Adjointe Scientifique au Département Eaux d’Irstea 
42 Responsable du réseau des Ecotoxicologues de l’INRA 
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Ces différentes étapes s’inscrivaient dans une démarche d’évaluation, qui visait à identifier les forces 

en présence dans le domaine de l’écotoxicologie microbienne à l’échelle nationale et à dresser un 

premier état des lieux de la thématique et de sa visibilité. Ceci avait pour but principal d’initier une 

démarche collective prospective à partir des éléments contextuels décrits dans les différentes 

présentations. Cette démarche prospective s’est établie selon de trois phases successives visant à: 

 1. identifier les enjeux forts de l’écotoxicologie microbienne 

 2. définir des objectifs et des pistes d’actions à mettre en œuvre 

 3. fixer des niveaux de priorités aux actions à engager 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 
 

 

Quatre groupes d’enjeux ont ainsi été identifiés, à savoir un enjeu sociétal (comment favoriser les 

interactions entre la recherche en écotoxicologie microbienne et la société ?), un enjeu scientifique 

(comment mieux évaluer les impacts « réels » des toxiques dans des environnements complexes ?), un 

enjeu d’interface (comment passer de la connaissance scientifique à la formulation de 

recommandations ?) et un enjeu organisationnel (comment améliorer la reconnaissance et lisibilité de 

l’écotoxicologie microbienne ?). 
 

 

 

                                                                                                                                                         
43 Directeur de l’Institut des Sciences Moléculaires, ISM, UMR 5255 CNRS, Université Bordeaux I ; Editeur en 
chef de la revue Environmental Science and Pollution Research 
44 Directeur deRecherche à Agriculture and Agri-Food Canada 

 

Fig. 35  Répartition géographique des participants aux Journées d’Ecotoxicologie Microbienne 
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Si la majeure partie de mon activité vise à contribuer à répondre aux enjeux scientifiques associés à 

l’écotoxicologie microbienne, je souhaite néanmoins poursuivre la démarche initiée avec cette 

première rencontre, en m’impliquant fortement dans des actions répondant à l’enjeu organisationnel.   

Parmi les objectifs fixés par les participants pour répondre à cet enjeu, il est ressorti une nécessité de 

structurer la recherche en écotoxicologie microbienne et de fédérer les acteurs impliqués dans celle-ci, 

afin d’augmenter la reconnaissance et la lisibilité de cette thématique au niveau national. En 

conséquence, plusieurs pistes d’actions possibles ont été identifiées pour répondre à ce besoin. Elles 

sont listées dans la Fig. 36. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

En collaboration avec Fabrice Martin-Laurent et d’autres participants (en particulier Fabienne Petit de 

l’Université de Rouen et Jean-François Ghiglione du LOMIC à Banyuls sur mer), je me suis donc 

investi rapidement pour mettre en œuvre certaines de ces actions, à savoir notamment: 

- une contribution intégrée à la réflexion sur la prospective SIC mené par le CNRS ( INSU)   

- une contribution à la rédaction du rapport IFRES ( (juillet 2013) 

- la présentation des principales conclusions des journées d’écotoxicologie microbienne aux 

congrès SEFA45 (juillet 2013) et AFEM46 (octobre 2013) 

- la programmation d’une session dédiée à l’écotoxicologie microbienne aux congrès SEFA 

(juillet 2013) et SFM47 (avril 2014) 

- la mise en place d’une liste de diffusion (ecotoxicomic@lists.irstea.fr) pour faire circuler 

les principales informations concernant l’écotoxicologie microbienne. 

                                                 
45 SEFA : Société d'Ecotoxicologie Fondamentale et Appliquée  
46 AFEM : Association Francophone d’Ecologie Microbienne 
47 SFM : Société Française de Microbiologie 

Fig. 36  Pistes d’action 
identifiées par l’ensemble des 
participants pour répondre aux 
objectifs associés à l’enjeu 
organisationnel (le nombre de 
points reflète le niveau de 
priorité fixé)  
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 A ces actions déjà engagées, s’ajoutent l’ouverture prochaine d’un site internet 

(http://ecotoxicomic.irstea.fr/, en cours de création) et l’organisation en 2014 d’un colloque 

entièrement dédié à l’écotoxicologie microbienne48. L’objectif est de contribuer à créer et maintenir 

une dynamique afin de favoriser les échanges et les interactions entre les différentes équipes, en 

faisant émerger une communauté qui dépasse les cloisonnements (tels que ceux liés par exemple aux 

différents types de milieux étudiés). 

 

III.5. M’impliquer activement dans le « réseau PICT » européen 
 

En 2012, j’ai eu la chance d’être convié par Renata Behra au workshop européen «Biofilm Workshop: 

Field applications of pollution induced community tolerance measurements». Cela m’a permis de 

rencontrer les principaux chercheurs impliqués dans les recherches sur le PICT et de participer à une 

réflexion globale quant aux possibilités de structuration de ces recherches à l’échelle européenne. 

