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INTRODUCTION GENERALE

INTRODUCTION GENERALE

Le milieu marin représente un enjeu considérable en termes de développement
socio-économique. Ces dernieres décennies, la pollution des océans a travers le monde
est devenue un sujet de préoccupation croissante a I'échelle internationale. En outre, les
eaux cotieres sont devenues un récepteur privilégié des micro-polluants, en provenance
des zones urbaines, industrielles et agricoles. Leur présence avérée dans les eaux
cotieres et le manque de connaissances sur leur devenir dans I'environnement, sur leurs
impacts potentiels sur la santé humaine et sur les écosystémes sont devenus un sujet
d’actualité pour la communauté scientifique. En effet, une grande partie de ces micro-
polluants d’origine anthropique ou naturelle s’adsorbent sur les particules en
suspension, puis s’accumulent au niveau des sédiments (Soclo et al., 2000). Ainsi, les
dépots sédimentaires, a 'interface des zones océaniques, constituent de véritables filtres
et réservoirs pour les contaminants et forment d'importantes sources de contamination.
Parmi les polluants organiques retrouvés dans I'environnement marin et susceptibles
d’induire des effets toxiques sur les étres vivants, les Hydrocarbures Aromatiques
Polycycliques (HAPs). Ils sont particulierement suivis par les procédures législatives en
raison de leurs propriétés toxiques et cancérigenes a faibles concentrations (Samanta et
al., 2002). Les HAPs ont un impact sur les organismes aquatiques qui en retour jouent un
role dans leur devenir. Ils ont également des effets sur la population humaine
consommatrice des ressources aquatiques présentes dans ces milieux (Louati et al,
2001). Ceci explique que les HAPs figurent dans la liste des substances prioritaires
«présentant un risque significatif pour ou via l'environnement aquatique»
(DCE/60/2000). 1l est donc primordial d’étudier d’'une part I'impact des HAPs sur les
communautés benthiques et d’autre part de tester différentes techniques de
bioremédiation dans le but d’éliminer ces composés chimiques dans le milieu marin. En
effet, les sédiments marins constituant d'importants "réservoirs" des HAPs variant de
lug/kg a 300g/kg (Kanaly et Harayama, 2000 ; Lic et al, 2001) abritent plusieurs
populations bactériennes jouant un role capital dans la dégradation naturelle de ces
polluants ou bioréhabilitation. Cette biodégradabilité naturelle a été utilisée ces
dernieres décennies comme une alternative rentable et prometteuse aux procédés

physicochimiques de remédiation considérés comme plus agressifs (Mrozik et al., 2003).
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Ces procédés font appel a transférer et concentrer les polluants, sans les modifier ou les
détruire, vers des points de récupération en se servant, pour leur transport, de fluides
(eau ou gaz) injectés ou présents dans les sols (Gabet, 2004). Toutefois, 'atténuation
naturelle de ces composés persistants demeure insuffisante dans le cas de polluants
souvent récalcitrants comme les HAPs. De ce fait, différentes techniques de
bioremédiation ont été développées comme par exemple la biostimulation avec I'ajout
de composés limitants aux bactéries indigenes afin d’accélérer la dégradation des
contaminants ou encore la bioaugmentation par l'inoculation de souches bactériennes
qui se sont montrées capables de dégrader les HAPs. Plusieurs souches bactériennes ont
été isolées des environnements pollués pour leur capacité a minéraliser des HAPs que ce
soit en conditions aérobies (Kanaly et Harayama, 2000; Mrozik et al., 2003; Ben Said et
al., 2008) ou anaérobies (Coates et al., 1997).

Par ailleurs, les bactéries constituent une ressource nutritive pour d’autres
organismes de la chaine trophique benthique. C’est le cas de la méiofaune qui désigne
des animaux de petite taille (entre 40 um et 1 mm) qui vivent sur ou dans les substrats
meubles a toutes les profondeurs, en eaux douces et en milieu marin et comprend
plusieurs petits métazoaires mais aussi de grands protozoaires (ciliés, amibes). Elle joue
un role important dans la reminéralisation, la transformation et le transport de la
matiere organique au sein du sédiment (Gerlach, 1978). En outre, la méiofaune participe
aux processus de bioturbation des sédiments, au recyclage de la matiere organique et
dans le transfert trophique au sein des écosystemes aquatiques (Coull, 1999). De fait,
plusieurs interactions s’exercent entre les populations méiofaunistiques et bactériennes.
La méiofaune et en particulier les nématodes libres (taxon prédominant de la
méiofaune) agit indirectement en favorisant l'activité de la boucle bactérienne mais
aussi directement par assimilation de la matiére organique (Aissa, 1992; Rysgaard et al.,
2000). Elle stimule indirectement la croissance des bactéries en leur assurant transport,
oxygéne et renouvellement du substrat, ce qui accroit leurs propres ressources
alimentaires (Aissa, 1992). Ces différentes interactions peuvent avoir des effets sur la
dégradation des composés organiques persistants comme les HAPs. En effet, la
méiofaune peut inhiber ou stimuler la dégradation des HAPs présents dans les
sédiments. Ainsi, Naslund et al. (2010) ont observé que l'abondance élevée de la
meéiofaune inhibe la dégradation du naphtalene suite a la prédation des bactéries

hydrocarbonoclastes. Cependant, d’autres études ont également révélé que la méiofaune
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favorise la décomposition bactérienne par le maintien de la population bactérienne dans
une phase de croissance active (Moens et al., 2005 ; Nascimento et al., 2012). Bien que la
meéiofaune constitue un outil communautaire pertinent dans la détection des
perturbations aquatiques (Guo et al, 2001; Mahmoudi et al, 2007), la rareté des
spécialistes a fait que les études de biosurveillance faisant appel aux organismes
meéiobenthiques se font de plus en plus rares. Actuellement, la tendance est 'utilisation
de certains groupes voire méme de certaines especes méiofaunistiques dans des
expériences en microcosmes (Guo et al, 2001; Mahmoudi et al., 2007; Beyrem et al,
2010; Hedfi et al.,, 2013) afin d’évaluer leurs réponses a différents contaminants.
Toutefois, les travaux relatifs a la bioremédiation de sédiments marins contaminés par
les HAPs sont relativement restreints (Schratzberger et al., 2003; Miyasaka et al., 2006).
Si plusieurs travaux réalisés en Méditerranée ont montré que les sédiments sont
contaminés par les HAPs (Louati et al., 2001; Ben Said et al., 2010), peu d’études ont été
consacrées au suivi de leurs effets sur les communautés benthiques. De méme, I'impact
écologique de la bioremédiation des HAPs avec les effets observés au niveau de la
diversité des communautés bactériennes et nématologiques est relativement méconnu.
Dans ce cadre, un projet financé par le programme Hubert Curien UTIQUE (CMCU)
intitulé « Mise au point de bio-essais de biodégradation des hydrocarbures aromatiques
polycycliques en vue de réhabiliter des sédiments marins contaminés et mesure en
paralléle de l'impact écologique de la bioremédiation » a été mis en place dans le cadre
d’une coopération Nord-Sud avec le soutien de la Faculté des Sciences de Bizerte (FSB),
du Centre National de la Recherche Scientifique (CNRS) et de I'Institut de Recherche
pour le Développement (IRD) pour apporter des réponses aux problématiques
suivantes :
v’ Est-ce-que les HAPs ont un effet direct ou indirect sur les communautés bactériennes
et méiofaunistiques benthiques en termes de densités, de biomasse et de diversité ?
v Quel est le réle des interactions complexes entre la microflore et la méiofaune vis-a
vis de I'impact et du devenir des HAPs?
v’ Est-ce-que la méiofaune peut influer ou non sur la dégradation des HAPs dans le
sédiment ?
v Peut-on définir des espéces de nématodes libres indicatrices de pollution par les
HAPs ? Celles-ci sont-elles tolérantes a un HAP particulier ou a un cocktail de HAPs ?

Les especes dites sensibles sont-elles affectées par la contamination des HAPs?
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Comment se comportent les especes de la nématofaune face a une bioremédiation des

sédiments contaminés par les HAPs?

v D’'un point de vue technologique et écologique, quelle méthode de bioremédiation
(biostimulation, bioaugmentation ou combinaison des deux méthodes) est la plus
efficace pour la dégradation des HAPs dans les milieux marins et quelle est celle qui
présente un impact écologique minime vis-a-vis des communautés bactériennes et

méiofaunistiques ?

La présente étude se propose de répondre a ces questions. De ce fait, la premiere
partie de notre travail sera consacrée aux données bibliographiques. Le chapitre 1
«Syntheése Bibliographique » présentera d’une part la pollution des écosystemes
marins par les HAPs et leurs impacts sur les organismes benthiques ainsi que les
interactions trophiques existant entre les bactéries et la méiofaune, et d’autre part
I'intérét de la bioremédiation dans la décontamination des écosystémes marins.

Le second chapitre « Procédures expérimentales » précisera 'ensemble des
méthodes expérimentales et analystiques utilisées pour atteindre ces objectifs.

Le chapitre 3 consacré a I'« Effet d'une seule molécule de HAP», sera scindé en
deux parties :

La premiere partie sera reservée a l'effet d'une faible dose (1ppm) d’anthracene
sur l'activité, la biomasse et la structure des bactéries de la lagune de Bizerte
(publication n°® 1).

Ensuite, nous mettrons I'accent sur I'impact de I'anthracene a faible dose (1ppm)
et des différentes techniques de bioremédiation sur les nématodes libres marins en
termes de densités et de composition spécifique (publication n°2).

La seconde partie de ce chapitre 3 est réservée d'une part a I'effet d'une forte dose
(100ppm) de phénanthréne sur la microflore et la méiofaune de la lagune de Bizerte
(publication n°3) et d’autre part a l'effet de deux techniques de bioremédiation du
phénanthrene sur les bactéries, la méiofaune et principalement sur la structure
spécifique des nématodes (publication n°4).

Le chapitre 4 sera consacré a |’ « Effet d'un cocktail de HAPs » comportant trois
molécules : phénanthrene, fluoranthéne et pyréne commencera par exposer le

pourcentage de dégradation des HAPs étudiés et leur impact sur l'activité, la biomasse,
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la diversité des bactéries ainsi que sur la densité de la méiofaune (publication n°5).
Ensuite, nous mettrons l'accent sur les interactions qui peuvent exister entre la
microflore et la méiofaune et les conséquences de ces interactions vis-a-vis de 'impact
(publication n°6) des HAPs. Finalement, nous présenterons la réponse des nématodes
libres marins face a la bioremédiation des sédiments contaminés par le mélange de
HAPs.

Ce mémoire s’achevera par une «conclusion générale» récapitulant nos

principaux résultats et développant nos perspectives de recherche.
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1. STRUCTURE ET FONCTIONNEMENT DES ECOSYSTEMES BENTHIQUES
1.1. Définition

Tout écosysteme peut étre défini comme un « systéme d'interactions complexes des
especes entre elles et entre celles-ci et le milieu» (Frontier and Pichod-Viale 1993).
Cependant, selon la définition de la Convention sur la Diversité Biologique (CDB, 1994),
I’écosystéeme est « un complexe dynamique constitué de communautés de plantes,
d’animaux et de microorganismes, et de leur interactions, formant une unité
fonctionnelle» (Lévéque and Mounolou, 2001). Dans un écosysteme, les étres vivants
dépendent les uns des autres ; des relations alimentaires s’établissent entre eux : ce sont
les relations trophiques (Fig.1). Un réseau trophique est défini comme une chalne
d'interactions consommateur-ressource entre différents groupes fonctionnels
d'organismes (Bloem et al., 1997).

Si le pélagos représente 1'ensemble des organismes qui occupent la tranche d'eau
supérieure, du fond a la surface, le benthos désigne l'ensemble des organismes
aquatiques vivant au niveau des interfaces ou des sédiments. Des recherches récentes en
écologie marine ont mis en évidence le role majeur que peuvent tenir les organismes
benthiques dans les écosystémes cotiers, non seulement en tant que régulateurs des flux
de nutriments dans le couplage benthos-pelagos mais aussi comme témoins des
variations environnementales et des perturbations anthropiques (Grall and Chauvaud,
2002). En fonction de la taille des organismes, on distingue : le macrobenthos, de taille
supérieure a 1 mm; le meiobenthos, de taille comprise entre 40 pm (0,04mm) et 1 mm
et; le microbenthos, de taille inférieure a 63 pm (Mare, 1942). Ainsi, la diversité de ces
communautés biologiques joue un role déterminant dans le fonctionnement des
écosystemes (Roy et al, 2001). En effet, la structure et le fonctionnement des
communautés benthiques sont déterminés par des forcages, qu’ils soient sédimentaires
(Gray, 1981), hydrodynamiques (Cabioch, 1968), climatiques (Tunberg and Nelson,
1998), biotiques (compétition : Huston, 1979; prédation : Paine, 1969) ou anthropiques
(péche : Hall, 1999 ; pollution chimique : Zaghden et al., 2005) et aussi par les apports

de la matiere organique.
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1.2. Structure des communautés

La structure des principaux assemblages benthiques et la dynamique de chaque
composant du benthos (microbenthos, méiofaune et macrofaune) different selon les
conditions environnementales et les besoins trophiques (Danovaro et al., 2000). Par leur
abondance et leur diversité taxonomique et fonctionnelle, les organismes benthiques
jouent un roéle prépondérant dans les flux de matiére et d'énergie au sein des
écosystemes aquatiques. Le métabolisme benthique est assuré par le
microphytobenthos jouant un réle majeur dans la production primaire des écosystemes
cotiers (McIntyre et al, 1996). Il constitue le premier maillon du réseau trophique
benthique dans les sédiments meubles intertidaux et représente la premiere source de
carbone pour la macrofaune (Hagerthey et al, 2002), la méiofaune (Pinckney et al.,
2003) et les bactéries du sédiment (Middelburg et al, 2000). Parmi ces maillons
trophiques, le role fondamental des communautés microbiennes et méiofaunistiques
dans le réseau trophique benthique a été bien étudié (Aissa, 1991b; Lindgren et al.,
2012). Le transfert et le recyclage de la matiere sont assurés par la boucle microbienne
(Azam et al., 1983). Les micro-organismes hétérotrophes (bactéries, flagellés, ciliés)
assurent le recyclage des éléments nutritifs et ont un réle clé puisqu’ils assurent
également le transfert de la matiere depuis les producteurs primaires vers les niveaux

trophiques supérieurs.
1.3. Roéle de la microflore

Les microorganismes et en particulier les bactéries participent aux transferts de
matieres et d’énergie dans les écosystémes aquatiques par leurs activités de
minéralisation et de production de biomasse (Blackburn, 1988). Par leur capacité a
utiliser différents accepteurs d'électrons, les bactéries contribuent activement aux flux
de matiére (organique et minérale) a l'interface eau-sédiment (Froelich et al., 1979).
Cependant, les macromolécules dissoutes ou particulaires ne sont pas directement
assimilables par les bactéries. Il faut que les polymeéres organiques soient hydrolysés,
par des enzymes extracellulaires, en monomeres qui sont alors incorporés dans les
cellules bactériennes. La dégradation des molécules complexes en molécules de plus en
plus simples est réalisée par des bactéries de plus en plus spécialisées (Demaneche et al,
2004). Actuellement, les voies de dégradation pour les HAPs de gros poids moléculaire

tels que le fluoranthéne, le pyrene, le benzo[a]anthracéne, le chrysene, le
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benzo[a]pyrene ont été moins étudiées, relativement peu de données existent sur les
bactéries qui sont capables de les dégrader (Juhasz et Naidu, 2000). Le métabolisme
microbien est le processus majeur de dégradation des polluants dans les milieux
contaminés (sédiment, sol, eau). La biodégradation se réalise soit en conditions aérobies,
les molécules sont alors dégradées par des réactions d’oxygénation, soit en conditions
anaérobies (par exemple: conditions dénitrifiantes, sulfato-réductrices ou
méthanogenes) par différents groupes de micro-organismes. Cette biodégradation est
réalisée par des systemes enzymatiques différents tels que des dioxygénases, des
monooxygénases de bactéries et des laccases de champignons (Heitkamp et Cerniglia,
1989 ; Schratzberger et al., 2003), ce qui explique le développement de techniques de
bioremédiation pour dépolluer des sites contaminés. Par exemples, les HAPs a 3 cycles
sont métabolisés par les bactéries par action des dioxygénases en composés
dihydrodiols puis en acides carboxyliques (Sutherland et al., 1995 ; Schratzberger et al.,
2003). Cette approche de bioremédiation utilise les capacités naturelles des micro-
organismes a dégrader les polluants parfois méme jusqu’a leur minéralisation (Serrano
et al, 2007). De plus, cette dégradation microbienne des contaminants peut aussi étre
améliorée soit par adjonction d’agents stimulant les microorganismes endogenes
(Perfumo et al, 2007), soit par ajout de microorganismes épurateurs endogenes ou
exogenes (Jacques et al, 2007). Ces procédés sont nommés respectivement

biostimulation et bioaugmentation.
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Fig. 1. Ecosysteme benthique et principales interactions (In: Nascimento, 2010)

1.4. Role de la méiofaune

La méiofaune regroupe tous les métazoaires passant au travers d’'un tamis de 1 mm de
maille et qui sont retenus sur un tamis de 40 um (Vitiello et Dinet, 1979; Lambshead,
1986; Aissa, 1991). La méiofaune, se situant aux premiers niveaux des chalnes
trophiques benthiques, représente un lien important entre les producteurs primaires et
les niveaux trophiques plus élevés (Pinckney et al, 2003; Moens et al., 2002 ). Ainsi, elle
joue un role important dans la transformation et le transport de la matiére organique
dans la colonne sédimentaire (Giere, 1993). Parmi les taxons communément rencontrés
dans la méiofaune des sédiments marins et lagunaires, on peut citer les nématodes
libres, les copépodes, les ostracodes, les larves des crustacés, les larves d'insectes, les
polychetes, les oligochétes, les turbellariés, les acariens et les larves de mollusques. En
effet, les nématodes, taxon prédominant de la méiofaune, sont les métazoaires les plus
abondants dans les sédiments marins et lagunaires (Beyrem and Aissa, 2000). IIs
constituent environ 85% de la méiofaune totale (Montagna et al, 1995). En termes de
diversité spécifique, les nématodes libres constituent le groupe le plus riche du

méiobenthos des écosystemes aquatiques (Traunspurger, 2000) avec des densités

11
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atteignant 20 millions d’individus par metre carré de surface de I'océan marin(Platt et
Warwick, 1980 ; Vranken et Heip, 1986). Du fait qu'ils représentent le taxon
prédominant de la méiofaune, les nématodes constituent un maillon indispensable des
chaines alimentaires du domaine benthique. Cependant, I'évaluation exacte de leurs
positions et de leurs importances trophiques parait plus difficile car, appartenant a des
groupes trophiques différents tous les nématodes n'occupent pas la méme place dans la
chalne trophique benthique (Aissa, 1991). Ainsi, ils peuvent étre bactériophages,
phytophages, détritivores ou carnivores consommant de petits nématodes, oligochetes
et autres petits organismes méiobenthiques ou méme omnivores (Aissa, 1991). Ils
constituent aussi des proies pour plusieurs prédateurs (adultes ou juvéniles) tels que les
crevettes (Bell and Coull, 1978), les crabes ou certaines larves de poissons et de
crustacés (Coull, 1990).

Les catégories alimentaires des nématodes ont été déterminées en se basant sur la
morphologie de leur cavité buccale (qui peut présenter différents aspects reflétant une
grande variation de leur régime alimentaire) (Planche 1) et en adoptant la classification
de Wieser (1953), on distingue 4 groupes trophiques:

- Les consommateurs sélectifs de dépdts (1A) a cavité buccale absente ou virtuelle,
I'animal avale de petites particules par succion cesophagique ;

- Les consommateurs non sélectifs de dépots (1B) a cavité buccale conique ou
cylindrique, sans dents. Les individus peuvent avaler (cas échéant) des diatomées ;

- Les brouteurs d’épistrates (2A) a cavité buccale pourvue de petites dents. La
nourriture est grattée ou sucée apres perforation de I'aliment consommé ;

- Les omnivores-prédateurs (2B) ayant une large cavité buccale le plus souvent
pourvue de grosses et puissantes dents.

Au sein du benthos, I'utilisation de la méiofaune dans des études de perturbation
environnementale présente plusieurs avantages telle que son réle fondamental dans la
détection des perturbations écosystémiques (Aissa, 1991; Mahmoudi et al., 2005). En
plus, I'abondance des organismes méiofaunistiques dans les sédiments représente un
avantage important pour les analyses écologiques et statistiques (Vincx et Heip, 1989).
De ce fait, plusieurs méiobenthologistes se sont intéressés a ce groupe méiofaunistique
prédominant, celui des nématodes libres marins (Mahmoudi et al, 2002; Beyrem et al.,
2010). Les nématodes sont généralement considérés comme d’excellents indicateurs

écologiques pour les habitats benthiques et sont souvent sélectionnés pour étudier les
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impacts des différents genres de perturbations naturelles et anthropogénes dans
I'environnement marin (Beyrem and Aissa, 2000; Mahmoudi et al, 2002; Gyedu-Ababio

and Baird, 2006).

Détritivores sélectifs {14} Détritivores non sélectifs {18

Planche 1. Organismes modeles des quatre groupes trophiques (14, 1B, 2A et 2B)
correspondant aux quatre types de cavités buccales des nématodes libres selon Wieser

(In: Wieser, 1953).

1.5. Interactions Microfaune-Méiofaune

Les communautés bactériennes et méiofaunistiques jouent, entre autres, un role
prépondérant dans les réseaux trophiques benthiques en participant activement a la
reminéralisation de la matiére organique déposée au fond des eaux (Azam et al., 1983;
Kaiser et al., 2005). Ces communautés sont structurées par des relations de compétition
et de prédation. Outre leur role dans le transfert et le recyclage de la matiere, les
bactéries constituent une ressource nutritive potentielle pour les échelons trophiques

supérieurs tels les nématodes libres marins (Tietjen, 1971), certains d’entre eux
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stimulant par leur action prédatrice la croissance des populations bactériennes. Certains
auteurs ont montré que la fraction de production des bactéries consommées par la
meéiofaune est inférieure a 3 % (Epstein and Shiaris, 1992; Van Oevelen et al., 2006)
alors que Montagna (1984) a montré que la méiofaune seule peut réguler le
compartiment bactérien. Ainsi, la méiofaune est de plus en plus considérée comme un
compartiment biologique assurant un véritable lien entre le micro- et le macro-benthos.
A T'exception des nématodes prédateurs, toutes les especes de nématodes sont
susceptibles de consommer des bactéries (Moens and Vincx, 1997). Les bactéries
peuvent également étre consommeées par des copépodes benthiques (Carman, 1990). De
fait, plusieurs interactions s’exercent entre les populations nématologiques et
bactériennes et tendent a optimiser l'activité minéralisatrice des microorganismes :

- Tous les nématodes quel que soit leur niveau trophique et compte tenu de leur
abondance favorisent la décomposition bactérienne en provoquant, par leur activité
fouisseuse, un brassage continu des couches sédimentaires, et par suite une meilleure
oxygénation du substrat (Aissa, 1991),

- Les nématodes libres participent a la minéralisation de la matiere organique dans les
sédiments. En effet, cette faunule agit indirectement en favorisant I'activité de la boucle
bactérienne mais aussi directement par assimilation de la matiere organique (Aissa,
1992; Rysgaard et al., 2000),

- Les nématodes peuvent entrer en compétition avec les bactéries pour l'espace et les
ressources (Montagna, 1984). Ces interactions sont souvent nutritionnelles. Ainsi, un
microorganisme dépend d'un autre microorganisme pour la dégradation de produits ou
de substrats spécifiques, ou différents microorganismes sont en compétition pour le
méme substrat (Trevors and Van Elsas, 1995).

- Enfin, la nématofaune peut influencer directement ou indirectement la composition
spécifique des communautés microbiennes (De Mesel et al., 2004; Moens et al., 2005).
En effet, Raghukumar et al. (2001) ont montré une corrélation positive et significative
entre les biomasses bactérienne et méiofaunistique, suggérant un couplage étroit entre
ces deux compartiments biologiques dans les sédiments marins. Par contre, des
changements dans la composition spécifique des communautés bactériennes ont été
observés en microcosmes avec une abondance élevée de la méiofaune (Naslund et al,

2010; Nascimento et al,, 2012).
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2. LES HYDROCARBURES AROMATIQUES POLYCYCLIQUES

La pollution des écosystéemes marins constitue l'un des problémes
environnementaux majeurs par son impact sur la biosphere et la santé humaine. Les
zones cotieres sont le siege d’apports importants de micropolluants de différente nature
qui finissent par s’accumuler dans les sédiments. Les hydrocarbures aromatiques
polycycliques (HAPs) sont parmi les polluants les plus fréquemment rencontrés dans
ces environnements cotiers (Louati et al, 2001; Zaghden et al, 2005). Ces composés
souvent récalcitrants requierent une attention particuliere en raison de leur nature et
de leurs propriétés (faible biodégradation, hydrophobicité élevée et, pour certains,
toxicité). Ceci explique que plusieurs HAPs figurent dans la liste des substances
prioritaires «présentant un risque significatif pour ou via 'environnement aquatique »

(DCE/60,/2000).

2.1. Définition et nomenclature

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) sont des composés organiques
formés exclusivement d’atomes de carbone et d’hydrogeéne et constitués d’au moins
deux noyaux aromatiques fusionnés (Li and Chen, 2002). Ils different par le nombre de
noyaux accolés ainsi que par leur agencement qui peut étre linéaire (anthracene),
angulaire (phénanthrene) ou groupé (pyreéne) (Fig.2). Ils se présentent le plus souvent
sous forme de mélanges complexes. Ainsi, le fluoranthéne est un HAP dit non alternant,
isomere structurel du pyrene, qui est, lui, un HAP alternant ; les électrons T ne sont pas
délocalisés dans I'ensemble de la molécule, contrairement au pyrene, qui est, pour cette

raison, plus stable que le fluoranthene.
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Naphtaléne (NAP) Acénaphtylene (ACY) Acénaphténe (ACE)
CioHa GiaHy CyzHyp
Fluoréne (FLU) Phénanthréne (PHE) Anthracéne (ANT)
Cyato Ci4Hio CyaHin
Fluoranthéne (FLT) Pyrana (PYR) Benz({a)anthracéne (BaANT) Chryséne (CHY)
CigHan CieHio CigHiz CigHiz
Benzo{a)pyréne (BaFYR) Benzo(b)fluoranthéne Dibanz{ah)anthracéne Benzo(k)fluoranthane
CapHyz (BLFLT) Cazotiz (dBahANT) Czztyg (BAFLT) CggHyz
Benzo(ghi)péryléne (EghiPL) Indena(1,2,3-cd)pyréne (IcdPYR)
CazHiz CazHaz

Fig. 2. Structure chimique des 16 HAPs prioritaires de la liste US-EPA (Agence

Américaine de I'Environnement) (Habe and Omori, 2003)

2.2, Origine et sources

La distribution des HAPs dans '’environnement est fonction du mode d’émission et de

leurs modes de transport. Il s’agit de composés ubiquistes produits par différents

processus dans I'environnement : la diagenese, la combustion et la pyrolyse de matieres

carbonées ainsi que par biogenese (INERIS, 2000). On peut distinguer les sources

naturelles et les sources anthropiques.
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2.2.1. Sources naturelles

Elles incluent les émissions liées aux feux de foréts, aux éruptions volcaniques mais
aussi les réactions biogénes de production dans les plantes et les bactéries (Juhasz and
Naidu, 2000). Plusieurs travaux ont aussi mis en évidence l'origine biogene de certains
HAPs tels que le naphtalene (Wilcke et al., 2000; Wolfgang, 2000; Wolfgang et al., 2003),
le phénanthréne (Sims et Overcash, 1983; Wilcke et al., 2000; Wilcke et al.,, 2004), et le
péryléne, produit de la dégradation naturelle de la chlorophylle (Wilcke et al., 2000;
Wilcke et al., 2002). 1l s'agit dans tous les cas de sources de contaminations mineures et
diffuses (Wilcke, 2007). Un autre mode de formation des HAPs provient de la formation
géologique des combustibles fossiles tels que le pétrole ou le charbon lors de la
dégradation des substances organiques (processus de diagenese) (Burgess et al., 2003;

Wilcke, 2007).

2.2.2. Sources anthropiques

Les principales sources de pollution par les HAPs sont anthropiques: certaines activités
industrielles (industries pétrolieres, aciéries, cimenteries...), le chauffage résidentiel, les
émissions de véhicules a moteur, fumées de cigarette... (Lim et al,, 1999).

Le phénomeéne d’émission d’'HAPs provenant d’imbriilés de la matiere organique est
prévisible, étant donné les quantités d’HAPs déja présentes dans les différents

combustibles fossiles (Marr et al., 1999).
2.3. Propriétés physico-chimiques

Le transport et la répartition des HAPs dans l'environnement marin dépendent
notamment de leurs propriétés physico-chimiques (Tableau 1):

- la solubilité dans l'eau, qui est exprimée en moles 11 ou en mg 11, correspond a la
concentration du produit en phase aqueuse lorsque I'équilibre est atteint ;

- la pression de vapeur, qui reflete la volatilité et donc la capacité d'un composé a rester
en phase aqueuse ou a se volatiliser;

- la constante d’'Henry (KH), qui est caractéristique de l'équilibre entre les phases
gazeuse et aqueuse ;

- le coefficient de partage octanol/eau (Kow) : ce coefficient traduit la répartition d’'une
molécule d’un soluté entre la phase lipophile (octan-1-ol) et la phase hydrophile (eau) ;

- le coefficient normalisé de partage du carbone organique (Koc) : ce coefficient indique

la propension des HAPs a se lier a la matiére organique du sol ou du sédiment.
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Tableau 1 : Propriétés physico-chimiques de 16 HAPs (Mackay et al, 1991; Lundstedt,
2003).

Composés Poids Solubilité dans La constante Log Kow  Log Koc

Moléculaire I'eau a 25°C d’Henry (KH)

(g.mol™) (mg.I'Y) (Pa m*/mol)
Naphtaléne 128 31,7 48,9 3,37 3,15
Acénaphthyléne 150 16,1 8,40 4 1,4
Acénaphthéne 154 3,8 14, 7 3,92 3,66
Fluoréne 166 1,9 9,2 4,18 6,2
Phénanthrene 178 1,1 3,24 4,57 4,15
Anthracéne 178 0,05 3,96 4,54 4,15
Fluoranthéene 202 0,26 1,037 5,22 4,58
Pyréne 202 0,13 0,92 5,18 4,58
Benzo[a] anthracéne 228 0,011 0,581 5,91 5,3
Chryséne 228 0,002 0,065 5,6 5,3
Benzo[b]fluoranthéne 252 0,0015 0,05 5,8 5,74
Benzo[k] fluoranthéne 252 0,0008 0,016 6 5,74
Benzo(a) pyrene 252 0,0038 0,046 6,06 6,74
Dibenzol[a,h] 278 0,0006 0,0005 6,75 6,52
anthracéne
Dibenzo[g,h,i] pérylene 268 0,00026 0,002 6,5 6,2
Indéno[1,2,3- 276 0,062 0,0008 6,6 6,2
c,d]pyréne

2.3.1. Propriétés physiques

De fagon générale, les HAPs sont des composés chimiquement tres stables, hydrophobes
et ayant une faible volatilité, donc peu solubles dans '’eau. Ces propriétés les rendent
relativement résistants a la biodégradation naturelle. Ils ont tendance a s’adsorber sur
les matrices solides et notamment les matieres organiques (Accardi-Dey and Gschwend,
2002; Zhou et al, 2004). Généralement, ces tendances s’accentuent lorsque la masse
molaire augmente (Ferreira, 2001). D’autre part, les HAPs absorbent la lumiére dans le

spectre du visible (400-700nm) et des ultraviolets (290-400nm) (Huang et al.,, 1993) .
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Ces molécules peuvent induire une photo-toxicité sous lumiere UV (El-Alawi et al.,, 2001;

Bleeker et al., 2002).

2.3.2. Propriétés chimiques

Les HAPs sont subdivisés en deux groupes en fonction du nombre de cycles aromatiques
qu'’ils contiennent et de leurs masses molaires :

Les HAPs légers : dont la masse molaire est comprise entre 150 et 180 g.mol?! (2 a 3
cycles) ;

Les HAPs lourds dont la masse molaire varie de 200 a 280 g.mol-1 (4 a 6 cycles).

En raison de leurs caractéristiques physico-chimiques et de la multitude de sources, une
fois émis dans I'atmosphere, ces composés vont avoir tendance a s’accumuler dans les
différents compartiments de 'environnement (eau, sol, sédiment) : dans les poussieres
atmosphériques (gaz d’échappement et rejets industriels)(Simcik et al., 1999), dans les
sols (retombées atmosphériques)(Carrera et al, 2000), les eaux de ruissellement
(lessivage par les pluies) et les sédiments (retombées atmosphériques, déversements
accidentels, eaux de ruissellement) (Notar et al, 2001). Ils peuvent étre facilement
transférés dans les différents maillons de la chaine alimentaire aquatique a cause de
leur caractere lipophile (Muller et al,, 2001), et peuvent atteindre '’homme suivant des
cycles de complexité variable (Smith et al., 2001; Grova et al., 2002).

Le comportement des HAPs dans la chalne alimentaire joue un réle majeur dans I'étude
de 'exposition de 'homme, de la faune et de la flore a ces contaminants (Grova et al,
2002). Ainsi, de nombreuses études ont montré I'aptitude des HAPs les plus lipophiles a
se concentrer au niveau des tissus gras, ce qui favorise leur insertion dans la chaine
trophique avec des phénomenes de bioaccumulation et de bioamplification (Fent, 2004).
Ce dernier phénomeéne dépend de deux caractéristiques physico-chimiques des HAPs
(Fent, 2004) :

v" Leur stabilité chimique et métabolique, qui explique a la fois leur faible dégradation
dans le milieu, et leur accumulation dans les organismes vivants ;

v' Leur caractére lipophile qui entraine leur passage facilité par diffusion passive a

travers les membranes biologiques des étres vivants.
2.4. Impacts des HAPs sur les communautés benthiques
L’Agence Américaine de 'Environnement (US-EPA) a retenu 16 HAPs essentiellement

pris en compte dans I'analyse des données toxicologiques et environnementales. Ces
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composés ubiquistes sont connus pour étre a des degrés divers toxiques, génotoxiques,
cancérigenes et facilement bioaccumulables (Samanta et al., 2002). De plus, les polluants
hydrophobes comme les HAPs ont le pouvoir de s’accumuler dans les sédiments par
adsorption (Hughes et al., 1997; Ke et al., 2002). De ce fait, les organismes benthiques
sont directement exposés a ces contaminants, que ces derniers soient adsorbés sur la
phase particulaire, dissous a l'interface eau-sédiment ou dans l'eau interstitielle des
sédiments meubles. En effet, la toxicité des HAPs varie en fonction de la molécule
considérée, du type d’exposition (aigue ou chronique), de I'organisme et des cellules
cibles ainsi que des conditions environnementales (Fent, 2003). Leur toxicité est trés
variable : certains sont faiblement toxiques, alors que d’autres, comme le benzo (a)

pyreéne, sont cancérigenes(INERIS, 2004).

2.4.1. Toxicité des HAPs sur la structure du benthos

Si la toxicité des HAPs est bien connue pour les diatomées, les gastéropodes, les
crustacés et les poissons (Ana et al., 2007), I'impact des HAPs sur le méiobenthos a été
relativement peu étudié. En zone intertidale, Giere (1976) a constaté la sensibilité des
nématodes aux HAPs se traduisant par une chute de leur abondance apres 6 semaines
d’exposition artificielle a ces hydrocarbures. Plusieurs études réalisées in situ
s’accordent a dire que la contamination par les hydrocarbures influence négativement le
méiobenthos (Carman et al., 1997; Mahmoudi et al., 2005). De méme, Beyrem (1999) a
constaté que les nématodes libres répondent a la pollution pétroliere permanente,
causée par la raffinerie de Bizerte, par une réduction de leurs effectifs, de leurs
biomasses et de leurs indices de diversité spécifique ainsi que par une modification de
leur structure trophique et de leur état de maturité. Chez les oligochetes, Weinstein
(2003) a constaté la sensibilité de l'oligochéte Monopylephorus rubroniveus au
fluorantheéne par rapport a d’autres especes. Des effets toxiques similaires ont été
observés avec le pyrene causant une diminution significative de I'abondance des
nématodes, des copépodes, et des juvéniles de polychetes et les oligochétes (Petersen et
al., 2009).

D’autres travaux ont montré des changements dans la structure des communautés
bactériennes a la réponse a une seule molécule de HAP, par exemple, 200 ppm de
phénanthrene (Muckian et al, 2009), 50 ppm de pyrene (Hjorth et al., 2007) ou a un
mélange de HAPs (20ppm pour chaque HAP : phenanthrene, pyréne et benzo(a)pyrene)

(Zhou et al, 2009). Par contre, Paisse et al. (2010) ont montré qu'une forte
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concentration de HAP peut provoquer des changements mineurs ou non significatifs sur
la stucture des bactéries, ce qui suggere la présence de populations bactériennes
tolérantes a la pollution pétroliere de I'environnement marin. En effet, la toxicité des
hydrocarbures differe selon leur nature et la dose a laquelle ils sont présents dans le
milieu d’étude. La biodisponibilité des ces contaminants hydrophobes est étroitement
liée a la nature du sédiment (Ditoro et al, 1991). En outre, les communautés benthiques
provenant de zones contaminées par les hydrocarbures sont plus tolérantes a ces

contaminants que les associations de sites moins pollués (Carman et al.,, 2000).

2.4.2. Toxicité des HAPs sur le fonctionnement du benthos

De nombreuses études ont évalué les toxicités aigué et chronique des HAPs sur
différents organismes aquatiques.

v" Toxicité aigue

La toxicité aigué est évaluée par une breve exposition d'un organisme a une substance
chimique a forte dose. D’'une maniere générale, on considére que la toxicité aigué des
HAPs est faible a modérée selon le composé considéré (Pickering et al., 1999). Ces tests
permettent d’établir des valeurs de CL50 qui présente la concentration d'une substance
déduite statistiquement provoquant au cours d'une exposition ou, apres celle-ci, la mort
de 50% des animaux exposés pendant une durée déterminée. Concernant I'écotoxicité
aigué des HAPs sur les invertébrés benthiques, il a été rapporté que leurs CL50 varient
de 3,7 a 300 mg/kg pour des essais menés sur des sédiments enrichis en phénanthrene.
Ainsi, I'amphipode Rhepoxynius abronius montre une grande sensibilité vis-a-vis des
HAPs, la CL50 (10 j) pour le phénanthréne est de 66,63 mg 11 (Swartz et al.,, 1997). Alors
que la toxicité aiglie de 'anthracene envers le copépode Daphnia pulex est de 750 pg.L1
(Scannell et al,, 2005).

v" Toxicité chronique

La toxicité chronique est celle obtenue avec une exposition prolongée d’'un organisme a
une faible dose de substance chimique. Elle augmente avec le nombre de cycles
aromatiques du HAP pour une méme espece. Ces tests permettent d’établir des valeurs
de NOEC (No Observed Effect Concentration) et LOEC (Lowest Observed Effect
Concentration). La NOEC correspond a la plus forte concentration n'entrainant pas
d'effet par rapport au témoin alors que la LOEC correspond a la plus faible concentration
entralnant un effet significatif par rapport au témoin. Comme pour la toxicité aigué, les

HAPs de plus haut poids moléculaire présentent une toxicité chronique plus forte : ainsi,
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la NOEC est égale a 450 pg.1'1 pour le naphtalene et de 5,4 pug.l-1 pour I'anthracene chez
I'espece Pimephales promelas (Oris and Giesy, 1987).

De nombreuses études ont montré que des organismes aquatiques marins collectés dans
des zones fortement polluées aux HAPs ne présentaient que de faibles teneurs en
contaminants (Ruddock et al., 2003). Par contre, une forte corrélation entre le degré de
contamination du milieu marin et des effets mutagenes et cancérigénes a été démontrée
chez les poisons et d’autres vertébrés (MacRae et Hall, 1998; Monteiro et al.,, 2000).
Ainsi, les effets toxiques de la pollution par les HAPs se traduisent par des altérations
biologiques tant aux niveaux moléculaires que populationnels, sur des organismes aussi
divers que les bactéries (Sverdrup et al., 2002; Maliszewska-Kordybach et al, 2007), les
Fungi (Chiapusio et al., 2007), les protozoaires (Sverdrup et al, 2002), les crustacés
d'eau douce (Mekenyan et al., 1994) et les mollusques (Narbonne et al., 1999). Ainsi, la
génotoxicité, la cancérogénicité, l'effet sur la reproduction et le développement
(Capotorti et al., 2004) et 'immunotoxicité des HAPs (Lyte et al, 1987) ont été mis en
évidence a des degrés divers selon les HAPs. Lotufo (1997) a montré des effets
sublétaux du fluoranthene et du phénanthrene sur la reproduction et le comportement
du copépode estuarien Schizopera knabenis.

D’autres travaux ont montré l'effet phototoxique (transformation des composés par
photooxydation, donnant des polluants secondaires plus toxiques) de ces polluants
organiques chez des organismes exposés a une contamination sédimentaire (Ankley et
al., 1994; Verrhiest et al., 2001). En effet, El-Alawi et al. (2002) ont rapporté l'effet
phototoxique de I'anthracéne et secondairement du pyréne pour les bactéries
luminescentes. Walker et al. (1975) ont également constaté une chute des activités
métaboliques des communautés bactériennes avec du pétrole brut. Suite a une étude
effectuée en microcosmes pour examiner les effets des HAPs sur I'abondance et la
composition du microphytobenthos, Bennett et al. (1999) ont pu noter une corrélation
négative entre les concentrations sédimentaires en fucoxanthine (biomarqueur de
diatomées) et en HAPs.

Les HAPs peuvent étre transférés au sein des réserves lipidiques des organismes et dans
les membranes cellulaires (essentiellement constituées de phospholipides). La présence
de telles molécules entraine rapidement une réponse des systemes biochimiques de
détoxication qui interviennent notamment dans la solublilisation de ces composés. Au

sein des organismes, des composés électrophiles peuvent se former au cours des
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mécanismes de détoxification. Ces composés se fixent par la suite sur les acides
nucléiques (ADN et ARN) aboutissant a des dysfonctionnements cellulaires. Des études
sur la transformation des HAPs par les microorganismes ont montré leur toxicité

cellulaire (Sikkema et al., 1995).

2.4.3. Relation microfaune-méiofaune

En contaminant de fagon non négligeable les milieux cotiers, réceptacles des effluents
domestiques, industriels et portuaires, les HAPs sont donc susceptibles d’exercer une
action toxique sur les organismes présents (Schwarzenbach et al., 2003), entre autres
sur le benthos qui joue, en retour, un réle important dans leur devenir. Ces
micropolluants peuvent affecter la structure des communautés benthiques. Dans leur
étude en microcosmes, Naslund et al., (2010) ont observé que l'abondance élevée de la
meéiofaune inhibe la dégradation du naphtalene suite a la prédation des bactéries
hydrocarbonoclastes. Par contre, d’autres études ont également constaté que la
meéiofaune participe également a la dégradation de la matiere organique par le maintien
de la population bactérienne dans une phase de croissance active ce qui permet
d'accroitre la demande bactérienne en nutriments et d’accélérer probablement la

décomposition de la matiere organique (Moens et al., 2005 ; Nascimento et al., 2012).
2.5. Devenir et biodégradation des HAPs dans les écosystemes benthiques

Le devenir et le comportement des HAPs dans les systemes aquatiques sont déterminés
par un certain nombre de processus physiques, chimiques et biologiques.

Selon leurs principales caractéristiques la plupart des HAPs classés prioritaires par 1'US-
EPA (Fig.2) sont peu volatils, tres peu solubles dans l'eau (INERIS, 2005). Etant
hydrophobes, liposolubles et généralement peu volatils, les HAPs ont tendance a
s'adsorber sur les matrices solides et notamment les matieres organiques (Accardi-Dey,
2002 ; Zhou, 2004). Il se déroule ainsi des échanges entre la phase particulaire et la
phase dissoute. Ces échanges sont influencés par la teneur en matiere organique (Ankley
et al., 1994) et la granulométrie du sédiment qui joue également un role important dans
la distribution des HAPs. La persistance des HAPs augmente avec le nombre de cycles de
la molécule. Par exemple, le naphtaléne et les composés de faible poids moléculaire, plus
solubles sont peu persistants et donc peu bioaccumulables (Kanaly et Harayama, 2000).
La persistance des HAPs sera également fonction de leur temps de demi-vie, lequel est

plus important pour les HAPs les plus lourds donc les moins solubles.
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2.5.1. Processus abiotiques de dégradation

Les HAPs une fois adsorbés au sédiment peuvent subir des dégradations abiotiques
(hydrolyse ou réactions photochimiques) et des transformations biotiques liées aux
micro-organismes des sédiments (CNRC, 1983). Ces processus sont parmi les premiers
mécanismes conduisant a la transformation de ces polluants en produits plus toxiques
(Verrhiest et al, 2001). Les HAPs sont plus persistants dans le compartiment
sédimentaire et peuvent y étre accumulés a de plus fortes concentrations que dans la
colonne d'eau (Guzzella and de Paolis, 1994). De par leur aromaticité et leurs liaisons
chimiques conjuguées, les HAPs peuvent étre sujets a la photodégradation dans
I'atmosphere et la zone photique de la colonne d'eau (Abrajano et al., 2003). Ainsi, la
lumiére peut étre considérée comme l'un des parametres influencant notablement la
dégradation des HAPs. En effet, la photo-oxydation des HAPs est une importante voie de
transformation de ces composés (Huang et al., 1993), qui forment rapidement, apres une
exposition a la lumiére, des molécules pouvant étre plus toxiques, par exemple
I'anthracene qui absorbe fortement les rayons ultraviolets (Mallakin et al, 1999). Letho
et al. (2003) ont observé que les rayons UV peuvent provoquer une augmentation de la
biodégradation de 'anthracene, du pyréne et du benzo [a] anthracéne préalablement
irradiés en présence de Sphingomonas sp. et Sphingomonas yanoikuyae.

Les transformations chimiques comme I'hydrolyse, les réactions redox et les réactions
d'élimination ne sont pas des voies de dégradation dominantes des HAPs dans les

systémes aquatiques peu profonds (Abrajano et al., 2003).