Ce workshop a donné lieu à la rédaction d’un projet EU-COST49 visant à favoriser les échanges entre 

les différents laboratoires impliqués (représentant la France, l’Espagne, l’Allemagne, la Suisse, la 

Suède, le Portugal et le Royaume-Uni). Si ce projet n’a pas été retenu, il a tout de même été décidé de 

poursuivre la mise en œuvre de ce groupe européen. Dans ce contexte, j’ai décidé de m’impliquer 

fortement en me portant volontaire pour organiser en 2014 un nouveau rassemblement à Lyon. 

Ces journées permettront de décrire les avancées majeures dans les approches PICT, d’identifier les 

pistes de recherche les plus prometteuses et de favoriser les échanges et interactions afin d’harmoniser 

les méthodes employées. L’objectif est de réussir à créer et pérenniser un véritable réseau européen 

permettant d’établir une synergie entre les différentes équipes impliquées dans cette thématique de 

recherche. 

 

III.6. Entre science appliquée et recherche opérationnelle 
 

Enfin, et même si elle ne conduit pas actuellement à des perspectives concrètes, je souhaite également 

mentionner ici une réflexion personnelle croissante sur le potentiel de transfert d’une partie de mes 

recherches. En effet, il me semble important de garder à l’esprit que les travaux menés en 

écotoxicologie doivent contribuer à répondre à terme à la demande sociétale en matière de gestion 

environnementale et de développement durable. Ils doivent donc viser à fournir des éléments, voire 

des outils, permettant de mieux appréhender les risques environnementaux et/ou de mieux évaluer la 

qualité écologique des milieux exposés aux substances chimiques. 

 

                                                 
48 vraisemblablement à Banyuls sur mer du 21 au 23 mai 2014 (organisateur principal: Jean-François Ghiglione) 
49 « New effect-based monitoring approach to provide causal links between chemical and ecological status in 
European waters: Harmonisation and simplification of PICT methodologies » ; porteur : Hans Blanck, Université 
de Göteborg, Suède 
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Au regard de mes propres recherches, il me semble donc intéressant d’envisager à plus ou moins long 

terme le développement d’outils opérationnels visant à utiliser les communautés microbiennes 

aquatiques benthiques pour évaluer la qualité écologique des cours d’eau et contribuer aux processus 

de bioremédation des pesticides. Cependant, cette réflexion sur la continuité des travaux de la 

recherche au transfert doit s’effectuer collectivement, et nécessite, a minima, une évaluation 

scientifique précise de l'état de maturité des outils en terme de « niveau de transférabilité », quant à 

leur champ d'utilisation, leurs limites d'interprétation, etc ... 
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Chapitre IV 

Publications et communications scientifiques 
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IV.1. Publications internationales 

 
 
 
 
Articles publiés ou sous presse (23) 
 

A23 - ARTS G., BABUT M., BARRA CARACCIOLO A., CARLUER N., DOMANGE N., 
FRIBERG N., GOUY V., GRUNG M., LAGADIC L., MARTIN-LAURENT F., PESCE S., 
REAL B., REICHENBERGER S., ROEX E.W.M., ROMIJN K., RÖTTELE M., STENRØD M., 
TOURNEBIZE J., VERNIER F., VINDIMIAN E. Pesticide risk assessment and management in a 
globally changing world – Report from a European interdisciplinary workshop. Environ. Sci. 
Pollut. Res.  (sous presse) 

A22 - PESCE S., BEGUET J., ROUARD N., DEVERS-LAMRANI M., MARTIN-LAURENT F., 
2013. Real-Time PCR quantification of phenylurea hydrolases A and B (puhA and puhB) genes in 
soil and sediment samples exposed to diuron. Appl. Microbiol. Biotechnol. 97, 1661-1668. 

A21 – PESCE S., MARGOUM C., ROUARD N., FOULQUIER A., MARTIN-LAURENT F., 2013. 
Freshwater sediment pesticide biodegradation potential as an ecological indicator of microbial 
recovery following a decrease in chronic pesticide exposure: A case study with the herbicide 
diuron. Ecol. Indic. 29, 18-25. 

A20 - MORIN S., ROUBEIX V., BATISSON I., WINTERTON P., PESCE S., 2012. Characterization 
of freshwater diatom communities: comparing taxonomic and genetic-fingerprint approaches. J. 
Phycol. 48, 1458-1464.  

A19 - ROUBEIX V., PESCE S.,  MAZZELLA N., COSTE M., DELMAS F., 2012. Variations in 
periphytic diatom tolerance to agricultural pesticides in a contaminated river: An analysis at 
different diversity levels. Fresen. Environ. Bull. 21, 2090-2094. 

A18 - ARTIGAS J., MAJERHOLC J., MARGOUM C., VOLAT B., NEYRA M., PESCE S., 2012. 
Effects of the fungicide tebuconazole on microbial capacities for litter breakdown in streams. 
Aquat. Toxicol 122-123, 197-205 

A17 - MORIN S., LAMBERT A.S., ARTIGAS J., COQUERY M., PESCE S., 2012. Diatom 
immigration drives biofilm recovery after chronic copper exposure. Freshwat. Biol. 57, 1658–
1666. 