2.5.2. Processus biotiques de dégradation

La dégradation naturelle par les micro-organismes (bactéries, Fungi) a été reconnue
comme le mécanisme le plus important permettant d’éliminer les HAPs des
environnements contaminés (Yu et al, 2005). Ainsi, la dégradation des HAPs et les
processus d’atténuation naturelle dépendent de plusieurs facteurs physico-chimiques
tels que la température, 'oxygene disponible, le pH, la salinité et les éléments nutritifs
(Leahy and Colwell, 1990). Ces facteurs controlent également les besoins énergétiques
et nutritionnels des communautés microbiennes et en méme temps la disponibilité des
polluants aux microorganismes du sédiment.

v' Température

La température est un parametre pouvant influencer la biodégradation du pétrole en

modifiant son état physique, sa composition chimique, l'activité physiologique des
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micro-organismes et par conséquence la vitesse de dégradation des hydrocarbures, ainsi
que la nature et la concentration des especes microbiennes présentes (Leahy et Colwell,
1990). Des températures plus élevées ont pour effet d’augmenter la vitesse de
biodégradation (Walworth et al, 2001), sauf pour les bactéries psychrophiles. Des
membres du genre Pseudomonas, certains Bacillus, certains Clostridium, des
Psychrobacter, des Arthrobacter sont des exemples de bactéries psychrophiles. Au dela
de la température optimale de croissance et de biodégradation on assiste a une
augmentation de la toxicité des hydrocarbures et une diminution de l'activité
métabolique. Roling et al. (2003) mentionnent une inhibition totale de la biodégradation
au dela de 80-90°C malgré lisolement de bactéries thermophiles et d'Archae
hyperthermophiles dans des puits de pétrole ou la température peut atteindre 100°C.

v Oxygéne

La concentration en oxygene a été identifiée comme une variable limitant la vitesse de la
biodégradation du pétrole dans les eaux souterraines (Boyd et al, 2001). Marin et al.
(1996) ont constaté une augmentation de la dégradation des hydrocarbures totaux et
des n-alcanes de 10 % par la bactérie Acinetobacter calcoaceticus aprés un apport
supplémentaire d’oxygéne par agitation. Les conditions aérobies sont, par suite,
nécessaires pour cette voie d’oxydation microbienne des hydrocarbures dans
I'environnement.

v’ Salinité et pH

L’effet de la concentration en NaCl sur la biodégradation dépend de la nature du substrat
utilisé comme source de carbone (Bertrand et al, 1993). La salinité moyenne des
milieux océaniques est de 'ordre de 3,5 % et I'intervalle de variation se situe en général
entre les limites de 3,3% et 3,7% (Soltani, 2004). Ces concentrations en sels sont
compatibles avec la croissance des microorganismes hydrocarbonoclastes (Bertrand et
Mille, 1989). Ward et Brock (1978) ont montré que la vitesse de la biodégradation des
hydrocarbures décroit lorsque la salinité passe de 3,3 a 28,4%, et ils ont attribué ces
résultats a une réduction générale des vitesses métaboliques des microorganismes.
L’influence du pH a été tres peu étudiée, mais il joue un role relativement mineur en
milieu marin. Contrairement a la plupart des écosystémes aquatiques, les sols peuvent
avoir des valeurs de pH trés variables, allant de 2,5 a 11,0. Des valeurs extrémes de pH,
ce qui est le cas pour quelques types de sols, pourraient avoir une influence négative sur

la capacité des microorganismes a dégrader les hydrocarbures. Ainsi, la croissance des
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bactéries hétérotrophes et des champignons a été favorisée par un pH proche de la
neutralité (Leahy et Colwell, 1990).

v Eléments nutritifs

Les nutriments, nécessaires a la croissance des bactéries indigenes, sont aussi des
facteurs limitant la biodégradation des hydrocarbures dans les sédiments (Smith et al,
1998) sutout lorsqu’on veut accélérer la dégradation des contaminants (Miyasaka et al.,
2006). La technique de biostimulation consiste a augmenter la biodégradation des
polluants par apport de nutriments pouvant étre incorporés au sein du compartiment
contaminé, ou alors injectés sous forme dissoute (ex. : engrais soluble commercial) ou
gazeuse.

On appelle biodégradation des hydrocarbures, 1'ensemble des transformations
des chaines carbonées par l'action des micro-organismes appelés hydrocarbonoclastes.
Ce processus de biodégradation est un phénomene complexe et largement dépendant
des conditions influant sur l'activité bactérienne (Eckford et al, 2002), a savoir les
conditions environnementales et la biodisponibilité des éléments nutritifs. D’autre part,
la biodégradation dépend notamment de la présence de micro-organismes indigenes
susceptibles de métaboliser les HAPs. Ainsi, certaines bactéries sont capables d’utiliser
les HAPs comme unique source de carbone et d’énergie (Churchill et al, 1995;
Demaneche et al, 2004). Les HAPs sont des composés relativement réfractaires a la
dégradation biologique et plus le nombre de cycles benzéniques est élevé, plus leur
biodégradabilité diminue (Kanaly, 2000).

v' Biodégradation aérobie

La biodégradation par voie aérobie est la plus efficace pour « casser » les liaisons des
composés aromatiques (Tiehm et Schulze, 2003). Les bactéries oxydent initialement les
hydrocarbures aromatiques polycycliques par l'incorporation de deux atomes
d’oxygenes moléculaires dans le substrat pour former de cis-dihydrodiol-HAPs. Cette
réaction est catalysée par une enzyme, la dioxygénase. Le cycle aromatique est ensuite
ouvert par incorporation d'une autre molécule d’oxygene et peut alors étre entierement
dégradé. Les voies de dégradation périphériques convertissent les polluants organiques
étape par étape en produits du métabolisme intermédiaire a simple cycle central, par
exemple l'acide salicylique ou le catéchol (Sutherland et al., 1995 ; Kanaly et Harayama,
2000). Le naphtaléne est I'un des HAPs les plus simples et les plus facilement

biodégradables. Ainsi, les voies métaboliques de dégradation par des souches de
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Pseudomonas sp. ont été les premieres voies étudiées et sont bien connues (Sutherland
et al, 1995). 1l est a souligner que les voies de dégradation des HAPs a trois cycles,
comme l'acénaphtylene, le fluorene, 'anthracéne et le phénanthrene suivent le méme
modele. L’anthracene est ainsi métabolisé par la souche bactérienne Pseudomonas
aeruginosa PaK1 (D84146) en acide salicylique (Fig.3). En présence d’oxygene, la
biodégradation diminue avec I'augmentation du poids moléculaire des HAPs (Cerniglia,
1992). Toutefois, I'apport de substances nutritives semble permettre une dégradation
cométabolique du benzo(a)pyrene (Juhasz et Naidu, 2000).

v’ Biodégradation anaérobie

La biodégradation des HAPs se fait aussi bien en condition aérobie qu’en condition
anaérobie en présence de nitrates et de sulfates comme accepteurs terminaux
d’électrons (Coates et al.,, 1997). L’oxydation de différents HAPs dans des sédiments en
conditions anaérobies sulfato-réductrices (Meckenstock et al.,, 2000 ; Chang et al., 2001)
et nitrato-réductrices (Rockne et al., 2000) a en effet été mise en évidence. Ainsi, les
conditions de réduction des nitrates paraissent assez favorables a la dégradation des
HAPs, mais restent moins performantes et moins rapides qu’en conditions d’aérobiose
(Wilson and Bouwer, 1997). Différentes souches de bactéries anaérobies capables de
dégrader ces contaminants ont été isolées de sites contaminés. En effet, plusieurs
auteurs ont montré une biodégradation significative du naphtaléne, du phénanthréne et
du fluoranthéne dans le cas de sédiments marins contaminés (Bedessem et al, 1997 ;
Coates et al., 1997). L’étape initiale de dégradation correspondait a I'incorporation d’'un
groupement chimique réactif par carboxylation (Meckenstock et al, 2000) ou par
scission d’'une molécule d’eau (hydroxylation) (Bedessem et al., 1997). D’autres voies
d’activation existent comme I'addition de Fumarates, par exemple, la premiere réaction
de dégradation anaérobie de toluene implique une activation du groupe de méthyle par

addition de Fumarates (Beller et Spormann, 1997).
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Fig.3. La voie aérobie de dégradation bactérienne de I'anthracene par Pseudomonas

aeruginosa (Sutherland et al.,, 1995).

Dans les environnements coétiers, soumis a l'impact des marées noires, les
microorganismes jouent un réle crucial dans le devenir des hydrocarbures pétroliers.
Toutefois, de nombreux facteurs influencent les activités microbiennes, notamment les
organismes bioturbateurs qui modifient la pénétration de I'oxygeéne dans les sédiments
(Cuny et al,, 2011). Des études antérieures ont montré que ces organismes modifient la
structure des communautés microbiennes hydrocarbonoclastes ainsi que leur potentiel
de dégradation (Naslund et al, 2011). Dans ce cadre, des projets de recherche ont été
mis en place pour évaluer la réponse des communautés microbiennes a une
contamination pétroliére en présence d’organismes bioturbateurs. On peut citer a titre
d’exemple, le projet DHYVA (Dégradation des Hydrocarbures dans les Vasieres) et le
projet DECAPAGE (Caractérisation des capacités de dégradation de communautés
bactériennes de sédiments marins : adaptation, processus métaboliques et influence des

régimes d’oxygénation) financé par ’Agence Nationale de Recherche en France.
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3. METHODES DE REHABILITATION DES SEDIMENTS POLLUES PAR LES HAPS
3.1. Méthodes physico-chimiques

La dépollution peut étre mise en oeuvre a travers plusieurs méthodes, associant
éventuellement la combinaison de plusieurs techniques (Flotron et al., 2003 ; Miyasaka
et al, 2006). Les techniques physico-chimiques sont employées dans de nombreux
procédés de traitement de sols ou de sédiments, a une échelle industrielle. La
décontamination par voie biologique a été reconnue comme la méthode la plus
employée pour éliminer les HAPs des sédiments.
Les différentes techniques de dépollution peuvent étre classées :

v' en fonction de la nature des procédés employés ;

v en fonction du lieu de traitement ;

v" en fonction du devenir des polluants.
Les principaux traitements "in situ” et "ex situ” qu’il s’agisse de procédés physico-
chimiques, biologiques ou thermiques ont été principalement dévéloppés pour les sols
et les eaux souterraines :
v" les méthodes physiques consistent a transférer et concentrer les polluants, sans les
modifier ou les détruire, en se servant de fluides (eau ou gaz) pour transporter la
pollution vers des points d’extraction ou pour 'immobiliser ;
v les méthodes thermiques consistent a chauffer le matériel contaminé pour en extraire
le polluant et le détruire (ex : incinération), l'isoler (ex : désorption thermique,
thermolyse, etc.), ou le rendre inerte (ex : vitrification, etc.) ;
v les méthodes chimiques, font appel a un principe réactionnel (action d'un solvant,
oxydation, etc) pour transformer le polluant en un composé moins toxique et inerte vis-
a-vis de l'environnement. Parmi ces méthodes chimiques, 'ozone sert a traiter les
effluents liquides mais peut aussi étre utilisé in situ. En effet, Masten et Davies (1997)
ont observé une réduction de la concentration de chryséne de 100 a 50 mg kg1 sur un
sol contaminé pour une durée d'ozonation de 4 heures et un flux d'ozone de 250 mg.h-1.
Toutefois, trées peu de travaux ont étudié l'ozonation des HAPs adsorbés sur des
sédiments. L’efficacité du couplage ozonation/procédé biologique a également été
démontrée pour éliminer les HAPs en solution (Zeng et al., 2000) ou dans les sédiments
(Zeng et Hong, 2002). La biodégradabilité des échantillons est alors estimée par les

mesures des demandes biologiques et chimiques en oxygene.

29



SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE

3.2. Méthodes biologiques

Les méthodes biologiques s’appuient sur le métabolisme et I'activité des communautés
de bactéries, Fungi, Viridiplantae, pour évacuer, dégrader ou stabiliser les polluants. La
décontamination par voie biologique consiste donc a stimuler un phénomene naturel
pour en augmenter le rendement afin de détruire le polluant organique qui sera utilisé
comme source de carbone. Ainsi, de nombreux micro-organismes ont été isolés a partir
de milieux fortement contaminés pour leurs propriétés de dégradation et de
minéralisation des HAPs (Sutherland et al., 1995). De plus, 'efficacité des stratégies de
biorestauration varie selon la nature du sédiment et le type de contaminant (Balba et

al., 1998).

3.2.1. Phytoremédiation

Certaines plantes permettent de transformer (phytoremédiation) ou stabiliser
(phytostabilisation) les polluants dans les sols. La bioremédiation assistée par les
plantes implique l'interaction des racines et des microorganismes associés aux systemes
racinaires. Les plantes adsorbent, accumulent ou volatilisent ces composés, elles
augmentent également l'activité microbiologique au sein de la rhizosphere dans le sol.
La rhizosphere est particuliéerement impliquée dans la dégradation des HAPs (Newman
et Reynolds, 2004). Les principaux mécanismes de phytodépollution sont la phyto-
extraction, la phyto-dégradation, la rhyzo-dégradation et la phyto-stabilisation (Vila,
2006). Elle peut étre utilisée sur des substrats solides (sols pollués), liquides (eaux
contaminées) ou gazeux (filtration d’air chargé en composés nocifs volatils) (Pilon-
Smits, 2005).

La phytoremédiation peut se faire a lI'aide de diverses espéces végétales : Avena fatua,
Avena sterilis subsp.ludoviciana, Brassica naspus (Liste et Alexander, 2000). Dans la
plupart des cas, la phytoremédiation a été étudiée sur des sols riches en argile. Ballerini
et al. (1998) indique que le systeme fibreux racinaire des plantes facilite a la fois
I'accessibilité des contaminants et le métabolisme microbien. En terme de
biodégradation, les plantes possedent également des enzymes capables de métaboliser
certains HAPs (déhalogénases, nitroréductases et nitrilases) (Chroma et al.,, 2002). Liste
et Alexander (2000) ont obtenu en 8 semaines 74% d'élimination du pyrene
(concentration initiale du pyréne égale a 100 ppm) sur un sol avec des plantes. Les

rendements chutent a moins de 40 % pour un sol sans plantes. Des études récentes,
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menées au laboratoire, ont montré que les plantes distribuent de I'oxygéne au niveau de
la rhizosphére, augmentant ainsi l'activité bactérienne de dégradation du pyrene

(Jouanneau et al, 2005 ). Cette technique n’a pas été étudiée en milieu marin.

3.2.2. Biostimulation

La biostimulation consiste a stimuler l'activité des populations microbiennes indigénes
par apport de nutriments et par ajustement des conditions de milieu (potentiel
d'oxydoréduction, humidité...). La forme la plus courante de biostimulation est 1'addition
d'éléments nutritifs, principalement 1'azote, le phosphore et le potassium nécessaires
aux bactéries indigenes du sédiment, du sol ou de I'’eau souterraine afin d’accélérer la
dégradation des contaminants (Miyasaka et al., 2006). On peut aussi ajouter des sources
de carbone comme le glucose, des oligo-éléments, des protéines, des enzymes et des
hormones. En effet, les microorganismes ont besoin de nutriments et d'une source
carbonée pour fournir I'énergie nécessaire a leur croissance et leur survie. La
biostimulation des microorganismes dépollueurs peut donc étre aussi obtenue par
I'apport de divers donneurs d’électrons comme le NO3-, SO42-, ou bien 'oxygeéne (North
et al, 2004; Riser-Roberts, 1998). L’oxygene peut étre fourni par un systéme d’aération
forcée, par l'injection d’oxydants chimiques a faible concentration (ex. : peroxyde
d’hydrogéne) ou par 'utilisation de composés a relachement progressif d’oxygéne.
L’'impact de I'ajout d’éléments nutritifs dans la biorestauration des HAPs a été étudié en
grande partie dans le cadre de déversements de pétroles. Ainsi, I'addition d’éléments
nutritifs augmente généralement la biodégradation du pétrole que ce soit au laboratoire
(Churchill et al, 1995) ou in situ (Venosa et al, 1996). Cauchi (1986) a montré un
accroissement significatif de la croissance des bactéries hétérotrophes totales dans un
bassin de béton soumis aux conditions climatiques extérieures sur l'lle des Embiez (Var)
et pollué par le pétrole brut apreés son enrichissement azoté et phosphaté apres
seulement 48 h de traitement par rapport au bassin non traité. Par contre, Yu et al.
(2005) ont rapporté des effets négatifs de la biostimulation pour la biodégradation du
phénanthrene et du fluoranthene bien que ce traitement ait augmenté significativement
la minéralisation du pyrene dans des sédiments de Mangrove. En fait, le taux de
dégradation des HAPs dans les sédiments varie largement en fonction de la quantité de
nutriments ajoutés (Smith et al, 1998). Ces derniers ont suggéré que les taux de
biodégradation des HAPs doivent étre optimisés par des concentrations et des rapports

appropriés en nutriments qui peuvent varier en fonction des différents micro-
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organismes hydrocarbonoclastes. Straube et al. (2003) ont constaté, quant a eux, une
réelle amélioration des taux de dégradation des HAPs apres avoir ajouté de l'azote
(augmentation de 10 % du taux de biodégradation). De méme, Kuzyakov et al. (2000)
ont montré que le concept "Priming effect" défini par I'ajout de composés limitants
(engrais organiques ou minéraux) pour la biomasse microbienne permet d’accélérer la

minéralisation de la matiere organique dans les sols.

3.2.3. Bioaugmentation

La bioaugmentation consiste a augmenter la biodégradation ou la biotransformation des
HAPs, en inoculant des microorganismes spécifiques isolés a partir des milieux
contaminés. Les micro-organismes peuvent étre naturels ou génétiquement modifiés
(Odokuma et Dickson, 2003). Ainsi, les recherches sur la dégradation des HAPs ont
permis I'isolement de nombreuses especes de bactéries, de Fungi et d’organismes photo-
autotrophes multicellulaires capables de dégrader les HAPs (Sutherland et al., 1995).
Les microorganismes sélectionnés doivent cibler les contaminants et ils ne doivent pas
entrer en compétition avec les populations in situ. Miyasaka et al. (2006) en comparant
trois méthodes de bioremédiation [bioaugmentation ; biostimulation et la combinaison
de deux techniques] a la contamination de sédiments marins par du naphtalene, ont
montré que la bioaugmentation était la méthode de décontamination la plus
performante. De méme, Prasanna et al. (2008) ont constaté que la bioaugmentation des
sols contaminés par l'anthracéne renforcait le taux de dégradation de ce HAP. Par
contre, d’autres travaux ont montré que la bioaugmentation n’était pas toujours efficace
dans la biodégradation des HAPs qui peut s'expliquer par la compétition entre les
especes pour l'acceés aux ressources (Yu et al. 2005 ; Perelo, 2010). En effet, L'efficacité
des stratégies de biorestauration varie cependant selon la nature du sédiment et le type
de contaminant (Balba et al,, 1998b). Yu et al. (2005) ont montré que les pourcentages
de dégradation des HAPs apres bioagmentation étaient apres une semaine similaires a
celles de 1'atténuation naturelle des sédiments de la Mangrove avec un pourcentage de

dégradation de 50% de fluorene et de 70% de phénanthrene.

3.2.4. Combinaison Biostimulation et Bioaugmentation
Il est possible de combiner des actions de bioaugmentation avec des actions de
biostimulation (ex : ensemencement et ajout de fertilisants). Ces deux techniques de

bioremédiation ont été appliquées sur le terrain (Schratzberger et al.,, 2003 ; Winchell
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et Novak, 2008) ou en microcosmes (Miyasaka et al., 2006 ; Hamdi et al., 2007) pour
dépolluer les sédiments ou les sols contaminés par certains produits tels que les
pesticides, les hydrocarbures et les métaux lourds.

Dans leur étude en microcosmes, Miyasaka et al. (2006) ont montré que la dégradation
du naphtaléne était similaire et efficace dans les trois tests de bioremédiation
[bioaugmentation ; biostimulation et la combinaison de deux techniques]. Plusieurs
études ont montré que la biostimulation par ajout de nutriments et la bioaugmentation
par inoculation de bactéries renforcent le taux de dégradation du pétrole brut et des
HAPs dans les sites contaminés (Venosa et al, 1996). Quoi qu'’il en soit, le role des
bactéries dans les réseaux trophiques benthiques est influencé par la disponibilité des
nutriments, les conditions environnementales, la biodisponibilité des HAPs et la nature
du sédiment (Smith et al., 1998; Guo et al., 2005).

La combinaison de deux procédés de dépollution, la phytoremédiation et Ia
bioaugmentation, a donné naissance a une technologie nouvelle : la rizhoremédiation
(Kuiper et al., 2004). Cette technique a été largement développée pour la remédiation de

sols contaminés par les polluants organiques (Barac et al.,, 2004).
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PROCEDURES EXPERIMENTALES

1. DESCRIPTION DU SITE D’ETUDE

La lagune de Bizerte, une lagune cotiére du nord de la Tunisie (latitude Nord 37°08’ -
37°16 et longitude Est 9°46’- 9°56’) (Photo 1), est une dépression de 150 km? connue
depuis longtemps par sa position géostratégique du fait qu’elle est reliée d’'une part a la
mer Méditerranée par un canal artificiel (Louiz et al., 2009) d’environ 1500 m de long et
300 m de large et d’environ 12 m de profondeur et d’autre part au lac Ichkeul par un
chenal étroit et sinueux appelé "Oued Tinja" d’environ 5 km de long (Fig.1). Sa
profondeur moyenne est de 7 m et peut atteindre 12 m par endroits (Aissa, 1991). La
lagune de Bizerte fortement affectée par de multiples pressions anthropiques, recoit des
quantités importantes d’eaux usées urbaines des villes et villages avoisinants. Elle est
aussi caractérisée par un nombre croissant d’'unités industrielles qui couvrent des
activités variées (petites et moyennes industries, industrie portuaire, aciéries,
cimenterie de Bizerte etc.). Cette lagune est chroniquement exposée a des xénobiotiques
tels que les métaux lourds (Yoshida et al., 2002), les pesticides (Cheikh et al., 2002) et les
hydrocarbures aromatiques polycycliques (Trabelsi et Driss, 2005; Louiz et al., 2008).

Planche 1. Image satellitaire montrant la situation géographique de la lagune de Bizerte
(Modifié d’apres Internet [1]).
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Fig. 1. Localisation géographique de la station prospectée dans la lagune de Bizerte.
® : Echaraa.

2. PARAMETRES DESCRIPTIFS DU SITE D’ETUDE

Du sédiment avec sa méiofaune naturelle a été prélevé au niveau d'une seule station
Echaara (37° 13’ N 9° 49’ E) localisée dans la lagune de Bizerte. D’apres les études
antérieures, cette station présente des concentrations faibles en HAPs (Mzoughi et al.,
2002; Trabelsi et Driss, 2005) (Fig. 1).

2.1. Modalités de prélevement

v' Prélevements des échantillons d’eau :

Les préléevements d’eau pour le dosage au laboratoire des nutriments (phosphates,
nitrates et nitrites) et de la chlorophylle a ont été effectués dans des bouteilles en
polyéthylene conservées ensuite dans de la glace a l'abri de la lumiere. D’autres
échantillons d’eau ont été prélevés dans des bouteilles de 1litre afin de déterminer les
teneurs en matiere en suspension (MES).

v' Prélevements des échantillons de sédiment :

Les échantillons du sédiment destinés a I'étude microcosmique ont été extraits de fagcon

stérile (OMS, 1995) a l'aide de carottiers en plexiglas de 10 cm? de section (Vitiello et
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Aissa, 1985) qui sont introduits a une profondeur de 10 cm avant de transférer leur
contenu dans des tubes en plexiglas préalablement passés a l'autoclave. D’autres
échantillons du sédiment ont été prélevés dans des sachets en plastique pour effectuer
I'analyse granulométrique et la détermination des teneurs sédimentaires en carbone

organique total, en azote total et en matiere organique totale.

2.2. Mesure des parametres physico-chimiques des eaux

v’ La température est un facteur important qui conditionne la nature des peuplements
ainsi que leur dynamique et la croissance des organismes aquatiques (Anras et Guesdon,
2007).

v La mesure de la salinité représentant la quantité de sels dissous dans 1'eau de mer est
importante dans I'étude du milieu marin.

v L’oxygeéne dissous est un parametre important des écosystémes aquatiques qui
gouverne la majorité des processus biologiques et un excellent indicateur de la qualité
de l'eau (Ramade, 1982).

Ces différents parametres (température, salinité, oxygene dissous et pH) ont été

mesurés in situ en utilisant un multi-parametre portatif de type WTW LF196.

2.3. Mesure des parametres hydrologiques

v’ La Matiére en suspension(MES) a été mesurée au laboratoire apres filtration d’'un
litre d’eau sur des filtres Whatman millipores (0,45um). Les filtres utilisés ont été pesés
avant et apres filtration, la différence des pesées indique la quantité de matiéres en

suspension relative au volume d’eau filtrée (Baretta-Beakker et al., 1992).

MES (X2—X1)
SV

MES : matiere en suspension en mg/l.

X1 : poids du filtre avant filtration en mg.

X2 : poids du filtre apres filtration en mg.

V : volume d’eau filtrée en 1.
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v" Teneurs des eaux en chlorophylle a

Les teneurs des eaux en chlorophylle a ont été déterminées selon la technique de
Strickland et Parsons (1965) apres mesure de la densité optique a 665 et 750 nm d’'un
extrait acétonique (90%) de pigments chlorophylliens, avant et apres acidification, afin
de distinguer la chlorophylle des phéopigments. L’appareil utilisé est un

spectrophotometre de type Beckman DU-series 500.

v Teneurs des eaux en nutriments
Des échantillons d’eau prélevés dans des bouteilles propres et immédiatement
conservés dans de la glace sont ramenés au laboratoire pour effectuer les dosages des
sels nutritifs. L’appareil utilisé est un spectrophotometre de type Beckman DU-Serie
520.

» Dosage des ions phosphates (P043-)
La méthode colorimétrique de Murphy et Riley (1962) a été utilisée pour doser les ions
phosphates dissous dans 'eau de mer.

= Dosage des nitrites (NO2)
Le dosage des ions nitrites est effectué selon la méthode de Bendschneider et Robinson
(1965). Une diazotation par les ions nitrites de la sulfanilamide en milieu acide (pH = 2)
suivie de sa copulation avec la N - naphtyl - éthyléne diamine, permet de donner un
complexe de couleur rose a pourpre susceptible d’'un dosage colorimétrique a une
longueur d’onde égale a 543 nm.

* Dosage des ions nitrates (NO3")
Le dosage des ions nitrates a été effectué selon la méthode de Strickland et Parsons
(1965). Les ions nitrates sont réduits a 95 % environ lors de la manipulation en ions
nitrites (Aminot et Chaussepied, 1983) a travers une colonne réductrice de cadmium
traitée par une solution cuivrique (Wood et al., 1967) puis dosés par colorimétrie. On
mesure en réalité la somme des concentrations des ions nitrites et nitrates (a 543 nm).
La concentration en nitrates de la prise d’eau est déduite aprés mesure directe puis

soustraction de la concentration en nitrites de I’échantillon.
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2.4. Mesure des parametres physico-chimiques des sédiments

v Teneurs sédimentaires en matiére organique totale (MOT)

La détermination de la matieére organique totale a été réalisée selon la méthode de la
perte au feu (Beyers et al, 1978). L'échantillon de sédiment a été séché a l'air
atmosphérique pendant quelques jours. Ensuite, l'incinération de 1’échantillon de
sédiment a 45°C permet de calciner la totalité de la matiere organique présente. La
différence de poids du sous-échantillon avant et apres incinération, reportée en
pourcentage par rapport au poids initial, permet de déterminer sa teneur en matiere
organique.

v Teneurs sédimentaires en carbone organique total (COT)

La teneur sédimentaire en matiére organique totale peut aussi étre évaluée par le
dosage de son élément constitutif majeur « le carbone ». Le dosage du carbone
organique total dans le sédiment a été réalisé par Coulométrie a I'aide du Coulomat 702
(Espitalie et al., 1986).

v Teneurs sédimentaires en azote total

Dans le sédiment, I'azote se présente sous deux formes : une forme organique engagée
dans les molécules organiques des débris d’organismes et des colloides humiques et une
forme minérale représentée par les sels d'ammonium et les nitrates. La méthode de
Kjeldahl (1883) a été utilisée pour estimer la teneur du sédiment en azote total.

v" Analyse granulométrique

Un tamisage par voie humide (Walter et al, 1997) a été effectué au préalable pour
séparer la fraction fine (particules de taille inférieure a 63 pm) de la fraction grossiere
(particules de taille supérieure a 63 um). La prise de sédiment a été desséchée dans une
étuve de type WTB Binder ED-53 a 45°C. Pour chaque échantillon, 200 g (M1) de
sédiment sec ont été prélevés et soumis a un courant d’eau continu sur un tamis de 63
pum de maille afin d’éliminer la fraction fine de taille inférieure a 63 um (argile, silt ...). Le
refus du tamis a été de nouveau déshydraté puis pesé (M2). Le pourcentage de la

fraction fine (FF) a été alors déterminé selon la formule suivante :

MXIOO
M

1

FF (%) =
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Le reste de sédiment, déshydraté au préalable, a été prélevé et passé sur une colonne de
tamis superposés dans l'ordre, de mailles respectives : 0,8 mm - 0,63 mm - 0,5 mm -
0,425 mm - 0,250 mm - 0,160 - 0,080 mm - 0,063 mm selon les normes AFNOR. Apres
tamisage, les fractions granulaires de chaque tamis ont été pesées a 'aide d’'une balance
de précision. Les fractions granulaires de chaque tamis ont été pesées et exprimées en

pourcentage afin d’établir les courbes cumulatives semi-logarithmiques.

3. PROTOCOLE EXPERIMENTAL

3.1. Contamination des sédiments

Les HAPs ont tendance a s'adsorber sur les matrices solides et notamment les matieres
organiques, les sols et les sédiments (Prasanna et al., 2008). La contamination a été
réalisée sur la fraction fine des sédiments (<63 um) apres préparation d’'une solution de
HAP dissous dans l'acétone de concentration finale choisie a partir d'une solution-mere
de HAP. Aprés l'évaporation du solvant, 100g ou 200g (en fonction des
expérimentations) de sédiment humide ont été ajoutés et une premiere agitation a été
effectuée pendant 2 h a température ambiante a 128 tours/min. Le sédiment a ensuite

été recouvert d’eau de mer filtrée (0,2 um) puis laissé stabuler pendant 24 h.

3.2. Techniques de bioremédiation

Une quantité de 100g ou 200g (en fonction des expérimentations) de sédiment naturel a
été ajoutée aux microcosmes contenant les sédiments contaminés par un HAP ou un
cocktail de HAPs. En ce qui concerne les microcosmes témoins, 100 g de sédiment
dépourvu de méiofaune et non contaminé ont été ajoutés a 100 g de sédiment naturel.
Pour les microcosmes destinés au comptage des nématodes libres, 100 g de sédiment
naturel contenant la méiofaune ont été ajoutés a 100 g de sédiment contaminé.

Pour la biostimulation consistant a ajouter des nutriments aux sédiments contaminés
par les HAPs afin d’accélérer leur dégradation par les bactéries indigenes, les
concentrations des éléments nutritifs ont été choisis d’apres les études de Yu et al.
(2005) et Jacques et al. (2008).

Pour la bioaugmentation, il a été ajouté aux sédiments contaminés le culot d'une
suspension bactérienne d'une souche dégradant les HAPs contenant un nombre de
cellules déterminé et mesuré par cytométrie en flux. Les souches utilisées ont été isolées

a partir des sédiments de la lagune de Bizerte (Ben Said et al., 2008).
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L’association des deux techniques précédentes (biostimulation et bioaugmentation) a
été également prise en compte pour déterminer son impact sur la méiofaune et la
microflore indigene. Dans ce but, les sels nutritifs et le culot de la souche bactérienne ont
été ajoutés aux sédiments contamineés.

Apres l'ajout d’éléments nutritifs et du culot bactérien aux différents microcosmes de
bioremédiation, une deuxiéme agitation a été effectuée dans tous les microcosmes

pendant 30 min a température ambiante et a 120 tours/min.

3.3. Incubation des microcosmes

Chacun des microcosmes fonctionnant comme un systeme fermé avec une aération
continue assurée par une pompe d’aquarium a été rempli d’eau de mer stérilisée et
filtrée (volume final de 1 L) (Fig.2). La fiabilité de tels dispositifs expérimentaux a été
vérifiée par plusieurs auteurs (Schratzberger et Warwick, 1998; Mahmoudi et al., 2005).
Apres une période d’'incubation des microcosmes, des échantillons de sédiment ont été
prélevés pour les différentes analyses bactériologiques et méiofaunistiques. D’autres
échantillons de sédiment ont été consacrés a 'analyse du carbone organique total et au
dosage des HAPs. Les sédiments des microcosmes destinés a I'étude méiobenthique ont
été conservés dans du formol neutre a 4 % contenant un tampon pH. Pour chaque type

de microcosme, trois replicats ont été considérés.

Air

Pipette pasteur
cotonnée

Filtre (0.2pm) ——

Eau de mer filtree

Bulles d’air =]

Sediment

MICROCOSME

Fig. 2. Schéma d'un microcosme.
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Fig.3. Représentation schématique du protocole expérimental utilisé.

3.4. Dosage des HAPs

Le dosage des hydrocarbures aromatiques polycycliques par chromatographie en phase
gazeuse (GC) nécessite une extraction des composés organiques, y compris les
hydrocarbures, de la matrice, leur purification, la séparation des différents fractions et
enfin I'analyse des fractions obtenues.

v' Préparation des échantillons et protocole d’extraction

Apres lyophilisation du sédiment, les HAPs sont extraits de la matrice sédimentaire (1g

en poids sec) par un solvant organique (40ml d’acétone/ hexane (v/v)) avec du
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2,2,4,4,6,8,8-heptaméthylnonane comme standard interne dans un bain a ultrasons (15
min).

v' Purification et analyse de I'extrait

Avant l'analyse, l'extrait est éventuellement purifié sur micro-colonne de silice. Cet
extrait contenant les HAPs est a nouveau re-concentré et mis en présence de I'étalon
interne de contrdle de récupération avant d’étre analysé par GC. Le GC (GC Agilent
Technologies) a été équipé d'un détecteur a ionisation de flamme (290 ° C) et d’une
colonne capillaire HP 5 (30 m x 320 um x 0,25 um, Hewlett-Packard, Palo Alto, CA, USA).
Les courbes d'étalonnage ont été établies avec des molécules simples et des mélanges

d’HAPs.

4. ETUDE BACTERIOLOGIQUE

4.1. Mesures de la consommation d’oxygene

L’étude de l'impact des HAPs et de la bioremédiation sur l'activité a l'interface eau-
sédiment a été réalisée en mesurant a l'aide de microélectrodes a oxygene la distribution
verticale de la consommation d'oxygene. Ces microélectrodes a oxygene de type Clark
sont largement utilisées dans les études d'écologie microbienne (Revsbech, 2005). Les
micro-profils d'oxygene ont été réalisés avec une résolution en profondeur de 100 pm
en utilisant un micromanipulateur motorisé. La microsonde a oxygene a été
manuellement positionnée a la surface des sédiments et les données d’acquisition des
profils ont été contrélées par ordinateur (Planche 2).

La consommation d'oxygeéne des sédiments (SOC) a été estimée a partir des flux
d’oxygene dans la couche limite de diffusion en suivant la méthode de Rasmussen et
Jorgensen (1992). Les profils de la consommation d'oxygéne des sédiments ont été
estimés en utilisant le logiciel Profile (Berg et al, 1998). Pour chaque type de
microcosme, les profils verticaux de SOC ont été basés sur trois micro-profils d'oxygene
mesurés au début et a la fin de la période d’incubation des microcosmes (en fonction de

la manipulation).
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Ordinateur
{Profils d'oxygene)

Micro-manipulateur_§

Planche 2. Procédure de mesure de la consommation d’oxygene.

4.2. Estimation de la biomasse bactérienne par cytométrie en flux

v' Définition

La cytométrie en flux (CMF) est une méthode de dénombrement bactérien
complémentaire a celle du dénombrement en épifluorescence. Cette méthode présente
I'avantage d’étre plus pratique en termes de précision, de vitesse et de facilité
d'exécution. Elle permet une analyse individuelle multiparamétrique des cellules en
suspension liquide a une fréquence de I'ordre de 500 a 1000 événements par seconde en
routine.

v" Principe

Le cytometre en flux est un appareil permettant la quantification et la qualification
individuelle de cellules en fonction de leur taille, leur fluorescence (liés aux pigments
naturels ou aux marqueurs fluorochromiques) en réponse a une stimulation lumineuse
(dans notre cas un laser de 488 nm). Ainsi, cette technique nous donne simultanément
cinq informations a partir de l'analyse d'une méme cellule :

- sa taille relative (Forward Scatter-FSC) ;

- sa granularité relative ou complexité interne (Side Scatter-SSC) ;

- son intensité relative de fluorescence a différentes longueurs d'ondes (FL1, FL2, FL3).
La quantification des cellules consiste a déduire le volume analysé a partir de billes dont
on connait au préalable la concentration. Ces billes sont appelées Trucount (TC), et
représentent un nombre bien défini qu'on remet en suspension dans 500ul du liquide de

gaine (liquide de passage) utilisé pour les échantillons.
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v' Acquisition et traitement des données
La fonction « acquisition » est la fonction qui permet de collecter les données issues du
cytometre. La taille relative des cellules sera déterminée grace a la lumiere diffractée
aux petits angles, détectée sur le capteur Forward scatteur (FSC). La lumiére est
diffractée aux grands angles et proportionnelle a la granularité de la cellule, elle sera
détectée sur le capteur Side squatter(SSC). L’analyse consiste a lire un fichier de données
dans le logiciel CellQuest. Ainsi on passe d’une acquisition a une analyse avec l'option
acquisition-analyse. Pour I'analyse des données, il faut créer un cytogramme.
v’ Protocole d’analyse des échantillons

e Extraction des bactéries
L’extraction des bactéries dans les sédiments a été faite selon la méthode utilisée par
Duhamel et Jacquet (2006). Tout d’abord, les échantillons de sédiment (1 g de poids
humide) ont été fixés a la formaline (Concentration finale de 2%) puis 5 ul de Tween 80
(10%) plus 1 ml d’'une solution de pyrophosphate de sodium (10 mM) et 4 ml d'eau
MilliQ ont été ajoutés. Ensuite, les échantillons ont été traités par les ultrasons a trois
reprises pendant 1 minute dans un bain d'eau en agitant manuellement aprés chaque
minute. Les échantillons ont été ensuite centrifugés pendant 1 minute (800 x g). Le
surnageant a été filtré sur une membrane de 5 pm et dilué dans un tampon TE-buffer
490 pl.

e Cytométrie en flux
L’analyse des échantillons a été réalisée sur un cytometre Facs Calibur (Becton
Dickinson) et I'exploitation des données a été faite avec le logiciel CellQuest Pro. La
mesure des abondances bactériennes a été effectuée sur des échantillons fixés (formol
2%) et dont les acides nucléiques ont été marqués au SYBR Green-I (SYBR-I).
Le protocole optimisé utilisé pour I'analyse des échantillons par cytométrie en flux est

présenté dans le tableau 1.
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Tableau 1 : Protocole d’analyse des échantillons en cytométrie en flux.

Micro- Volumes (pl) Volume Vitesse Parametre Temps
organisme final (ul/min) d’analyse de d’acquisition
(ul) fluorescence (min)
Bactéries - X ml d’échantillon 350 12-15 FL1 2
- X pl du liquide de
gaine

- 20 pl d’'un mélange
de billes 1 pym et 2 um
-50 pul de billes TC

4.3. Diversité bactérienne (T-RFLP)

Les analyses moléculaires ont été effectuées a 'université de Pau et des pays de ’Adour
Equipe Environnement et Microbiologie (France).

La biodiversité bactérienne a principalement été abordée par T-RFLP (Terminal
Restriction Fragment Length Polymorphism), approche moléculaire d'écologie
microbienne.

La technique de T-RFLP donne une vision dynamique des communautés bactériennes
par I'analyse des fragments codant pour I’ARN ribosomique 16S en position terminale
qui permet par la suite d’obtenir un inventaire moléculaire sur leur diversité.

v" Extraction de 'ADN

Les extractions des ADN génomiques des sédiments ont été réalisées par Kit Ultra Clean
Soil DNA Isolation (MoBio) en suivant les recommandations du fournisseur. La T-RFLP
permet de mettre en évidence le polymorphisme de taille de fragments terminaux de
I’ARN 16S obtenus suite a la digestion avec des endonucléases de restriction. La
longueur de ces fragments de restriction varie d'une espéce a I'autre selon la position de
la séquence nucléotidique reconnue par 'enzyme.

v" Réaction de polymérisation en chaine (PCR)

Deux oligonucléotides constitués d’amorces universelles codant pour I'ARN 16S des
bactéries : 8F (5’-AGAGTTTGATCCTGGCTCAG-3’) et 1489R (5’-TACCTTGTTACGACTTCA-

3’) permettent d’obtenir une représentation des populations bactériennes.
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L’amplification est réalisée dans un thermo-cycler. La purification des produits PCR est
réalisée avec le Kit commercial: GFX PCR DNA and Gel Band Purification kit. Les
produits issus de l'amplification par PCR ont été digérés par l'endonucléase de
restriction Haelll.

v" Electrophorese capillaire

Les produits de digestion ont été séparés par électrophorese capillaire sur un
séquenceur (ABI Prism 310 genetic analyser, Applied Biosystem).

La migration sur gel des produits fluorescents entraine la séparation des fragments.

v' Analyse des profils T-RFLP

Les profils de T-RFLP ont été ainsi comparés par les Analyses Canoniques de
Correspondances (ACC) selon Fromin et al. (2002). Les ACC ont été réalisés par le

logiciel MVSP v3.12d software (Kovach Computing Service, Anglesey Wales).

5. ETUDE DE LA MEIOFAUNE

5.1. Détermination de la densité

v" Fixation et extraction de la méiofaune

L’extraction de la méiofaune, formée d’organismes dont la taille est comprise entre 1
mm et 0,04 mm et qui vivent a linterface eau-sédiment ou dans les premiers
centimetres des sédiments aquatiques, a été réalisée par la technique de lévigation-
tamisage (Vitiello et Dinet, 1979). Cette technique consiste a mettre I'échantillon dans
un cristallisoir contenant environ 1,5 litre d’eau et a le remuer plusieurs fois a la main
afin de mettre en suspension les organismes méiobenthiques. Apres 20 a 30 secondes de
décantation, I'eau de lavage est filtrée sur une série de tamis de mailles décroissantes (1
mm et 40 um). Le tamis de 1 mm de maille est destiné a retenir la macrofaune et les
grosses particules sédimentaires et celui de 40 pm a récupérer la nématofaune.
L’utilisation d’'un tamis de maille 40 pm permet d’éliminer les particules fines du
sédiment avec une perte minimale des organismes ne dépassant pas 1% de l'effectif
total (De Bovee, 1981). Le refus du tamis de 40 pm est récupéré dans un flacon et

conservé au formol neutre a 4%.

v" Coloration
L’échantillon conservé au formol est coloré par quelques gouttes d’'une solution aqueuse

de rose Bengale 24 heures, au moins, avant le tri. Le rose Bengale est un colorant vital
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qui colore sélectivement en rose la matiere organique vivante fixée par le formol (Guo et
al., 2001) ; cette coloration permet de distinguer aisément les organismes des particules
inertes (méiofaune morte, particules minérales etc.) non colorées.

v Numération

Le comptage de la méiofaune, facilité par la coloration au rose Bengale, a été effectué en
transvasant I’échantillon dans une cuve de Dollfus a fond quadrillé et présentant 200
cases de 5 mm de coté, séparées les unes des autres par des limites en relief empéchant
le déplacement des animaux lors du comptage. Toutes les cases ont été examinées par
une translation latérale de la cuve sur la platine d’'une loupe binoculaire de type WILD-
M3B.

Les résultats du comptage ont été ensuite consignés par taxon dans un tableau
préalablement préparé a cet effet. Les comptages de la méiofaune ont été effectués dans
le but de déterminer les effectifs moyens des principaux taxons (nématodes, copépodes,

polychetes) dans chaque type de microcosme (Planche 3).

C

Planche 3. Les trois principaux taxons de la méiofaune (N : nématodes; C: copépodes;
P : polychetes) (site web Internet 1).

5.2. Détermination de la structure de la nématofaune

5.2.1. Préparation des nématodes pour I'étude systématique

v' Traitement des nématodes par la glycérine

Tous les individus recensés dans chacun des replicats ont été utilisés pour la
détermination de la structure spécifique de la communauté nématologique. Les
nématodes sont au préalable traités par la méthode rapide au glycéro - éthanol (Guo et
al, 2001). Celle-ci consiste a immerger les animaux dans des coupelles de verre
contenant de I'eau glycérinée a 1 % (solution I). Les coupelles portant les références
correspondantes (date de prélévement, code du microcosme étudié ainsi que le nombre
des nématodes transférés) ont été placés dans un dessiccateur contenant du silicagel

ayant la capacité d’absorber 'alcool et I'’eau évaporée. Avant de placer les coupelles dans
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le dessiccateur, il est nécessaire de vérifier que tous les spécimens baignent dans la
solution. Apres 24 heures, temps nécessaire a 1'évaporation complete de l'alcool et de
I'eau, quelques gouttes d'une solution d’éthanol glycériné a 5 % (solution II) ont été
ajoutées a chacun des coupelles. Par la suite, ces derniers ont été de nouveau remis dans
le dessiccateur. L'évaporation lente de I'eau et de I’éthanol permet la substitution de
'eau par la glycérine. Cette technique a permis d'une part d’atténuer progressivement la
coloration due au rose Bengale (Kotta et Boucher, 2001) et d’autre part de monter les
animaux dans la glycérine pure, un fixateur qui a I'avantage de les décolorer et de bien

conserver leurs structures internes.
Solution (I) : 20 ml d’alcool a 95° + 1 ml de glycérine + 79 ml d’eau distillée.
Solution (II) : 95 ml d’alcool a 95° + 5 ml de glycérine.

v Montage provisoire

Apres I'évaporation compléte de I'eau et de I'alcool, les nématodes ont été placés au fond
d’une goutte de glycérine pure située au centre d'une lame en verre et a mi-distance de
deux bandes de papiers cigarettes. Ces derniéres, imprégnées dans une solution de
glycérine pure et distantes d’environ 3 cm, servent comme support pour la lamelle afin
d’éviter tout écrasement ou déformation des nématodes. La lamelle a été déposée
tangentiellement a la goutte de glycérine tout en évitant la formation des bulles d’air et
le déplacement des individus a la périphérie. Enfin, les lames, contenant chacune dix
nématodes au maximum et portant les références nécessaires, ont été stockées dans des

« boites a lames » maintenues horizontalement pour éviter I'’écoulement de la glycérine.

v" Observation microscopique

Un microscope de type Leitz Weltzlar HM-lux 3, équipé d'un tube a dessin et
préalablement étalonné, permet d’effectuer les mesures indispensables a la
détermination spécifique.

5.2.2 Détermination spécifique des nématodes libres marins

Le sous-échantillon de nématodes prélevé a été également utilisé pour I'étude
systématique en vue de déterminer la composition spécifique des peuplements de
nématodes libres. Les travaux taxinomiques en nématologie sont basés sur des criteres
morphométriques (Fig. 4). Les mensurations nécessaires pour lidentification des
especes décrites dans les guides faunistiques sont assez simples mais variés tels que

I’habitus, I'aspect cuticulaire, la structure et la position de 'amphide, la forme de la
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cavité buccale, la longueur et la disposition des soies céphaliques et la structure de
I'appareil copulateur du male. En plus, sept mesures sont nécessaires pour pouvoir
déterminer un spécimen donné (Tableau 2) :

e le diametre céphalique, mesuré a la base des soies céphaliques les plus longues ;

e le diametre au niveau du cardia (Fig. 4) ;

e le diametre maximal corporel (Fig. 4) ;

e le diametre anal chez la femelle et cloacal chez le male ;

¢ lalongueur oesophagienne, allant de I'extrémité antérieure jusqu’au cardia ;

¢ lalongueur caudale allant de I'anus jusqu’a I'extrémité caudale ;

e lalongueur totale allant de I'extrémité antérieure jusqu’a I'extrémité caudale.

esophagienne i

i T Longueur
Longueur totale
Diametre maximal
r
i
Lonmgueur totale A\ ) l.ung ueur btale

) Diametre maximal b -
n Longueur oesophagicnne

L.ongueur blale

¢
[ongzucur caudale Lonzueurcaudale

Fig. 4. Mesures nécessaires pour la détermination des indices a, b et c de De Man.

Les indices a, b et ¢ de De Man (Fig. 4), la position du collier nerveux (exprimée en
pourcentage de la longueur oesophagienne), la position de l'orifice excréteur ainsi que
celle de la vulve (V %), exprimée en pourcentage de la longueur totale chez les femelles,
permettent une meilleure détermination spécifique et une comparaison entre les
spécimens de méme espece (Fig. 5, Tableau 3).