A16 - MORIN S., PESCE S., KIM-TIAM S., LIBERT X., COQUERY M., MAZZELLA N., 2012. 
Periphyton tolerance following chronic exposure to low doses of pesticides in mixtures. 
Ecotoxicology 21, 1570–1580. 

A15 -LAMBERT A.S., MORIN S., ARTIGAS J., VOLAT B., COQUERY M., NEYRA M., PESCE 
S., 2012. Structural and functional recovery of microbial biofilms after a decrease in copper 
exposure: Influence of the presence of pristine communities. Aquat. Toxicol. 109, 118-126.  

A14 - PESCE S., BOUCHEZ A., MONTUELLE B., 2011. Effects of organic herbicides on 
phototrophic microbial communities in freshwater ecosystems. Rev. Environ. Contam. Toxicol. 
214, 87-124. 

A13 - PESCE S., MORIN S., LISSALDE S., MONTUELLE B., MAZZELLA N., 2011. Combining 
polar organic chemical integrative samplers (POCIS) with toxicity testing to evaluate pesticide 
mixture effects on natural phototrophic biofilms. Environ. Pollut. 159, 735-741.  

A12 - PESCE S., LISSALDE S., LAVIEILLE D., MARGOUM C., MAZZELLA N., ROUBEIX V., 
MONTUELLE B., 2010. Evaluation of single and joint toxic effects of diuron and its main 
metabolites on natural phototrophic biofilms using a pollution-induced community tolerance 
(PICT) approach. Aquat. Toxicol. 99, 492-499.  

A11 - PESCE S., MARTIN-LAURENT F., ROUARD N., ROBIN A., MONTUELLE B., 2010 
Evidence for adaptation of riverine sediment microbial communities to diuron mineralization: 
incidence of run-off and soil erosion. J. Soil. Sed. 10, 698-707.  

Les publications internationales sont numérotées de A1 à A30 (par ordre 
chronologique décroissant). Cette numérotation  est utilisée dans le                          

manuscrit pour faire référence aux articles correspondants. 
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A10 - MONTUELLE B., DORIGO U., BERARD A., VOLAT B., BOUCHEZ A., TLILI A., GOUY 
V., PESCE S., 2010. The periphyton as a multimetric bioindicator for assessing the impact of land 
use on rivers: an overview of the Ardières-Morcille experimental watershed, Hydrobiologia, 657, 
123-141.  

A9 - PESCE S., MARGOUM C., MONTUELLE B., 2010. In situ relationships between spatio-
temporal variations in diuron concentrations and photorophic biofilm tolerance in a contaminated 
river. Water Res. 44, 1941-1949.  

A8 - MORIN S., PESCE S., TLILI A., COSTE M., MONTUELLE B., 2010. Recovery potential of 
periphytic communities in a river impacted by a vineyard watershed. Ecol. Indic. 10, 429-426.  

A7 - PESCE S., BATISSON I., BARDOT C., FAJON C., PORTELLI C., MONTUELLE B., 
BOHATIER J., 2009. Response of spring and summer riverine microbial communities following 
glyphosate exposure. Ecotox. Environ. Saf. 72, 1905-1912.  

A6 - PESCE S., MARTIN-LAURENT F., ROUARD N., MONTUELLE B., 2009. Potential for 
microbial diuron mineralisation in a small wine-growing watershed: from treated plots to lotic 
receiver hydrosystem.. Pest Manag. Sci. 65, 651-657.  

A5 - LEHOURS A.C., BARDOT C., PELISSON P.F., GUEDON A., PESCE S., DEMEURE G., 
SARGOS D., FONTY G., 2009. Successionnal changes in bacterial community assemblages 
following anoxia in the hypolimnion of an eutrophic lake. Aquat. Microb. Ecol. 54, 71-82.  

A4 - PESCE S., BARDOT C., LEHOURS A.C., BATISSON I., BOHATIER J., FAJON C., 2008. 
Effects of diuron in microcosms on natural riverine bacterial community composition: new insight 
into phylogenetic approach using PCR-TTGE analysis. Aquat. Sci. 70, 410-418.  

A3 - PESCE S., FAJON C., BARDOT C., BONNEMOY F., PORTELLI C., BOHATIER J., 2008. 
Longitudinal changes in microbial planktonic communities of a French river in relation to 
pesticide and nutrient inputs. Aquat. Toxicol. 86, 352-360.  

A2 - BATISSON I., PESCE S., BESSE-HOGGAN P., SANCELME M., BOHATIER J., 2007. 
Isolation and characterization of diuron-degrading bacteria from lotic surface water. Microb. Ecol. 
54, 761-770.  

A1 - PESCE S., FAJON C., BARDOT C., BONNEMOY F., PORTELLI C., BOHATIER J., 2006. 
Effects of the phenylurea herbicide diuron on natural riverine microbial communities in an 
experimental study. Aquat. Toxicol. 78, 303-314.  

 

Articles soumis ou en révision (4) 
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