La détermination des espéces nématologiques a imposé le plus souvent le recours a
plusieurs documents éparpillés dans la littérature scientifique : «check-list» de Gerlach
et Riemann (1974; 1973) et plusieurs ouvrages (Platt et Warwick, 1983; Platt et
Warwick, 1988; Warwick et al.,, 1997).

63



PROCEDURES EXPERIMENTALES

Tableau 2: Principaux caracteres morphologiques des nématodes et typologie

permettant leur identification (Mouawad, 2005).

Caracteres morphologiques Typologie

Cuticule - Lisse, striée, ponctuée

- Ornementation homogene ou

hétérogene
Proportion du corps - Rapports a, b, c de De Man *
Soies sensorielles - Nombre, longueur et arrangement
Amphides - Forme (nombreuses variantes)
Cavité buccale - Taille, présence ou absence de dents
Tube digestif - Taille et forme du bulbe digestif
Systéme reproducteur - Taille et forme des spicules et du
gubernaculum

- Présence ou absence des papilles

précloacales
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Fig. 5. Caractéristiques générales d'un nématode marin libre. A, vue latérale d’'un male.
B, vue latérale d'une femelle In Platt et Warwick (1983). A : male, B : Femelle.
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Tableau 3: Mesures indispensables a la détermination d’'une espece de nématodes

libres. * : mensurations indispensables (d'apres Beyrem, 1999).

Sexe Male Femelle
Longueur totale (um) * *
Diametre maximal * *
Diameétre céphalique * *
Diametre au niveau du cardia * *
Diametre anal (A) * *
Longueur caudale (Q) * *
Longueur oesophagienne * *
Longueur du cardia * *
a: Longueur totale / Diametre maximal * *
b : Longueur totale / Longueur oesophagienne * *
c : Longueur totale / Longueur caudale * *
Q / A: Longueur caudale / Diametre anal * *
Longueur des spicules *

Longueur des spicules / Diameétre anal *

Longueur des spicules / Longueur caudale *

Nombre et position des papilles copulatrices *

Position de la vulve (%) *
Position de 'amphide par rapport a I'extrémité * *
antérieure

Largeur de 'amphide par rapport au diametre * *
correspondant

Largeur de 'amphide / Diameétre correspondant (%) * *
Nombre et disposition des soies céphaliques * *
Longueur des soies somatiques * *
Position du pore excréteur (%) * *
Position du collier nerveux * *
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5.2.3. Indices de diversité et structure spécifique de la nématofaune

Plusieurs indices ont été utilisés pour évaluer la diversité spécifique des peuplements
nématologiques :

v' Dominance d’une espéce dans un microcosme donné :

D = Nombre total d’individus de cette espéce dans un microcosme donné
Nombre total de nématodes dans ce microcosme

S-1
LogN

v Richesse spécifique d= (Margaleff, 1957)

Avec:
S : Nombre total d’espéces recensées au sein du peuplement nématologique.
N : Nombre total d’'individus présents dans I’échantillon.

v" Indice de diversité de Shannon (H’) (Shannon et Weaver, 1963) :

ni ni
H=->—Log, — pouri=12a8$
N ) N p
Avec:

S :nombre d’especes
% : Abondance relative de l'espéce de rang i
n;: effectif de l'espéce de rang i
N : effectif total
v' Régularité ou équitabilité (Pielou, 1966) :
HY

r= Log, S

Avec:

H’ : indice de diversité de Shannon-Weaver

S : nombre total d’especes de nématodes.

6. TRAITEMENT STATISTIQUE DES DONNEES

6.1. Analyses univariées

La plupart des analyses statistiques des données suivent la méthode standard d’analyse
des communautés décrites par Clarke (1993) et Clarke et Warwick (2001). Des indices
d’analyses univariées ont été considérés : I'abondance nématologique totale (I), le

nombre d’espéces (S), la diversité (indice de diversité de Shannon, H’), la richesse
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spécifique (d) et I'équitabilité (J’). Ces indices ont été calculés pour chaque microcosme.
Le test Anova a un critere de classification (Anova 1) ou le test de Kruskall-Wallis (en cas
de non homogénéité des variances) ont été utilisés pour mettre en évidence une
différence significative globale entre les différents microcosmes et ceci pour chacun des
indices considérés. Les traitements montrant des différences significatives dans leurs
indices par rapport au témoin ont été identifiés par le test de la différence significative
de Tukey (Tukey HSD) utilisé dans des comparaisons multiples entre le microcosme

témoin et ceux contaminés.

6.2. Analyses multivariées

Les analyses multivariées ont été effectuées avec le logiciel PRIMER (Clarke et Gorley,
2001). Le coefficient de similarité de Bray-Curtis (Bray et Curtis, 1957) a été utilisé pour
construire la matrice de similarité entre les différents microcosmes. Le test d’analyse de
similarités (ANOSIM) (Clarke, 1993) a été employé pour mettre en évidence I'existence
d’éventuelles différences significatives entre les communautés dans les différents
microcosmes traités. La procédure SIMPER (similarity percentages) a été utilisée pour
déterminer la contribution de chaque espece a la dissimilarité de Bray-Curtis moyenne
entre le contrdle et les microcosmes traités. Pour l'analyse statistique de la structure des
communautés de nématodes, les abondances relatives des nématodes ont été
transformées avec arcsin (x*0.5) pour obtenir une distribution normale des données
(Legendre et Legendre, 1998). Les analyses multivariées des données ont été réalisées
par le logiciel MVSP v3.12d software (Kovach Computing Service, Anglesey Wales). Les
analyses en composantes principales (ACP) ont permis de voir 'influence des HAPs et de

différentes techniques de bioremédiation sur les communautés nématologiques.
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CHAPITRE III : EFFETS D’UNE SEULE

MOLECULE DE HAP

Partie A : APPLICATION A DES SEDIMENTS CONTAMINES
PAR UNE FAIBLE DOSE D’ANTHRACENE

I. INTRODUCTION

La présence dans les sédiments marins de micropolluants ubiquistes et persistants
comme les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) pose de réels problémes
environnementaux (Choi et Oris, 2003). En effet, leur transformation et (ou) leur
élimination dans le milieu marin apparaissent d’autant plus difficiles que ces derniers
montrent une certaine résistance a la dégradation par les bactéries indigenes en raison
de leur faible biodisponibilité et de leur toxicité vis-a-vis de nombreux microorganismes
(Maciorowski et al., 1980; El-Alawi et al., 2002). Ainsi, depuis plusieurs années, de
nombreux travaux se sont intéressés a évaluer la toxicité des HAPs sur les organismes
benthiques et a proposer des méthodes efficaces de décontamination de sites pollués
par des techniques de biorémediation (Miyasaka et al, 2006). Cependant, trés peu
d’études se sont intéressées a la toxicité de I'anthracene sur les bactéries bien que ce
composé soit omniprésent dans I'environnement aquatique et signalé comme premier
HAP connu par sa photo-toxicité pour les bactéries luminescentes (Bowling et al., 1983).
Plusieurs travaux réalisés en Méditerranée ont montré que les sédiments y sont
contaminés par les HAPs (Louati et al., 2001; Ben Said et al., 2010) mais aucun d’entre
eux n'a été consacré au suivi de l'effet de I'anthracéne sur les communautés des
nématodes libres qui constituent un outil biologique pertinent dans la biosurveillance
des écosystemes cotiers (Mahmoudi et al., 2005 ; Gyedu-Ababio et Baird, 2006).

La premiére partie de ce travail sera consacrée a l'impact d'une contamination
sédimentaire par l'anthracene a faible dose (1ppm) sur l'activité a l'interface eau-
sédiment (microélectrodes a oxygene), la biomasse (cytométrie en flux) et la diversité
(T-RFLP) des communautés bactériennes de la lagune de Bizerte. La biorémediation a

été réalisée par biostimulation par ajout d’éléments nutritifs (70 mg.kg?! NaNos ; 35
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mg.kgl KH2PO4) et également par combinaison de la biostimulation a la
bioaugmentation, en utilisant une souche bactérienne (Acinetobacter sp.) capable de
dégrader les HAPs, isolée a partir des sédiments contaminés de la lagune de Bizerte (Ben
Said et al,, 2008). Ces travaux ont conduit a la redaction d’une publication (P1) intitulée
«Microbial community responses to bioremediation treatments for the mitigation
of low-dose anthracene in marine coastal sediments of Bizerte lagoon (Tunisia) »

publiée par Environmental Science and Pollution Research (2013, 20 :300-310).

Ensuite, nous mettrons 'accent sur I'impact de I'anthracene a faible dose (1ppm) afin de
comparer trois stratégies de bioremédiation : la biostimulation par ajout de sels
nutritifs, la bioaugmentation par utilisation d’'une souche bactérienne capable de
dégrader les HAPs isolées de ces mémes sédiments (Ben Said et al, 2008) et la
combinaison de la biostimulation et de la bioaugmentation. L’objectif de cette deuxieme
partie était d’évaluer les effets de la bioremédiation sur les nématodes libres marins en
termes de densités et de composition spécifique. Les résultats obtenus ont fait I'objet
d’un article (P2) intitulé «Impacts of bioremediation schemes for the mitigation of a
low-dose anthracene contamination on free-living marine benthic nematodes» qui

a été soumis pour publication a la revue Ecotoxicology.

L’objectif de cette partie A était donc de simuler au mieux les conditions observées in
situ pour la contamination des sédiments par cette molécule d'"HAP afin d’appréhender
les effets d'une faible dose d’anthracéne sur les bactéries et les nématodes en termes de
biomasse, densité et structure. Les sédiments de la lagune de Bizerte présentent une
faible contamination par I'anthracene et ce méme dans les zones polluées (Mzoughi et
al., 2002; Trabelsi et Driss 2005; Louiz et al., 2008). Ils constituent donc une matrice de

choix pour ce genre d’études.
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Abstract

Purpose
The main goals of this study were to investigate i) the behavior of microbial
communities in response to low dose bioavailable anthracene addition in lightly
contaminated sediment from Bizerte Lagoon and ii) the effects of bioremediation
treatments on microbial biomass, activity and community structure.

Methods
Sediment microcosms amended with 1 ppm anthracene were incubated in triplicate
during 30 days. Biostimulation (addition of nitrogen and phosphorus fertilizer), and
bioaugmentation (inoculation of a hydrocarbonoclastic bacterium) were used as
bioremediation treatments. Bacterial biomass was estimated using flow cytometry.
Sediment oxygen consumption was measured with oxygen microelectrodes. Bacterial
community structure was assessed by molecular fingerprints (T-RFLP) analysis.

Results
Anthracene contamination resulted in a significant reduction of bacterial abundance
with an impact on cell integrity. Concomitantly, sediment oxygen consumption was
strongly inhibited. Correspondence analysis on T-RFLP data indicated that bacterial
community structures from anthracene contaminated microcosms were different from
that of the control. Interestingly, the changes observed in microbial biomass, structure
and activities as a result of anthracene contamination were not alleviated even with the
use of biostimulation and combination of biostimulation and bioaugmentation strategy
for anthracene bioremediation. Nevertheless, both treatment methods resulted in
different community structures relative to the contaminated and control microcosms
with the appearance of distinct populations.

Conclusion
Anthracene spiking severely affected the microbial communities, suggesting dominance
of non tolerant populations in this lightly contaminated sediment. Although
biostimulation and/or bioaugmentation treatments did not alleviate the anthracene
toxic effects, the changes observed in microbial population and structure suggest that
the proposed treatments might be promising to promote bacterial growth. Further
works are still required to propose a more efficient strategy to stimulate biodegradation

that takes into account the complex interactions between species for resource access.
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1. Introduction

Pollution of coastal marine ecosystems by polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) is a
ubiquitous environmental problem (Tam et al. 2001). Polycyclic aromatic hydrocarbons
are present in petroleum and formed during the incomplete combustion of almost any
organic material (Atagana 2006). These compounds are considered hazardous because
of their cytotoxic, mutagenic, and carcinogenic effects (Samanta et al. 2002). Petroleum
hydrocarbons have been shown to affect life-history parameters (Bridges et al. 1994)
and immune systems (Tahir et al. 1993) of benthic organisms, as well as the structure of
entire benthic communities (Nance 1991). Significant toxicological effects of PAHs on
macrobenthic organisms have been observed at concentrations below 1 mg-PAH /kg dry
sediment (e.g. Long 1992), while in polluted sediments meio- and microbenthic
communities were not significantly influenced by the addition of sublethal
concentration of PAHs (0.3- 3 mg kg1) (Carman et al. (1995). Similarly, PAHs have been
found to exhibit rather low toxicity toward sediment microbial activity (Myers et al.
1994), even at high concentrations (Bauer and Capone 1985).

Anthracene belongs to anthropogenic pollutants recommended for investigations by the
US Environmental Protection Agency (Dabestani and Ivanov 1999) because of its high
toxicity and wide occurrence in the environment. Anthracene is a three fused aromatic
rings PAH, present in terrestrial and aquatic ecosystems primarily as a result of run-off
from former wood-treating operations and coal gasification plants, and as a result of
other types of petrochemical pollution (Brenner et al. 2002, Mueller et al. 1989).
Anthracene was the first PAH for which phototoxicity was reported in aquatic systems
(Bowling et al. 1983) and anthracene has been used as a representative phototoxic PAH
(Kochevar et al. 1982). This molecule is known to be phototoxic to the luminescent
bacterium Vibrio fischeri (El-Alawi et al. 2001, McConkey et al. 1997). Nevertheless,
growth and activities of the bacterium were not affected by addition of photomodified or
intact anthracene for concentrations up to 4 mg L-1 (El-Alawi et al. 2002).
Bioremediation has been recognized as an attractive decontamination strategy for a
variety of polluted environments. The degradation of PAH by microorganisms depends
to a large extent on their molecular weights among many other factors (Weissenfels et
al. 1990). Two major bioremediation schemes have been proposed, biostimulation and
bioaugmentation (Miyasaka et al. 2006). Biostimulation is defined as addition of various

forms of rate limiting nutrients and electron acceptors such as phosphorus, nitrogen,
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oxygen, or carbon in order to increase the population or activity of naturally occurring
microorganisms available for bioremediation. Bioaugmentation is the addition, to the
polluted environment, of microorganisms that can biotransform or biodegrade
contaminants. The added microorganisms can be new for the environment or already
observed on site. These techniques of bioremediation provided contrasting results in
PAH biodegradation depending on the type of PAH and the sediment composition (Yu et
al. 2005).

Polycyclic aromatic compounds are hydrophobic and readily adsorbed onto particulate
matter, therefore, sediments represent the ultimate sinks and elevated concentrations
have been recorded in coastal environments (Hughes et al. 1997, James 2002). As many
Mediterranean coastal lagoons, the Bizerte lagoon (Tunisia) is a polluted ecosystem
subject to both urbanization and industrialization (cement works, metallurgical
industry, boatyard, tire production factories), as well as naval and commercial shipping
harbors. Runoff and discharges of urban and industrial wastes lead to significant
pollution of sediments by anthracene and others PAHs (Louiz et al. 2008, Trabelsi and
Driss 2005), pollution that promotes to the co-selection of strains able to cope with
multiple contaminants (Ben Said et al. 2010). The aim of the present study was firstly to
investigate the behavior of microbial communities in response to low dose bioavailable
anthracene addition (1ppm) in lightly contaminated (4ppm) sediment from Bizerte
Lagoon. Secondly, the effect of bioremediation treatments on microbial biomass, activity
and community structure was investigated. Bioremediation schemes tested included
biostimulation and the combination of biostimulation and bioaugmentation by the
inoculation of a marine PAH-degrading bacterium, Acinetobacter sp., previously isolated

from Bizerte lagoon sediment.

2. Materials and methods

2.1. Site description and sampling

Bizerte lagoon, the third important lagoon in Tunisia, is located in an economically
important area in the north Tunisia (Fig. 1). It is a 150 km? surface area depression
known for its geostrategic position since it is connected to the Mediterranean Sea by a
straight channel (Louiz et al. 2009). Sediment was collected by scuba diving from one
site (Echaraa) located in the low contaminated part of the lagoon (Ben Said et al. 2010,

Trabelsi and Driss 2005). Handcores of 10 cm?* were used to a depth of 15 cm to transfer
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sediment into a bucket. On return to the laboratory, sediments were homogenized by
gentle hand stirring with a large spatula before microcosm setup and contamination.

Buckets and spatula were all acid rinsed before use.

[‘5 Mediterranean Sea
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Fig.1. Map of the Bizerte lagoon (Northern Tunisia) with the (@) sampling site
(Echaraa). Arrows indicate streams.

2.2. Microcosm set-up

Microcosms consisted of 1600 ml glass bottles. One control and three treatments were
set up. Contaminated microcosms (C) were gently filled with 200 g (wt) of homogenized
sediment (100 g of natural sediment and 100 g contaminated sediment) topped up with
1L of filtered (1 um) natural lagoon water at 30 PSU. Sediment used for contamination
was first alternately frozen (-80°C) and thawed three times to defaunate it (Gyedu-
Ababio and Baird 2006), and then it was wet sieved to remove the larger particles (>63
pum). Stock solution of high purity anthracene (100 mg L-1) (Sigma-Aldrich Chemical A8,
920-0), was dissolved in acetone. Next, 2 ml of the anthracene solution was added into
the sediment slurry and shaken overnight to let the PAH adsorbed onto the sediments.
Final concentration of anthracene in sediment was 1 ppm. Control consisted of

uncontaminated and defaunated sediment (T). Each bottle was stoppered with a rubber
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bung with two holes and aerated via an air stone diffuser. Air flux was filtered on 0.2 pm
to prevent contamination. All microcosms were performed in triplicates and incubated
for 30 days in laboratory at room temperature (20-22°C).

Bioremediation treatments were started one day after anthracene contamination.
Biostimulation (CBS) was achieved by amending two types of slow-release particle
fertilizers 70 mg kg! of nitrogen fertilizer (NaNO3z) and 35 mg kg1 of phosphorus
fertilizer (KH:PO4) using the protocol of Jacques et al (2008). Biostimulation-
Bioaugmentation (CBS + BA): was achieved by adding the bacterium Acinetobacter sp
strain isolated from Bizerte polluted sediments (Ben Said et al. 2008). The strain was
previously grown in 50 ml of LB Broth. After 1-week cultivation, cells were harvested by
centrifugation at 10,000 g for 15 min at 42C. Cells were suspended in nutrient solution
and introduced into the microcosms previously amended with nutrients (nitrogen and
phosphorus fertilizer). The initial inoculum was 5.30 x 108 cell ml-1. After bacterium
inoculation and nutrient addition, sediment was agitated for half an hour for

homogenization.

2.3. Flow Cytometry measurements

The method of bacteria extraction from sediment was derived from the protocol of
Duhamel and Jacquet (2006). Sediment samples (1 g wet wt) were fixed with formalin
(2% final concentration) then 5 pl Tween 80 (10%) +1 ml sodium pyrophosphate
solution (10 mM) + 4 ml MilliQ water were added. The samples were then sonicated 3
times for 1 min in a water bath and shaken manually after every minute. The samples
were then centrifuged 1 min (800 xg), filtrate supernatant on a 5 um membrane and
were diluted in TE-buffer 490 pl TE (pre-filtered across 0.02 pm). For the enumeration
of heterotrophic bacteria, cells were stained with the nucleic acid stain SYBR Green I
(Marie et al. 1997). Working stocks of SYBR Green I (10-3 of the commercial solution,
Molecular Probes) were freshly prepared on the day of analysis and then 2.6% at final
concentration of work solution was used to stain bacteria sample incubated at 4°C for
15 min before analysis. The stained bacterial cells, excited at 488 nm, were enumerated
using side scatter (SSC) and green fluorescence (FL1) at 530 nm. Fluorescent beads
(1um and 2 pm, Polysciences, Inc., War- rington, PA, USA) were added to each sample as
an external standard. True count beads (Becton Dickinson, San Jose, CA) were added to

determine the volume analyzed. Samples were analyzed with a FACSCalibur flow
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cytometer (Becton Dickinson, San Jose, CA, USA), equipped with a 15mW argon ion laser
emitting at 488 nm for excitation. Data analyses were carried out with CellQuest Pro 5

software obtained from BD Biosciences (San Jose, CA, USA).

2.4. Oxygen microsensor measurements

2.4.1. Oxygen microsensor

Oxygen concentration was measured using a Clark type oxygen microelectrode
(Revsbech 1989) manufactured by Unisense (Denmark). These Clark-type oxygen
microsensors are largely used in microbial ecology studies and contain a guard
electrode to prevent internal oxygen consumption (Revsbech 2005). The electrode had a
90% response time lower than one second and a stirring sensitivity of 1%. Oxygen
microprofiles were performed with a depth resolution of 100 pm using a motor-driven
micromanipulator. The oxygen microprobe was manually positioned at the sediment
surface, profiling and data acquisition were then controlled by computer. Linear
calibration of the microprobe was determined from the electrode readings in air-
saturated water above the sediment and in the anoxic part of the sediment. Oxygen
concentration in air-saturated water was calculated from the solubility equation

according to Garcia and Gordon (1992).

2.4.2. Diffusive oxygen flux calculation
Diffusive oxygen fluxes (J) were calculated from the steady-state oxygen profiles using
Fick’s first law of one-dimensional diffusion, written as (Eq. 1):

6C(z)

] = —Do X oz

where Do denotes the oxygen diffusion coefficient in water (Broecker and Peng 1974), C
is the oxygen concentration, z is the depth and 8C(z) /&z the oxygen gradient in the
diffusive boundary layer. Sediment oxygen consumption (SOC) was estimated from O
flux in the diffusive boundary layer according to Rasmussen and Jorgensen (1992).
Depth profiles of SOC were estimated by using the software PROFILE (Berg et al. 1998).
In this procedure the rate of net consumption as a function of depth was calculated from
steady-state oxygen microprofiles. The procedure is based on a series of least square fits
of the second Fick's law to the measured steady-state oxygen profiles, followed by

comparisons of these fits through statistical F-testing. Thus, the simplest consumption
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profiles are objectively selected, which reproduce the measured concentration profiles
within the chosen statistical accuracy. More details of the procedure can be found in
Berg et al. (1998).

Porosity (¢) in the top millimeters was assumed to be constant and equal to 0.8.
Sedimentary diffusion coefficient (Ds) was estimated from the diffusion coefficient in
water (Do) according to the relation of Ullman and Aller (1982) (Eq.2):

Ds = ¢? x Do

For each microcosm, SOC vertical profiles were based on three oxygen microprofiles

that were measured after 4 days and 30 days of incubation.

2.5. T-RFLP Analysis

Mixed community DNA was extracted directly from sediment microcosms using an Ultra
Clean® Microbial DNA Isolation DNA Kit (MoBio Laboratories, CA) by following the
manufacturer’s protocol. Genes encoding 16S rRNA were PCR amplified from extracted
samples using primers 8F (5-AGAGTTTGATCCTGGCTCAG-3') and 1489R (5'-
TACCTTGTTACGACTTCA-3"). Primer 8F was fluorescently labeled with TET (5-
Tetrachloro-fluorescein E.SG.C.; Cybergene Group, France). PCR and T-RFLP analysis
were carried out as described previously (Ben Said et al. 2010) using the Taq DNA
polymerase (Eurobio). The fluorescent PCR products were cleaned using GFX PCR DNA
and Gel Band Purification kit (Amersham-Pharmacia) and 10 pL of purified product was
digested separately with 3U of enzyme Haelll and Hinfl for 3 h at 37 °C (New England
Biolabs). One microlitre of restriction digests were then mixed with 20 pL of deionized
formamide and 0.5 pL of a TAMRA-labelled Gene scan 500 bp internal size standard
(Applied Biosystems), denatured for 5 min at 95 °C and immediately transferred to ice.
Samples were loaded onto an ABI PRISM 310 automated genetic analyser (Applied
Biosystems). T-RFLP profiles (T-RFs) were aligned by identifying and grouping
homologous fragments and normalized by calculating relative abundances of each
terminal-restriction fragment (T-RFs) from height fluorescence intensity of each T-RF as
described in Pringault et al. (2008). For statistical analysis, T-RF heights of the three

microcosm replicates were averaged.
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2.6. Statistical analysis

One-way analysis of variance (ANOVA or Kruskal-Wallis tests) was used to test for
overall differences between controls and treatments and the Tukey HSD multiple
comparisons test was used in pairwise comparisons of treatments and control. In all the
above statistical significance, testing a significant difference was assumed when p<0.05.
For the statistical analysis of bacterial community structure, relative abundances of T-
RFs have been transformed with arcsin (x0.5) according to Legendre and Legendre
(1998) to get a normal distribution of the data. Correspondence Analyses (CA) were
then performed with MVSP v3.12d software (Kovach Computing Service, Anglesey
Wales).

3. Results

3.1. Bacterial abundance

Anthracene spiking resulted in significant differences in the benthic bacterial
abundances relative to the control microcosms (Fig.2). After 30 days of incubation,
bacterial abundance in T microcosms averaged 4.57+0.89x107 cells cm3. Anthracene
contamination had a strong impact on bacterial biomass which was significantly
reduced in all contaminated microcosms. In C microcosms, bacterial abundance
(1.56%0.31x107 cells cm3.) was almost three times lower than in T microcosms. Similar
strong reduction was observed for CBS and CBS+BA microcosms. Interestingly,
biostimulation (CBS) and biostimulation coupled with bioaugmentation (CBS + BA)
resulted in similar (p< 0.05) bacterial biomass relative to the C microcosms
(1.79£0.69x107 cells cm3 and 1.89+0.73x107 cells cm3, respectively) (Fig.2).

The cytograms of the T microcosms clearly showed three distinct populations on the
basis of Nucleic Acid content (NA) and the side scatter: NA1 (82+4%), NA2 (10+3%) and
NA3(8+3%), with a positive growth (Fig. 3). Anthracene contamination resulted in the
strong reduction of NA2 (3+2%), indicating inhibition of the bacterial growth for this
population. Interestingly, biostimulation as well as combination of biostimulation and
bioaugmentation resulted in similar cytograms as those observed in C microcosms with
dominance of two distinct populations (NA1 and NA3). Nevertheless, in CBS and CBS+BA
microcosms two sub-populations were observed in NA1, suggesting the presence of

different populations as compared with the C microcosms. In addition, in all
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contaminated microcosms the cytograms revealed high concentration of organic matter,

indicating cell lysis induced by anthracene addition.

Bacterial biomass (x10” cell cm®)

T Cc CBS CBS+BA

Microcosms

Fig. 2. Bacterial abundance (average * standard deviation) counted by flow cytometry in
the sediment of different microcosms (T: uncontaminated, C: contaminated, CBS:
biostimulation, CBS + BA: biostimulation and bioaugmentation). Numbers indicate the
average number (* standard deviation) of T-RFs observed in each microcosm.
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Fig. 3. Cytograms in contour plot of bacterial populations in the different treatments (T:
uncontaminated, C: contaminated, CBS: biostimulation, CBS + BA: biostimulation and
bioaugmentation). The abscissa indicates the fluorescence intensity (FL 1) of cells
stained with SYBR Green I. The ordinate indicates the relative granularity (SSC) of cells.
1 and 2 um= calibration beads; TC = Trucounts; NA: Nucleic Acid.
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3.2. Sediment Oxygen Consumption

Oxygen consumption was measured 4 days after the microcosm settlement and after 30
days of incubation. At the beginning of the experiment, maximum oxygen penetration
ranged from 0.22 to 0.38 c¢m, maximum penetration was observed in CBS+BA
microcosms whereas minimum were observed in T microcosms (Fig. 4). Sediment
oxygen consumption profiles were relatively similar in all microcosms, with a maximum
value observed at the sediment surface and a second peak at the maximum oxygen
penetration corresponding to the oxygen demand for the oxidation of reduced
compounds. Sediment oxygen consumption rates (Fig.5A) were similar in all
microcosms with average rate of 1.25 nmol * 0.28 02 cm? min-l. After 30 days of
incubation, oxygen penetrated deeper in the sediment irrespective of the treatment. In T
microcosms, the maximum oxygen penetration averaged 0.6 cm, while for all
contaminated microcosms oxygen penetration was significantly (p<0.05) higher
reaching 0.8 cm (Fig. 4). No significant difference was observed between contaminated
microcosms. Interestingly, anthracene spiking resulted to a total inhibition of oxygen
consumption at the sediment surface while for T microcosms surface activity was
roughly similar as initially observed (0.14 nmol Oz cm-3 s1 vs 0.12 nmol Oz cm3 s°1,
respectively). The strong inhibition of oxygen consumption by anthracene resulted to a
significant decrease of sediment oxygen consumption (p<0.05) relative both to the
control (T) and to the rate measured at the beginning of the incubation (Fig. 5A). On
average, rates measured at the end of incubation in anthracene microcosms represented
only 25-30% of the areal rates measured in T microcosms. As observed for bacterial
biomass, both bioremediation treatments have no significant impact on oxygen
consumption relative to the C microcosms; areal rates were not significantly different
(Fig. 5A). Differences observed for sediment oxygen consumption between treatments
were not explained by changes in total organic carbon since concentrations were

roughly similar at the end of incubation in all microcosms (Fig. 5B).
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Fig. 4. Microprofiles oxygen (squares) and oxygen consumption (line) in the sediment of
different treatments (T: uncontaminated, C: contaminated, CBS: biostimulation, CBS +
BA: biostimulation and bioaugmentation). Solid squares and lines represent the oxygen
concentration and oxygen consumption after 4 days, respectively. Open squares and
dotted lines represent the oxygen concentration and oxygen consumption after 30 days
incubation of microcosm, respectively.
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Fig. 5. Sediment oxygen consumption and total organic carbon as a function of the
different treatments (T: uncontaminated, C: contaminated, CBS: biostimulation, CBS+BA:
biostimulation and bioaugmentation). (A) Oxygen fluxes at the sediment/water interface
after 4 days (white bars) and 30 days (black bars) of incubation (average * standard
deviation). (B) Percentages of total organic carbon after 30 days of incubation (average
* standard deviation).
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3.3. Bacterial community structure

At the end of incubation, T-RFLP profiles showed an average species richness (S)
between 70 *10 and 85+12 T-RFs (Fig. 2), the lowest was observed in anthracene
contaminated microcosms (C) while control microcosms (T) showed the highest (Fig.2).
The correspondence analysis (CA), based on T-RFLP fingerprints (Fig. 6), explaining
more than 80% of the distribution (53.3 and 27.5% for axis 1 and axis 2, respectively)
showed that bacterial communities from anthracene contaminated microcosms were
separated from the control according to axis 1 while the bacterial communities of the

contaminated microcosms (C, CBS, CBS+BA) were distributed along axis 2.

T20
CBS
A T15
41,0
+05
<
Te]
) 15 10  -05 05 1.0 1.5 2.0
| : | A : ! i |
> c A
E
< 105 T
+-1.0
A
CBS+BA T-15
12

Axis 1 (53.3%)

Fig. 6. Correspondence Analysis (CA) of the microbial communities based on T-RFLP
data (16S rRNA genes) as a function of the different treatments after 30 days of
incubation (T: uncontaminated, C: contaminated, CBS: biostimulation, CBS+BA:
biostimulation and bioaugmentation). The data analyzed correspond to the average for
triplicate samples of Haelll and Hinfl-digested 16S rRNA genes yielding 5-end T-RFLP
patterns.
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Among the different T-RFs observed, some T-RFs were detected in all microcosms with
relative abundance >1%, 33,177, 192, 274 bp (Haelll) and 116, 307, 331, 340 bp (HinfT).
In contrast, relative abundance of specific T-RFs was subjected to changes as a function
of the microcosm treatment. For example, T-RF 194 (Haelll) showed a relative
abundance of 5 % in anthracene microcosms while in T microcosms, its relative
abundance was <1%. In contrast T-RF 269 (Haelll) and 232 (Hinfl) had a relative
abundance >5% in T microcosms and < 1% in anthracene microcosms, irrespective of
the bioremediation treatment. Interestingly the T-RFs 255 (Haelll) which could be
related to members of the Acinetobacter genera, genera from which the strain added in
the bioaugmentation treatment belongs, was found the most abundant in CBS+BA
microcosms with a relative abundance of 2.1% while it represented 0.3, 0.2 and 0.1% in

the C, CBS and T microcosms respectively.

4. Discussion

Using a microcosm approach, we observed significant effects of anthracene on microbial
biomass, activity and community structure despite the relative low concentration of
anthracene added (1 ppm). Anthracene concentration in the studied sediment was
around 4 ppm (unpublished results). As a consequence, the spiked concentration
represented a small enrichment of the in situ concentration. Nevertheless, effects of this
low contamination were obvious for the microbial community suggesting that the in situ
anthracene contamination of the studied sediment did not allow the dominance of
tolerant anthracene populations as it can be observed in polluted environments
(Carman et al. 1995, Paisse et al. 2010). Impact of pollutant on benthic organisms
depends on its bioavailability. A pollutant can be in high concentration in a polluted
system but moderately impact the microbial community because of strong adsorption
onto particles decreasing its potential toxic effects (Talley et al. 2002). Anthracene is
largely associated with organic particles in sediments decreasing its bioavailability
(Talley et al. 2002). Nevertheless, our results suggest that the low anthracene
concentration added was sufficient to induce significant changes in biomass and
structure suggesting thus that the spiked anthracene was bioavailable for
microorganisms in the experimental conditions imposed.

Analysis by flow cytometry showed that anthracene had a significant effect on bacterial

abundance with inhibition of the population NA2 identified from acid nucleic content
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(Fig. 3). The decrease in bacterial abundance can be explained by the inhibition of
bacterial growth of non adapted populations. In addition, cytograms of contaminated
microcosms showed that cell integrity was strongly impacted. Anthracene is considered
toxic, but toxicology data specific to anthracene is uncommon, or somewhat conflicting.
Dean-Ross et al. (2001) state that anthracene is neither genotoxic nor carcinogenic, but
is a threat to the environment because of its toxicity to aquatic life, especially through
photo-induced toxicity which was confirmed by El-Alawi et al. (2002) who showed that
anthracene is very toxic in the presence of ultraviolet radiation for luminescent bacteria.
In the present study, the photo toxicity of anthracene can be excluded because
microcosms were incubated in laboratory conditions, under free UV and solar
radiations. Therefore, we measured the direct toxicity of anthracene on indigenous
bacteria in marine coastal sediments. Flores et al. (2010) observed growth inhibition
upon anthracene contamination (IC50 6 ppm) of microbial consortium isolated from
polluted sediments. They suggested that the toxic effects of anthracene is due to the
accumulation and mutagenic activity of anthracene, similar to the effects induced by
polycyclic aromatic hydrocarbons on Salmonella strain YG1041 (Kummrow et al. 2006).
Anthracene has a high octanol-water partition coefficient (log Kow = 4.1), and therefore
can readily adsorb onto organic phases such as the phospholipids of bacterial
membranes (Flores et al. 2010). This interaction provokes a hydrophobic region inside
the bacterial membrane, which can act as a reservoir for anthracene accumulation (Bugg
et al. 2000) enhancing its potential toxic effects.

Impact of anthracene on microbial biomass can also strongly change the sediment
oxygen consumption since heterotrophic bacteria play a key role in the mineralization of
the organic matter. The use of oxygen microelectrodes offers the possibility to
determine with high vertical resolution the sediment oxygen consumption, proxy of the
organic matter mineralization under aerobic conditions (Viret et al. 2006). After 30 days
of sediment contamination, anthracene had a strong impact on sediment oxygen
consumption (Fig. 5) with a complete inhibition of the oxygen consumption in the first 5
mm (Fig. 4), the oxygen consumption observed around 8 mm depth corresponding to
the oxygen demand (biotic and abiotic) for the oxidation of reduced compounds.
Inhibition of sediment oxygen consumption was demonstrated for various pollutants
such as atrazine (Laursen and Carlton 1999), metals (Viret et al. 2006) and uranium

(Lagauzere et al. 2009). Interestingly, in the present study the specific activity
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(activity/biomass) after 30 days of incubation was similar in all treatments (control and
contaminated microcosms) although the biomass strongly decreased in contaminated
microcosms concomitant with high reduction in bacterial population NA2 (Fig. 3). This
suggests that the remaining microbial populations observed at the end of the
incubations in the contaminated microcosms were in the same physiological state than
those observed in the control. In contrast, Hjorth et al. (2007) observed an increase of
the specific activity for the bacterio- and phytoplankton upon pyrene few day exposure.
For both compartments, abundance strongly decreased while activity remained stable.
They suggest a functional redundancy to explain this increase of the specific activity.
Effect of pyrene was strong enough to eliminate sensitive groups, living space and
resources to more tolerant and /or opportunistic groups, which responded with high
specific activities (Hjorth et al. 2007). In our study, even so anthracene had a strong
selective pressure by decreasing abundance of non tolerant population, it did not
apparently alleviate the competition for space and resources since specific activities
were the same in all microcosms (contaminated and control).

The toxic effects of anthracene observed on biomass and cell integrity is accompanied by
strong changes in bacterial community structure (Fig. 6) and in moderate decrease of
species richness (Fig. 2). T-RFLP profiles revealed an important bacterial diversity in all
microcosms as previously reported in marine sediments (Ben Said et al. 2010). The
correspondence analysis, based on T-RFLP fingerprints (Fig. 6) showed that bacterial
communities from anthracene contaminated microcosms were separated from the
control. Bacterial community structure changes as response to PAH addition have been
often observed using a single molecule, e.g. anthracene (Zhang et al. 2011),
phenanthrene (Muckian et al. 2009) or a complex mixture of PAH (Zhou et al. 2009).
Changes in hydrocarbon content resulted in characteristic shifts of substrate utilization
patterns which can correspond to similar changes in abundance of hydrocarbon-
utilizing bacteria and the occurrence of specific bacterial groups (Wunsche et al. 1995).
Interestingly, at the end of incubation, the T-RF 194 (Haelll) was observed in abundance
> 5% in the contaminated microcosms while its relative abundance was <1 % in the
control. According to the Ribosomal Database Project (RDB), this T-RF may correspond
to an uncultured Proteobacterium frequently observed in PAH contaminated
environments (e.g. Paisse et al. 2010). It is likely that the dominance of this population

could be attributed to the selective pressure exerted by anthracene and its degradation
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metabolites. The selective pressure can also result to the diminution of non-tolerant
populations as observed for the T-RFs 269 (Haelll) and 232 (HinfI) for which a strong
decrease of the relative abundance was observed in anthracene microcosms relative to
the control.

Overall, the present study shows that addition of a low dose of anthracene strongly
modified biomass, structure and function of the microbial community. Bioremediation
using addition of fertilizers (biostimulation, BS) and/or addition of hydrocarbonoclast
bacteria (bioaugmentation, BA) can be attractive solutions to enhance degradation of
organic pollutants, decreasing thus their potential toxic effects. Irrespective of the
bioremediation treatments, the toxic effects of anthracene could not be diminished for
microbial biomass, structure and function. Unfortunately, anthracene concentration was
not measured at the end of incubation, nevertheless, the observed patterns clearly
suggest that its toxic effects were still present after 30 days of incubation in both CBS
and CBS+BA microcosms. Yu et al. (2005) observed that biostimulation and
bioaugmentation are not always efficient in PAH biodegradation which can be explained
by the bioavailability of PAHs and the competition between species for organic and
inorganic substrates. In our study, the enrichment in nutrients (N and P) followed the
protocols of Jacques et al. (2008) and represented a N:P ratio of 4. The cytograms of the
CBS microcosms observed at the end of the incubations showed the presence of two sub-
populations in the NA1 population (Fig. 3). These sub-populations were not observed in
the C and T microcosms. This stimulation of these sub-populations was followed by a
moderate change of the microbial community structure relative to the contaminated
sediment (Fig. 6). The Bizerte lagoon exhibits N:P ratio around 2.5 in winter and around
20 in summer, suggesting different nutrient limitation for each season, N limitation in
winter and P limitation in summer (Hlaili et al. 2006). According to the Redfield ratio,
the N/P ratio used for the biostimulation should alleviate a P limitation. The presence of
two sub-populations in NA1 population specific to CBS and CBS+BA microcosms
suggests that the nutrient amendment partly alleviated P limitation resulting to different
microbial community structures (Fig. 6) as also observed in other bioaugmentation
studies (Di Gennaro et al. 2009, Miyasaka et al. 2006). However, this nutrient
stimulation did not compensate the toxic effects of anthracene since total biomass and
sediment oxygen consumption were similar in CBS and C microcosms. This non-

compensation of the anthracene toxic effects was also observed when a
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hydrocarbonoclastic bacterium (Acinetobacter sp.) was inoculated together with the
nutrients. The strain used for the bioaugmentation was isolated from contaminated
sediments of Bizerte lagoon and was chosen for its capacities to degrade hydrocarbons
(Ben Said et al. 2008). The analysis of microbial community by T-RFLP fingerprints
indicated that the T-RF255 (Haelll) corresponding to this bacterium species had a
relative abundance >2% in the CBS+BA microcosms while in other microcosms its
relative abundance was < 0.3%. This suggests that the experimental conditions imposed
favored the growth of Acinetobacter sp., however its potential hydrocarbon degradation
capacities did not alleviate the toxic effects of anthracene. This might be due to the
competition for resources as suggested by Yu et al. (2005) to explain the absence of
effective biodegradation with bioaugmentation treatments as it is often reported (e.g.
Perelo 2010). The fact that specific activities were similar in all treatments (see above)
suggests that anthracene did not alleviate competition between microorganisms, which

would support this hypothesis.

5. Conclusion

Using a microcosm approach, we showed that a low dose of anthracene (1ppm) severely
affect the microbial community, biomass, structure and function in a sediment slightly
contaminated by anthracene, suggesting the dominance of non tolerant microbial
populations. The toxic effects of anthracene were not alleviated when bioremediation
treatments, biostimulation and/or bioaugmentation were used even so changes in
microbial populations and structures were observed, suggesting that the proposed
treatments might be promising to promote bacterial growth but further works are still
required to propose a more efficient strategy to stimulate biodegradation that takes into

account the complex interactions between species for resource access.
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Abstract

A microcosm experiment was used to examine (1) the responses of nematode
communities in response to addition of a low dose anthracene in lightly contaminated
sediment from Bizerte lagoon and (2) the effects of different bioremediation schemes on
degradation of anthracene and the structure of free-living marine nematodes. Sediments
were contaminated with 1 pg g1 anthracene and effects were examined after 40 days. The
present study shows that addition of a low dose of anthracene strongly modified
abundance and diversity of the nematode community. Total nematode abundance, species
richness and number of species significantly decreased with anthracene addition.
Multivariate analyses demonstrated that anthracene addition resulted in a strong
modification of the nematode community with the elimination of specific species, such as
Mesacanthion diplechma and the decrease of the dominant species Oncholaimus
campylocercoides. In contrast, anthracene addition stimulated the abundance of
"opportunistic” species. Bioremediation treatment using nutrient addition strongly
enhanced anthracene biodegradation, leading to a decrease of its toxicity. As a
consequence, nematode abundance strongly increased concomitantly with changes in the
nematode community structure; Prochromadorella neapolitana became the most

abundant species.
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1. Introduction

Nematodes are the most dominant group among the meiofauna of marine environments
(Chinnadurai and Fernando 2007). Free-living nematodes usually account for 70-90% of
the meiobenthic metazoan abundance in marine sediments within which they play a
fundamental ecological role (Austen 2004). As their free-living forms contribute
significantly to the diet of many animals (Coull 1990) and facilitate the mineralization of
organic material (Riera and Hubas 2003), they are functionally important fauna in
nutrient cycles and energy flow patterns in coastal and estuarine environments (Giere
2009). Nematodes comprise both interstitial dwellers and burrowers from different
trophic levels with species feeding on detritus, bacteria, algae, fungi, and higher plants, as
well as omnivorous and predatory species (Traunspurger 1997). Furthermore,
nematodes are often used in biomonitoring studies as they are considered to be suitable
indicators of pollution induced disturbances of benthic ecosystems (Gyedu-Ababio and
Baird 2006; Mahmoudi et al. 2005). Due to their high structural and functional diversity,
these organisms offer a variety of possibilities for assessing changes in community
structure. Species or genera level compositions are often most sensitive to disturbance
(Warwick and Clarke 1991).

The contamination of coastal marine sediments by hydrocarbons represents a global
concern due to the potential consequences on ecosystem and human health (Onwurah et
al. 2007). Several field and laboratory studies have documented that meiobenthic
nematodes are sensitive to petroleum contaminants (Carman et al. 2000; Mahmoudi et al.
2005). Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are among the most widely studied
organic pollutants. Sixteen individual PAH compounds have been classified as priority
pollutants by the United States Environmental Protection Agency (USEPA) due to their
toxic, mutagenic and carcinogenic characteristics (Kayal and Connell 1995). PAHs
released into the marine environment tend to adsorb rapidly on suspended materials and
sediments and can be bioavailable to fish and other marine organisms through the food
chain, as waterborne compounds and from contaminated sediments (Perugini et al.
2007). In the Mediterranean Sea such as in Bizerte lagoon, high concentrations of
anthracene and other PAHs from human activities have been recorded (Ben Said et al.
2010). Through increasing the mortality of the most sensitive species (Beyrem and Aissa
2000), hydrocarbon contamination was found to be responsible for the decrease in

nematode density, mean individual weight and diversity in Bizerte Bay (Tunisia).
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Similarly, Mahmoudi et al. (2005) have experimentally demonstrated that nematode
assemblage from Ghar El Melh lagoon (NE Tunisia) was particularly sensitive to diesel
fuel with effects observed even at low concentrations (0.5-20 mg diesel kg1 (dw)). Due to
their sensitivity to pollutants, nematodes can be considered as an effective bioindicator
species of environmental pollution (Beyrem et al. 2007; Mahmoudi et al. 2007).

The main process involved in the decontamination of polluted environments by PAHs is
microbial biodegradation (Juhasz and Naidu 2000). Attempts to stimulate natural
biodegradation of hydrocarbons are referred to as bioremediation techniques, which
consist of modifying the factors known to limit biodegradation rates. Numerous studies of
sediment bioremediation have been carried out on contaminated beach sediments
(e.g.Atlas and Bragg 2009; Miyasaka et al. 2006). Improvements to the in situ
microbiological conditions can be achieved by i) the addition of electron donors,
acceptors and nutrients (biostimulation; Roling et al. 2004) or ii) by the addition of
bacteria (bioaugmentation; Abbondanzi et al. 2006). However, the biodegradation of
PAHs in sediments is known to be influenced by physical, chemical and biological factors
of toxic organic contaminants (Holmer et al. 1997). Some meiofaunal groups such as
nematodes may also indirectly influence the activity and/or species composition of
microbial communities (De Mesel et al. 2004; Moens et al. 2005), potentially changing the
bioremediation capacities. Ndslund et al. (2010) found that high meiofauna abundance
inhibits degradation of naphthalene, presumably through grazing on PAH-degrading
bacteria. In contrast, Nascimento et al. (2012) showed that meiofaunal interactions with
the microbial community had a positive effect on the degradation of organic matter
resulting of a diatom bloom. Grazing by meiofauna has been suggested to be an important
regulating factor by keeping the bacterial community in an active growth phase and thus
increasing its demand for nutrients, thereby speeding up organic matter decomposition
(Moens et al. 2005; Nascimento et al. 2012). Nevertheless, Louati et al (submitted
manuscript) have shown that presence of meiofauna has no effect on the biodegradation
of phenanthrene, pyrene and fluoranthene in benthic sediment.

Among PAH compounds, anthracene a tricyclic aromatic hydrocarbon (C14H10) derived
from coal tar, is a product of incomplete combustion. It is stable and persistent in the
environment due to its low biodegradation rate (Cheung et al. 2008). Anthracene tends to
bioaccumulate in aquatic life, and is highly toxic to wildlife (Nkansah et al. 2011). In

water, anthracene tends to bind fairly strongly to sediments and any other solid matter
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(Cornelissen et al. 1998), but a significant proportion can leach into groundwater,
representing thus a potential environmental problem (Smolinski et al. 2013). Despite the
ubiquity of this compound in the aquatic environment, very little information on its
toxicity and bioremediation is available and nothing is known about its impact on benthic
species. Anthracene (0.2-2 mg 1-1) is known to inhibit photosynthesis of freshwater
phytoplankton in a concentration-dependent manner (Marwood et al. 1999) and Bonnet
et al. (2005) reported inhibitory effects of anthracene (10 mg 1-1) on the cell proliferation
rate of micromycete Tetrahymena pyriformis. The toxicity of anthracene has been studied
on animals such as freshwater crustacean, fish mollusks and lubricous (Erickson et al.
1999; Mekenyan et al. 1994; Narbonne et al. 1999) but its toxicity on benthic marine
organism assemblages is poorly understood.

In this study, we present the results of a microcosm experiment designed to evaluate the
response of a meiobenthic nematode community to the addition of a low-dose of
bioavailable anthracene (1 pg g1) in a lightly contaminated sediment from a
Mediterranean coastal lagoon (Bizerte lagoon, Tunisia). The investigation focused on the
comparison of density, diversity and species composition of nematode assemblages in
control microcosms and in bioremediation treatments used to enhance anthracene
biodegradation. The bioremediation schemes tested included biostimulation,
bioaugmentation and a combination of biostimulation and bioaugmentation by the
inoculation of a marine hydrocarbon degrading bacterium, Acinetobacter sp., previously

isolated from Bizerte lagoon sediment.

2. Materials and methods

2.1. Site description

Bizerte lagoon, the second largest lagoon in Tunisia, is located in an economically
important area in northern Tunisia. It covers an area of 150 km? and has a mean depth of
7 m. It is connected to the Mediterranean Sea through a 6 km long inlet and to the Ichkeul
Lake through the Tinja channel, which is approximately 5 km long and a few meters in
depth (3 m in the overflow period). This ecosystem is affected by various anthropogenic
activities, including urbanisation, industrial, agricultural and aquaculture activities as well
as from naval and commercial shipping harbours. Thus, direct and indirect discharge of
waste and runoff has resulted in the chemical contamination of the lagoon by various

toxic compounds such as heavy metals (Yoshida et al. 2002), organo-chlorinated
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pesticides, halogenated aromatic compounds like polychlorobiphenyls (PCBs) (Derouiche

et al. 2004) and polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) (Ben Said et al. 2010).

2.2. Sampling and analysis of water and sediments

Sediments with their natural meiofaunal communities were collected from one site
(Echaraa) (37° 13’ N 9° 49’ E) located in the low-contaminated part of the Bizerte lagoon
(Ben Said et al. 2010). More details on the sampling site can be found in Louati et al.
(2012). Hand-cores of 10 cm? were used to a depth of 15 cm to transfer sediment into a
bucket. On the sampling day, the water depth was 1.20 m, salinity was 38 PSU, dissolved
oxygen concentration was 7.67 mg I-1 and pH was 8.06. Sediment had a median particle
diameter of 43 pm, an organic carbon content of 0.79% and was largely composed of fine
sand (70% < 63um). Sediment total nitrogen content was 1.03%.

On return to the laboratory, sediments were homogenized by gentle hand stirring with a
large spatula before microcosm setup and anthracene contamination. Buckets and spatula

were all acid rinsed before use.

2.3. Stock solution and anthracene contamination of sediments

Sediment used for anthracene contamination was first alternately frozen and thawed
three times to defaunate it following the recommendations of Gyedu-Ababio and Baird
(2006). The sediment was then wet sieved to remove the larger particles (>63 um). Stock
solution of high purity anthracene (100 mg 1-1; Sigma-Aldrich Chemical A8, 920-0) was
dissolved in acetone. Next, 2 ml of the anthracene solution was added into the sediment
slurry and shaken overnight to allow the PAH to adsorb onto the sediment. The final
added concentration of anthracene was 1 pug g1 (dw). Preliminary tests have shown that,
after evaporation, acetone has no impact on nematode abundance and community

structure.

2.4. Experimental set-up

Microcosms consisted of 1600 ml glass bottles. One control and seven treatments (Table
1) with three replicates each were set up. Contaminated microcosms were gently filled
with 200 g (wt) of homogenized sediment (100 g of natural sediment and 100 g artificially
"spiked" anthracene sediment) topped up with 1L of filtered (1 pm) natural lagoon water

at 38 PSU. In control microcosm, the spiked sediment was replaced by 100 g of
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defaunated sediment. Each bottle was closed with a rubber bung with two holes and the
overlying water was aerated via an air stone diffuser. Air flux was filtered through an
0.Z2um in-line filter to prevent contamination.

Bioremediation treatments were started one day after anthracene spiking. Biostimulation
was achieved by addition of two slow-release particle fertilizers of 70 mg kg1 of nitrogen
fertilizer (NaNO3) and 35 mg kg1 of phosphorus fertilizer (KH2PO4) using the protocol of
Jacques et al. (2008). Bioaugmentation was achieved by inoculating sediment with a
marine PAH-degrading bacterium, Acinetobacter sp. strain isolated from Bizerte-polluted
sediments (Ben Said et al. 2008). The strain was previously grown in 50 ml of Luria
Bertani (LB) broth. After 1 week of cultivation, cells in growth phase were harvested by
centrifugation at 10,000xg for 15 min at 4°C. The initial inoculum was 5.30x108 cell ml-1.
For the combination of biostimulation and bioaugmentation, bacterial cells were
suspended in nutrient solution and added to the microcosms previously amended with
nutrients (nitrogen and phosphorus fertilizer). After bacterial inoculation and nutrient
addition, sediment was agitated for half an hour for homogenization. All microcosms were
performed in triplicates and incubated in laboratory at room temperature (22-24°C).
After 40 days, the experiments were terminated and the whole sediment was fixed in 4%

formalin.

Table 1: Codes used to identify microcosms.

Experimental treatment Name
Unspiked sediment T
Unspiked sediment + slow-release fertilizers TBS
Unspiked sediment + bacteria TBA
Unspiked sediment + slow-release fertilizers + bacteria TBS+BA
Sediment artificially spiked with anthracene C
Sediment artificially spiked with anthracene + slow-release fertilizers CBS
Sediment artificially spiked with anthracene + bacteria CBA

Sediment artificially spiked with anthracene + slow-release fertilizers + bacteria CBS+BA
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2.5. Anthracene analysis

Anthracene analyses in the sediments were conducted by gas chromatography coupled
with atmospheric pressure ion source tandem mass spectrometry (APGC/MS-MS).
Approximately 1 g (dry weight) of the samples was extracted with 40 ml of nonane (v/v)
and with 2,2,4,4,6,8,8-heptamethylnonane and naphthalene as internal standards (1ppm,
ISTD), in an ultrasonic bath (15 min). The GC (7890, Agilent Technologies) was equipped
with a capillary column DB5MS (30 m x 250 pm x 0.25 pm) and with a splitless injector
(Splitless time: 1 min, pulse: 0.15 min). the setting parameters of the APGC Ion source
(Waters) are : source temperature: 150°C, cones voltage: 25V, extractor: 2.3 V. The
injector temperature was maintained at 290°C. The carrier gas (He) was maintained at 3
ml/min (constant flow mode). The oven temperature was programmed from 110°C (1

min) to 290°C (3 min) with a ramp of 35°C/min.

2.6. Sample processing

Meiofauna taxa, defined here as metazoans that pass through a 1 mm mesh sieve and are
retained on a 40 pm sieve, were sieved following the resuspension-decantation
methodology (Wieser 1960) and stained with Rose-Bengal. At least the first 100
nematodes from each replicate were picked out using a fine pin, transferred from
formalin to glycerol through a series of ethanol-glycerol solutions and mounted on slides
in anhydrous glycerine following the procedure described in Heip et al.(1985).
Nematodes were by far the most dominant taxon in terms of both densities and biomass.
They were identified to genus or species using the pictorial keys of Platt and Warwick

(1983; 1988) and Warwick et al. (1998).

2.7. Data analysis

The majority of data analysis followed standard community analysis methods described
by Clarke and Warwick (2001) using the PRIMER (Plymouth Routines in Multivariate
Ecological Research) software package. One-way analysis of variance (ANOVA or Kruskal-
Wallis tests) was used to test for overall differences in the indices between controls and
treatments and the Tukey HSD multiple-comparison test was used in pair-wise
comparisons of treatments and control. In all the above, a significant difference was

assumed when p<0.05. Univariate indices were computed: total nematode abundance (I),
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number of species (S), diversity (Shannon-Wiener index H’), species richness (Margalef’s
d) and evenness (Pielou’s |’) were calculated for each microcosm.

Species abundance data were presented in k-dominance plots, in which species were
ranked in decreasing order of dominance. The percentage cumulative abundance (k-
dominance) was then plotted against the species rank k (Lambshead et al. 1983).
Similarity (Whittaker index) was calculated between replicates and treatments. SIMPER
(similarity percentages) was used to determine the contribution of individual species
towards dissimilarity between treatments and control. For statistical analysis of
nematode community structure, relative abundances of nematodes were transformed
with arcsin (x*0.5) to get a normal distribution of data (Legendre and Legendre 1998).
Principal component analysis (PCA) was performed with MVSP v3.12d software (Kovach
Computing Service, Anglesey Wales).

3. Results

3.1. Anthracene degradation

Before artificial anthracene spiking, in situ anthracene concentration in sediment was
around 4.5 pg g1 (dw). After the 40 day incubation, anthracene concentration in
contaminated microcosms (C) was maximal (4.79 * 0.2 pg g1) and not significantly
different from the control microcosm (T) (Fig. 1). In contrast, biostimulation (nutrient
supply), bioaugmentation (addition of a hydrocarbon-degrading bacterium) and the
combination of biostimulation with bioaugmentation enhanced degradation of
anthracene; the concentrations measured at the end of incubation were significantly
(p<0.05) lower than those measured in T and C microcosms. Interestingly, the
concentration of anthracene in biodegradation treatments was lower than observed in
situ before the artificial spiking. This indicates a significant biodegradation of the
anthracene present in situ as well as of the anthracene artificially spiked. The lowest
anthracene concentration (1.52 * 0.09 pg g!) was observed in combination of

biostimulation with bioaugmentation of CBS+BA microcosms.
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Fig.1. Anthracene concentration measured after 40 days of incubation (average + standard
deviation, n=3). (T: unspiked sediment, C: artificially contaminated, BS: biostimulation, BA:
bioaugmentation, BS+BA: biostimulation and bioaugmentation)

3.2. Abundance and diversity of the nematode community

A total of 2537 individuals of nematofauna composed of 21 nematode species were
identified in this study (Table 2). Nematofaunal abundance observed in T microcosms
(166 * 2.1 Ind/microcosm, corresponding to 20 * 0.3 Ind. 10 cm2) after 40 days of
incubation was similar to the initial abundance observed in situ (23 + 0.3 Ind. 10 cm-2).
Nematode community structure in the sediment from Echaraa was mainly dominated by
two species: Oncholaimus campylocercoides (23.4%) and Odontophora n.sp. (13.3%). After
40 days of incubation, T microcosms were mainly dominated by Oncholaimus
campylocercoides (20.86 = 1 %) and Odontophora n.sp. (12 + 1 %). The third ranking
dominant species was Spirinia parasitifera (9.1 = 0.9 %). At the end of incubation, the
repartition of dominant species in T microcosms was similar to what was observed in situ.
C microcosms were mainly dominated by three species: Spirinia parasitifera (36.5 * 3 %),
Oncholaimus campylocercoides (14 * 1 %) and Odontophora n.sp. (11 * 1 %).
Biostimulation microcosms (TBS) were marked by significantly (p <0.05) higher numbers

of Prochromadorella neapolitana (32.8 + 1 %), Oncholaimus campylocercoides (11.8 = 0.7
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%) and Spirinia parasitifera (9.4 = 0.7 %) relative to T microcosms. TBA microcosms and
CBS+BA microcosms were also dominated by Oncholaimus campylocercoides (17.5 + 0.8 %
and 10.2 * 0.8 %, respectively), Odontophora n.sp. (14.6 £ 0.9 % and 12.5 * 1.2 %,
respectively), Calomicrolaimus honestus (8.8 + 1 % and 11 + 0.4 %, respectively) and
Spirinia parasitifera (7.8 £ 1 % and 19 * 1.5 %, respectively). The treatment TBS+BA was
dominated by Anticoma acuminata (16 * 1.3 %), Spirinia parasitifera (16 * 1.2 %),
Oncholaimus campylocercoides (16 * 1.2 %) and Odontophora n.sp (15 = 1 %).
Bioaugmentation microcosm CBA was dominated by Oncholaimus campylocercoides (18 +
0.9 %), Odontophora n.sp. (17 * 0.5 %) and Paramonohystera pilosa (12 * 0.5 %).
Interestingly, only the biostimulation treatment with spiked anthracene (CBS) resulted in
a similar community structure to the T microcosms with dominance of Oncholaimus
campylocercoides (25 + 0.8 %), Odontophora n.sp. (12 * 0.8 %) and Spirinia parasitifera
(11 £ 0.5 %).

The abundance and diversity indices of nematode assemblages for each treatment clearly

showed the impact of anthracene spiking (Table 3). Total nematode abundance (I) (64 =

1.4 vs 166 * 2.8 Ind/microcosm, for C and T microcosms, respectively), species richness

(d) (2.6 £ 0.2 vs 4.2 £ 0.1, for C and T microcosms, respectively) and number of species

(S) (13 £ 1.0 vs 20 = 0.5, for C and T microcosms, respectively) significantly decreased in

anthracene spiked microcosms without nutrient addition (Table 4). In contrast, these

univariate indices were not affected in all bioremediation microcosms. The abundance

was significantly higher in biostimulation treatments (TBS and CBS) than in the control

and contaminated microcosms. Biostimulation treatments (TBS and CBS) strongly

enhanced the density of nematodes compared to T microcosms (275 + 2.8 vs 166 + 2.8

Ind/microcosm, for CBS and T microcosms, respectively). However, the Shannon-Wiener

index (H’) and Pielou’s evenness (J') were not affected by the bioremediation treatment.

The only exception was the TBSA+BA treatment where a slight but significant decrease of
both indices was observed.

The k-dominance curves (Fig. 2) graphically illustrate a clear effect of anthracene on

nematode communities. In T microcosms, the 9 most dominant species represented 75%

of the total community whereas for C microcosms only 5 dominant species accounted for

75% of the total community. Bioremediation treatment also changed the number of

dominant species, on average 7 species accounted for 75% of the total community.
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Table 2: Relative abundance (%) and standard deviation of nematode species identified in microcosms (T: unspiked sediment, C:
artificially contaminated, BS: biostimulation, BA: bioaugmentation, BS+BA: biostimulation and bioaugmentation).

T TBS TBA TBS+BA C CBS CBA CBS+BA
Anticoma acuminata 5.2+0.4 4.2+0.4 5.8+0.9 16 + 1.3 5.5+0.7 7.6+ 1.3 4.6 +0.4 5.0+ 1.0
Calomicrolaimus honestus 1.9+ 0.4 0.5+0.1 8.8+ 1.0 2.3+0.5 2.7+0.9 1.4+ 0.4 46+0.5 11+ 0.4
Cyatholaimus prinzi 1.3+0.4 1.3+0.3 2.6+0.5 1.3+0.4 0.5+0.0 1.1+0.4 0.6+0.1 0.5+0.1
Daptonema fallax 3.6+0.4 26+0.3 2.2+0.5 1.3+ 0.4 0 3.8+0.4 8.6+0.5 3.8+0.5
Marylynnia stekhoveni 22+04 3.4+04 1.6 +0.4 0.9+0.0 0 23+04 1.6 +0.4 1.3+0.4
Mesacanthion diplechma 41+0.6 1.3+0.4 3.2+0.5 1.3+0.4 0 2.0+0.4 1.6 + 0.3 0.5+ 0.0
Metachromadora macroutera 5.0+0.8 3.9+0.7 32+0.4 2.9+0.7 4.7+0.2 26+0.8 2.6+0.5 41+0.7
Microlaimus cyatholaimoides 2.2+0.5 1.0+ 0.0 1.9+0.7 2.6+0.4 5.7 +0.7 43+0.7 1.3+0.4 22+0.4
Monoposthia mirabilis 1.4+0.5 0.5+0.1 0.6+0.1 1.6 +0.5 3.7+0.8 1.4+0.4 0.6+ 0.0 1.6+0.7
Neochromadora peocilosoma 3.6 +0.4 44+0.4 49+0.9 1.6 +0.4 0 2.0+0.5 0.6 +0.1 1.9+0.4
Odontophora n.sp. 12+ 1.4 84+1.2 14+ 0.9 15+ 1.0 11+1.1 12+0.8 17+0.5 12+ 1.2
Oncholaimus campylocercoides 20+ 1.2 11+ 0.7 17 +0.8 16+ 1.2 14+ 1.2 25+0.8 18+ 0.9 10+ 0.8
Paracomesoma dubium 8.3+0.5 3.6 +0.4 48+0.9 3.6+0.6 52+1.1 4.6+0.4 43+0.4 1.9+ 0.4
Paramonohystera pilosa 8.3+0.5 5.5+ 0.4 5.2+0.5 4.6+0.5 1.0+0.1 6.4+ 0.4 12+0.5 11+0.1
Prochromadorella neapolitana 1.9+0.4 32+1.6 5.8+0.9 3.6+0.4 1.6+0.1 29+0.6 3.3+0.4 5.8+0.6
Spirinia parasitifera 9.1+0.9 9.4+0.7 7.8+ 1.0 16+ 1.2 36 +3.5 11+0.5 93+1.1 19+ 1.5
Synonchiella edax 1.3+0.2 0.5+0.1 1.6 +0.4 1.6 +0.4 41+0.7 0.5+0.0 1.3+0.5 1.1+0.4
Sabatieria punctata 0.5+0.1 0.2+0.0 0.9 +0.0 0 0 0.5+0.1 0.3+0.0 0.2 +0.0
Terschellingia longicaudata 1.9+0.4 0.7+0.1 1.6 +0.4 0.9+0.1 0.5+0.1 2.0+0.2 1.0 £0.1 0.5+0.1
Viscosia sp. 3.0+0.3 3.1+0.4 3.5+0.5 3.9+0.9 0 29+0.4 43+0.5 3.0+£0.5
Desmodora n.sp. 1.4+0.5 0.2+0.0 0.9 + 0.0 1.3+0.5 1.0+0.2 1.4+0.5 0.6+0.1 1.1+0.4
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Table 3: Univariate indices for nematode assemblages from each microcosm. (I =
abundance, H' = Shannon-Weaver index, d = species richness, |' = evenness, S = number of
species). (T: unspiked sediment, C: artificially contaminated, BS: biostimulation, BA:
bioaugmentation, BS+BA: biostimulation and bioaugmentation)

Microcosm [ H' d J' S

T 166 £ 2.8 2.66 = 0.04 427+0.1 0.87+0.012 21+0.6
TBS 268 £ 2.1 2.34+£0.07 3.76 £ 0.2  0.81+0.008 18+ 1.2
TBA 149+ 1.4 2.69 +0.02 427+0.1 0.89+0.014 21+0.6
TBS+BA 150+ 2.1 2.48 £ 0.06 4.05+0.1 0.83+0.013 20+ 0.6
C 64 + 1.4 2.07 £0.11 260+0.2 0.81+0.018 13+ 1.0
CBS 275+2.8 2.55+0.04 419+0.2 0.85+0.007 20+ 1.2
CBA 168+ 1.1 2.50 £ 0.07 390+0.3 0.85+0.003 19+ 1.7
CBS+BA 163 +0.5 2.53+0.11 398+0.4 0.86+0.007 19+2.1

Table 4: Multiple comparison tests for significant differences between nematode
assemblages as a function of the treatment. The T microcosms were considered as
reference. +: significant (p<0.05) increase in univariate indices; -: significant (p<0.05)
decrease in univariate indices; ns: no significant difference. (I = abundance, H' = Shannon-
Weaver index, d = species richness, |' = evenness, S = number of species). (T: unspiked
sediment, C: artificially contaminated, BS: biostimulation, BA: bioaugmentation, BS+BA:
biostimulation and bioaugmentation)

Microcosm | H' d J' S
T vs TBS + - ns ns ns
T vs TBA - + ns ns ns
T vs TBS+BA - - - - -
TvsC - - - - -
T vs CBS + - ns ns ns
T vs CBA + - ns ns ns
T vs CBS+BA ns ns ns ns ns
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Fig. 2. k-dominance curves of nematode communities as a function of bioremediation
treatment after 40 days of incubation. (T: unspiked sediment, C: artificially contaminated,
BS: biostimulation, BA: bioaugmentation, BS+BA: biostimulation and bioaugmentation).
The dotted line represents an equal distribution of abundance between species.
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3.3. Impact of treatments on nematode structure

Similarity (Whittaker index) among replicates for the same treatment ranged from 90%
to 94% with an average value of 92 = 1.9%, whereas similarity between treatments
ranged from 58% to 88%. The principal component analysis (PCA), based on relative
abundance of species (Fig. 3), showed that nematofauna communities from anthracene
contaminated microcosms were separated from other microcosms with dominance and
disappearance of specific species. More than 80% of the variance was explained by the
two first axes of the PCA. The highest value of average similarity was recorded between T
and TBA (89 = 1 %) and the lowest value was observed between T and C microcosms (68

*2 %).

0.08 —
]
0.0 o T
& v ©
A CBs
0.04 1 m CBA
] @ CBS+BA
— = 0.02 +
=
% ]
8 : : | 0-60 : : :
o -0.12 -0.08 -0.04 0.po 0.04 0.08 ¢12
5 v
é -0.02 +
@)
ALl
-0.06 +
-0.08 -~

Axis 1 (58.7%)

Fig. 3. Impact of artificially spiked anthracene on nematode community structure as a
function of microcosm treatment. Principal component analysis (PCA) of the nematode
communities as a function of anthracene and the presence or absence and bioremediation
treatment after 40 days of incubation (T: unspiked sediment, C: artificially contaminated,
CBS: biostimulation, = CBA: bioaugmentation, CBS+BA: biostimulation and
bioaugmentation).

Significant differences between T and C microcosms mainly resulted from changes in the
abundances of the dominant species (Table 5). Elimination of Mesacanthion diplechma,
Daptonema fallax and Viscosia sp., increasing numbers of Spirinia parasitifera and

decreasing abundance of Oncholaimus campylocercoides were responsible for the
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significant difference between T and C microcosms. Among bioremediation treatments,
only biostimulation with anthracene spiking (CBS) resulted to a similar community
structure as observed in T microcosms. Differences were observed for the other
treatments. Decreasing abundances of Oncholaimus campylocercoides and Paracomesoma
dubium and increasing number of Spirinia parasitifera were responsible for significant
difference between the T and all other microcosms (TBA, TBS+BA, CBA and CBS+BA).
Bioremediation treatments without artificial spiking of anthracene resulted in different
community structures (Fig. 4). Both axes of the PCA explained more than 80% of the
variations observed. Marked difference relative to T microcosms were especially
observed for TBS treatment with dominance of Prochromadorella neapolitana wich
showed a very strong increase from 1 + 0.4 % (T) to 32 = 1.6% (TBS). In contrast,
abundance decreases in Oncholaimus campylocercoides (20 + 1% a 11 + 0.7%) and
Paracomesoma dubium (8 + 0.5% a 3 + 0.4%) were responsible for significant differences

between (T) and biostimulation microcosms (TBS).
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Fig. 4. Impact of bioremediation treatment on nematode community structure. Principal
component analysis (PCA) of the nematode communities as a function of bioremediation
treatment after 40 days of incubation (T: unspiked sediment, TBS: biostimulation, TBA:
bioaugmentation, TBS+BA: biostimulation and bioaugmentation).
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Table 5: Species responsible for differences between control and treated microcosms based on similarity percentages (SIMPER) analysis
of square-root transformed data. (+): more abundant; (-): less abundant; (elim): elimination. The T microcosms were considered as
reference. Species accounting for ~ 70% of overall dissimilarity between treatment groups are ranked in order of importance of their
contribution to this dissimilarity (T: unspiked sediment, C: artificially contaminated, BS: biostimulation, BA: bioaugmentation, BS+BA:

biostimulation and bioaugmentation)

C CBS CBA CBS+BA TBS TBA TBS+BA
Spirinia Oncholaimus Odontophora Spirinia Prochromadorella Calomicrolaimus Anticoma
parasitifera (+) campylocercoides (+) n.sp. (+) parasitifera (+) neapolitana (+) honestus (+) acuminata (+)
Paramonohystera Anticoma Daptonema Calomicrolaimus Oncholaimus Prochromadorella Spirinia
pilosa (-) acuminata (+) fallax (+) honestus (+) campylocercoides (-) neapolitana (+) parasitifera (+)
Mesacanthion Paracomesoma Paracomesoma Oncholaimus Paracomesoma Paracomesoma Oncholaimus
diplechma (elim) dubium (-) dubium (-) campylocercoides (-) dubium (-) dubium (-) campylocercoides (-)
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4. Discussion

Artificial spiking with a low dose of anthracene provoked severe effects on the benthic
nematofauna sampled in Bizerte lagoon, although this sediment was slightly
contaminated by anthracene with value around 4 pg g1. Univariate descriptors of
diversity showed that anthracene contamination led to significant effects on free-living
nematode assemblages. Total nematode abundance, species richness and number of
species significantly decreased with anthracene spiking (Tukey’s HSD test, p < 0.05). A
similar result was also observed with the k-dominance curves. The toxic effect of
anthracene observed on abundance is accompanied by strong changes in nematode
community structure (Fig. 3 and Table 2) and in moderate but significant decrease of
species richness (Table 3). In the C microcosms, the degradation of anthracene was
minimal suggesting that indigenous microorganisms have low anthracene degradation
capacity. As a consequence, the changes observed in structure and abundance in the
nematode community of contaminated microcosms can be associated with the
anthracene toxicity. Nevertheless, it is possible that despite the low degradation,
secondary metabolites produced during biological degradation of PAH might be also
toxic for nematodes (Traczewska 2000). However, the abundance of nematofauna
observed in microcosms when biodegradation was stimulated by nutrient addition
and/or inoculation of a PAH-degrading bacterial strain, suggests that the degradation
products are not toxic. Therefore, the observed toxicity is primarily due to the parent
compound of anthracene rather than its degradation metabolites. Anthracene is a three-
ring PAH with relatively serious toxicity and as all PAHs, it is stable and persistent in the
environment due to its slow response to biodegradation (Cheung et al. 2008).
Anthracene tends to bioaccumulate in aquatic life, and is highly toxic to wildlife (Nkansah
et al. 2011).The toxicity of anthracene to different organisms has often been appraised in
terms of the median lethal concentration (LC50) at 24 or 48h (Toxnet 2003). The values
are 0.020 and 0.035 mg I-1 at 24 and 48 h, respectively, for Daphnia magna. Strong
anthracene toxicity has also been noted for Pimephales promelas (freshwater fish) and
Artemia salina (marine crustacean), with values lower than or equal to 0.36 mg I-1. In
contrast, Carman et al. (1995) observed that the addition of sublethal concentration of
PAHs (0.3-3 pg g-1) has no significant effect on meio- and microbenthic communities.
Results from multivariate analyses of the species abundance data demonstrated that

responses of nematodes to the anthracene spiking varied as a function of species:
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Mesacanthion diplechma was eliminated in contaminated microcosms (C) and seemed to
be intolerant to anthracene whereas Odontophora n.sp. was not affected by the low dose
spiked. Oncholaimus campylocercoides and Paramonohystera pilosa decreased in
contaminated microcosms. These species could be categorized as “sensitive” to
anthracene contamination. Similarly, Mahmoudi et al. (2005) demonstrated that
Oncholaimus campylocercoides was significantly affected by a diesel contamination and
categorized as “diesel-sensitive” species in a non PAH contaminated lagoon (Ghar El
Melh, Tunisia). In contrast, Spirinia parasitifera increased in contaminated microcosms
and seemed to be “opportunistic” species at the low dose of anthracene tested (Table 2).
Similarly, Beyrem et al., (2010) have also observed an increase of abundance of the genus
Spirinia in response to lubricant contamination. Our study suggest that the low spiked
anthracene concentration was sufficient to induce significant changes in nematode
density and community structure suggesting thus that the spiked anthracene was
bioavailable for meiobenthic organisms in the experimental conditions imposed. Impact
of in situ anthracene on nematode community depends on its bioavailability.

It is worth noticing that nematode communities were different in contaminated
microcosms than those observed in control microcosms whereas the structure of the
latter was similar to the community observed in situ. This suggests that the anthracene
present in situ does not seem to exert a selective pressure on the nematofaunal
populations. Bioavailability and hence toxicity of pollutants depends on their partitioning
between the sediment, pore water and overlying water (Austen and McEvoy 1997) and
can also be dependent on sediment organic carbon content (Ditoro et al. 1991).
Anthracene is preferentially bound onto fine particles with slow desorption rates relative
to coarse particles (Cornelissen et al. 1998). The studied sediment was dominated by the
fine fraction (70 %< 63um), it is therefore likely that the anthracene present in situ was
not sufficiently bioavailable to induce a selective pressure on the nematode structure.
The variable responses observed at the species level to anthracene spiking suggest that
the development of resistance mechanisms to face PAH contamination varies according
to species. Nevertheless, even presence of tolerant species to anthracene were observed,
effects of this low contamination were obvious at the community level with reduction of
diversity and species richness, suggesting that the in situ anthracene contamination of
the studied sediment did not allow the dominance of a tolerant PAH community as it can

be observed in polluted environments (Carman et al. 1995). Carman et al. (2000)
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confirmed that exposure to hydrocarbon contamination altered the response of benthic

communities (diversity and function) to diesel contamination; nevertheless the benthic

community from a contaminated area was more tolerant to hydrocarbon contamination

than was a comparable community from a less contaminated environment. The observed

changes in species composition upon anthracene contamination could significantly

influence interactions between nematodes and interactions among major benthic taxa. In

addition, many juvenile fish and crustaceans have meiobenthos, and particularly

nematodes and copepods, as an obligate nutritional source (Coull 1990; Gee 1989).

Therefore; response of free-living nematodes to anthracene contamination (elimination

of some species, increase or decrease of others) could lead to food limitation for their

predators, which ultimately could alter entire communities and ecosystems.

In this study, we choose anthracene as a model compound of the PAH family to study its
biodegradation in sediment. Bioremediation using inoculation of hydrocarbonoclastic
bacteria (CBA), addition of fertilizers (CBS) and combination (CBS+BA) can enhance
degradation of "in situ" and "spiked" anthracene. In addition, our results suggest that
bioavailability and biodegradation of experimentally spiked anthracene can favor the
degradation of the "in situ" concentration (1.5 pg g1 (dw) CBS+BA vs 4 pg g1 (dw) initial).
As a consequence, the toxic effects of anthracene on the nematode community observed
in C microcosms were removed. Indeed, nematofaunal abundances strongly increased in
bioremediation treatments, with significantly higher densities than those observed C
microcosms. Nevertheless, the present study clearly highlights the important role of
bioremediation in reducing the role of anthracene as structuring factor of meiofaunal
community diversity observed under low nutrient conditions. Previous studies have
shown that bioremediation with the addition of nutrients and/or inoculation of bacterial
consortiums to PAH-contaminated sediments enhanced their biodegradation rates (Guo
et al. 2005; Miyasaka et al. 2006). Similarly, Agarry et al. (2011) observed that the
addition of biostimulators (Tween 80, silicone oil, pig dung and NPK fertilizer, alone or in
combination) increased the biodegradation of anthracene and naphthalene under
anaerobic conditions. In our work, nematode abundances strongly increased in both
bioremediation treatments, especially for biostimulation treatments (CBS and TBS, Table
2). This suggests that the addition of nutrients and the inoculation of a hydrocarbon
degrading bacterium (Acinetobacter sp.) favored growth of hydrocarbon-degrading

bacteria that were probably nutrient limited in the C microcosms. Therefore, nematodes
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in bioremediation microcosms benefit from both i) the decrease in anthracene toxicity
and ii) the nutrient addition that alleviated nutrient limitation. Nevertheless, no
significant relationships (positive or negative) between anthracene biodegradation and
nematofaunal abundance were observed. This is in agreement with the study of Louati et
al (submitted manuscript)) showing that biodegradation of fluoranthene, pyrene and
phenanthrene was similar irrespective of the presence or not of meiofauna in sediment.
Bioremediation treatments without artificial anthracene spiking also impacted the
structure of free-living nematodes concomitant with changes in the K dominance.
Calomicrolaimus honestus species increased in TBA and CBA microcosms whereas
Anticoma acuminata increased in the TBS+BA microcosms. Prochromadorella neapolitana
increased only in biostimulation treatments (TBS) and seems to be a tolerant species to
slow-release particle fertilizers. The dominance increase of Prochromadorella neapolitana
specific to TBS microcosms suggests a P limitation of this species in the Bizerte sediment
as the N:P ratio of the fertilizers added was 2:1. This species has been reported in
eutrophicated Mediterranean sediments (Palacin et al. 1992) suggesting that
Prochromadorella neapolitana might be considered as an efficient bioindicator of
eutrophication. Nevertheless, this species appears to be intolerant to organic pollutants
such as permethrin (Boufahja et al. 2011) but resistant to mercury (Hermi et al. 2009).

Bioremediation using both addition of fertilizers and addition of hydrocarbonoclastic
bacteria can be an attractive solution for enhancing the degradation of anthracene,
decreasing thus their potential toxic effects. Nevertheless, only the biostimulation
treatment (CBS) resulted in a similar community structure as observed in T microcosms.
The combination of biostimulation and bioaugmentation methods resulted in different
community structures in comparison to the control microcosms with the appearance of
distinct species. However, this treatment was the most efficient at biodegrading
anthracene although this is not always observed in PAH biodegradation (Lin et al. 2011),
probably as a consequence of nutrient and carbon competition between the indigenous

species and the exogenous inoculated bacterium.
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5. Conclusion

The results from our study demonstrate a clear differential response of free-living
nematode assemblages to a low dose of anthracene. Anthracene appears to have caused
more important changes in nematode assemblage as compared to bioremediation
treatments, suggesting the dominance of non-tolerant nematofauna populations despite
the presence of back ground anthracene contamination in the studied sediment. All
bioremediation treatments (biostimulation, bioaugmentation and combination)
enhanced biodegradation of anthracene, thus alleviating its toxic effects on nematode
abundance and structure. Further studies are planned to evaluate the potential impact of
anthracene on the most sensitive species but also to elucidate the mechanisms of

resistance of the most tolerant species living in the Bizerte lagoon.
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IV. PRINCIPAUX RESULTATS ET DISCUSSION

Le premier article avait pour objectif d’estimer in vitro I'impact d'une contamination
sédimentaire par l'anthracene a faible dose (1ppm) sur l'activité a l'interface eau-
sédiment (microélectrodes a oxygene), la diversité (T-RFLP) et la biomasse (cytométrie
en flux) des communautés bactériennes. L'effet de la bioremédiation (biostimulation
seule ou associée a la bioaugmentation) sur les bactéries a été également testé. Plusieurs
résultats majeurs peuvent étre dégagés :

v" Ala fin de I'incubation (30 jours), 'anthracéne a provoqué une trés forte inhibition de
l'activité dans le premier mm et méme en cas d’addition des sels nutritifs et d'inoculation
de la souche bactérienne ;

v" Les résultats de cytométrie en flux ont montré que I'anthracene a eu un effet important
sur la biomasse des bactéries indigenes. En effet, on a observé I'inhibition de la croissance
d’'une population bactérienne dans les microcosmes contaminés et ceux contaminés
méme apres I'ajout des nutriments et de la souche bactérienne SFI 18 (Acitenobacter sp. ;
AM490039) ;

v' Les analyses de correspondance ont mis en évidence une structuration des
communautés bactériennes selon la contamination sédimentaire par I'anthracéne et le
type de traitement utilisé (biostimulation seule ou associée a la bioaugmentation).

Le deuxieme article a permis d’évaluer I'impact de la bioremédiation des sédiments
contaminés par I'anthraceéne sur la structure spécifique des nématodes. Les principaux
résultats de cette étude sont les suivants :

v’ L’effet négatif important de I'anthracéne sur les densités nématologiques ;

v' Une réponse différente selon les espéces de nématodes libres marins a une
contamination par I'anthracene ;

v" Des modifications profondes de la structure des peuplements de nématodes libres
sous l'effet de I'anthracéne en raison d'une différence du degré de sensibilité des espéces
de nématodes libres a ce contaminant. Ainsi, I'espece Oncholaimus campylocercoides peut
étre considérée comme “anthracene-sensible” alors que Spirinia parasitifera dont la
densité s’accroit dans tous les microsomes contaminés peut étre considérée comme une
espece opportuniste ;

v La prédominance d’espéces de nématodes non tolérantes a 'anthracéne malgré la
présence d'une concentration d’anthracene (4ppm) dans les sédiments naturels de la

station prospectée dans la lagune de Bizerte ;
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v Tous les traitements de bioremédiation (biostimulation, bioaugmentation et
combinaison) ont provoqué la dégradation de l'anthracene réduisant ainsi 'effet
toxique de I'anthracene sur la nématofaune ;

v’ L’augmentation importante des densités des nématodes dans les microcosmes de
bioremédiation surtout dans les tests de biostimulation avec ajout de sels nutritifs ;

v’ La bioremédiation a modifié aussi la composition spécifique des peuplements de
nématodes par rapport au peuplement témoin. Ainsi, La densité de l'espéece
Prochromadorella neapolitana a augmenté d'une maniére importante dans les
microcosmes de biostimulation sans I'ajout de I'anthracene. L’ajout des sels nutritifs
a pu favoriser la croissance de microorganismes ingérés par cette espece apartenant
au groupe trophique 2A (brouteurs d’épistrates). Cette espéce a été observée dans
les sédiments méditerranéens eutrophisés (Palacin et al, 1992) suggérant que
Prochromadorella neapolitana pourrait étre considérée comme une espece

bioindicatrice de I'eutrophisation.

Ces deux études nous ont permis de tirer plusieurs conclusions majeures :

v' La contamination artificielle des sédiments de la lagune de Bizerte par 'anthracéne a
eu un impact certain sur les peuplements bactériens et nématologiques. Cela conforte
I'intérét d’utiliser la bioremédiation comme une technologie viable pour réduire les effets
toxiques de I'anthracene sur ces niveaux trophiques et accélérer la minéralisation de ce
contaminant organique. Par contre, la premiére étude a montré que la bioremédiation n’a
pas entrainé une augmentation de la biomasse bactérienne. Ceci pourrait s’expliquer par
la compétition entre les especes pour l'accés aux ressources (Yu et al, 2005) mais
également par l'absence de la méiofaune (les sédiments ayant été défauné). Cette
derniere, qui favorise la dégradation de la matiére organique, peut stimuler d‘une
maniere indirecte la croissance des bactéries (Rysgaard et al., 2000 ) .

v La deuxiéme étude a révélé une augmentation importante des densités des nématodes
suite a l'ajout des sels nutritifs et/ou de la souche bactérienne. On a observé une
réduction, par la suite, de l'effet toxique de I'anthracéne sur la nématofaune. Ainsi, les
différentes techniques de bioremédiation ont stimulé la dégradation de I'anthracéne en
particulier lorsque la biostimulation est combinée a la bioaugmentaion. Cette évaluation
préliminaire a montré que la bioremédiation est susceptible d’entrainer une atténuation

de 'effet négatif de I'anthracéne sur la nématofaune.
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Pour mieux cerner l'impact écologique de la bioremédiation des sédiments
contaminés par les HAPs sur les bactéries et les organismes méiobenthiques, les résultats
issues de ces premieres études ont permis de proposer des études complémentaires:

v" Changer la molécule modeéle utilisée précédemment par une autre molécule tricyclique
plus répandue dans la lagune de Bizerte a savoir le phénanthrene. Le phénanthreéne est
présent dans l'huile d'anthracene, dans le filtrat de résidus d'anthracéne cristallisé, ou
dans la fraction légere de distillation de I'anthracene brut. L'huile est elle-méme produite
par distillation du goudron de houille ;

v Augmenter la dose du contaminant de 1ppm a 100ppm puisque la plupart des travaux
antérieurs de bioremédiation utilisent de fortes doses de HAPs ;

v' Varier la composition en éléments nutritifs et augmenter les doses en nutriments pour
la technique de biostimulation ;

v' Changer la souche bactérienne utilisée pour la technique de bioaugmentation.
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CHAPITRE III : EFFETS D’UNE SEULE
MOLECULE DE HAP

PARTIE B : APPLICATION A DES SEDIMENTS CONTAMINES
PAR UNE FORTE DOSE DE PHENANTHRENE

I. INTRODUCTION

La biodépollution des eaux et des sédiments, tributaire de l'activité des populations
bactériennes indigenes peut étre limitée par la disponibilité des éléments nutritifs
essentiels pour leurs croissances (Coulon et al., 2006). Ainsi, la biostimulation est une
technique de restauration couramment utilisée pour le traitement des sites contaminés
par certains types de micropolluants dans le but d’accélérer leur dégradation (Riser-
Roberts, 1998). En effet, le taux de dégradation des HAPs dans les sédiments varie
largement en fonction de la quantité de nutriments ajoutés (Mills et al, 2004).
L'adaptation des microorganismes a la dégradation de ces composés récalcitrants a été
par aileurs démontrée par plusieurs travaux (Ben Said et al.,, 2008; Bibiana et al., 2010;
Saito et al,, 2000). L’'omniprésence des HAPs reste un probleme fondamental pour les
environnements aquatiques ce qui nécessite I'isolement des bactéries impliquées dans le
processus de leur dégradation (Samanta et al.,, 2002). Toutefois, s'il existe de nombreux
travaux dans ce sens, l'impact de la bioremédiation des sédiments contaminés par le
phénanthrene sur les communautés bactériennes et méiofaunistiques est relativement
moins étudié (Schafer et al., 2001; Miyasaka et al., 2006).

De ce fait, la partie B vise a étudier, d'une part, les réponses simultanées des bactéries et
de la méiofaune suite a une contamination artificielle des sédiments par le
phénanthrene et, d’autre part, a mesurer I'impact de la bioremédiation de ces mémes
sédiments. Deux stratégies de bioremédiation ont été comparées : la biostimulation par
ajout de sels nutritifs et la combinaison de la biostimulation et de la bioaugmentation
par utilisation d’'une souche bactérienne Bacillus megaterium isolée des sédiments de la

lagune de Bizerte et qui s’est montrée capable de dégrader les HAPs (Ben Said et al,

131



CHAPITRE III : UNE SEULE MOLECULE DE HAP

2008). Deux compositions d’enrichissements nutritifs, utilisées seules et couplées a la
bioaugmentation, ont été comparées dans le but de choisir la composition la plus

favorable pour la croissance des bactéries indigenes.

v' Une premiére étude a été consacrée aux réponses simultanées (biomasse et
densité) d'une communauté bactérienne et d’'une communauté de nématodes libres
marins a une contamination artificielle des sédiments par le phénanthréne ainsi qu’a
mesurer 'impact de la bioremédiation vis a vis de ces modeéles biologiques. Cette étude a
permis la rédaction d’'une publication (P3) intitulée «Intérét de la bioremédiation
dans la réduction de l'effet toxique du phénanthrene sur les communautés de
bactéries et de nématodes libres benthiques» qui a été publiée dans le Bulletin de la

Société Zoologique de France.

v’ La seconde étude s’est intéressée quant a elle a I'effet de la biostimulation (seule
ou associée a la bioaugmentation des sédiments artificiellement contaminés par le
phénanthrene) sur les bactéries, la méiofaune et la structure spécifique des nématodes
libres marins ainsi qu’a la mesure du pourcentage de dégradation du phénanthréne.
Cette étude a fait I'objet d'un article (P4) intitulé «Biostimulation as an attractive
technique to reduce phenanthrene toxicity for meiofauna and bacteria in lagoon

sediment» qui a été soumis a la revue Environmental Science and Pollution Research.
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Résumé

Une étude en microcosmes a été effectuée pour évaluer I'impact de la bioremédiation de
sédiments marins artificiellement contaminés par un HAP «le phénanthrene » (100
ppm) sur une communauté de bactéries et de nématodes libres benthiques provenant de
lagune de Bizerte (Tunisie). La bioremédiation a été réalisée par biostimulation seule
(avec 2 compositions différentes) et couplée a la bioaugmentation par ajout de la souche
bactérienne "Bacillus sp." isolée a partir de sédiments marins contaminés. Les analyses
univariées ont montré des différences significatives (p<0,05) entre les microcosmes
témoins et contaminés. Ainsi, le phénanthrene a entrainé une diminution de la biomasse
en bactéries indigenes dans la colonne d’eau, a l'interface et dans le sédiment et en
parallele une réduction hautement significative (p<0,001) des densités moyennes de
nématodes. Nos résultats ont également montré que la bioremédiation est susceptible
d’entrainer une réduction de l'effet toxique du phénanthrene sur la microflore et la
nématofaune marines. Ainsi, tous les essais de biostimulation seule ou associée a la
bioaugmentation ont révélé une nette augmentation de la biomasse bactérienne totale et
des effectifs moyens des nématodes par rapport aux microcosmes contaminés. Cette
augmentation a été plus accentuée au niveau des microcosmes de biostimulation et de

combinaison avec ajout d’'une composition variée de nutriments.
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1. Introduction

En milieu aquatique, une grande partie des composés d’origine anthropique s’accumule
au niveau des sédiments qui deviennent ainsi d'importants réservoirs de xénobiotiques
tels les hydrocarbures aromatiques polycycliques (SOCLO et al., 2000). Ces composés
ubiquistes sont connus pour étre toxiques, génotoxiques, cancérigenes et facilement
bioaccumulables (SAMANTA et al., 2002). Les organismes benthiques sont directement
exposés a ces contaminants, qu’ils soient adsorbés sur la phase particulaire, dissous
dans l'eau interstitielle ou a linterface eau-sédiment. Les communautés
méiofaunistiques et en particulier les nématodes libres, taxon prédominant de la
méiofaune, sont considérés comme bioindicateurs des conditions environnementales
(MAHMOUDI et al, 2005 ; URBAN-MALINGA et al,, 2006). En effet, toutes les especes de
nématodes, a I'exception des nématodes prédateurs, sont susceptibles de consommer
des bactéries (MOENS & VINCX, 1997). Les populations bactériennes participent
activement a la biodégradation des composés persistants (PENG et al., 2008). Toutefois,
cette atténuation naturelle de ces composés persistants demeure insuffisante surtout
dans le cas de polluants récalcitrants comme les hydrocarbures aromatiques
polycycliques (HAPs). Ainsi, I'isolement de plusieurs souches bactériennes capables de
minéraliser les hydrocarbures a permis de les utiliser dans les essais de
bioréhabilitation de sites pollués (MROZIK et al., 2003).

En milieu océanique, plusieurs sites de Méditerranée ont été signalés contaminés par les
HAPs (LOUATI et al, 2001 ; BEN SAID et al, 2010) mais les travaux consacrés a la
bioremédiation des sédiments marins contaminés par ces contaminants et a la
détermination de leurs effets sur les communautés benthiques restent peu nombreux
(SCHRATZBERGER et al., 2003 ; MIYASAKA et al, 2006). Le présent travail vise donc a
étudier, in vitro, les réponses simultanées d’'une communauté bactérienne et d’une
communauté de nématodes libres marins apres contamination artificielle des sédiments
par le phénanthrene ainsi qu’a mesurer I'impact de la bioremédiation de ces mémes
sédiments. Deux stratégies de bioremédiation ont été comparés : la biostimulation par
ajout de sels nutritifs et la combinaison de la biostimulation et de la bioaugmentation
par utilisation d'une souche bactérienne du genre Bacillus sp. laquelle a été
précédemment isolée de sédiments de la lagune de Bizerte et s’est montrée capable de

dégrader les HAPs (BEN SAID et al, 2008).
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2. Matériel et méthodes

2.1.Milieu d’étude et stratégie d’échantillonnage

Du sédiment avec sa méiofaune naturelle a été prélevé en mars 2010 au niveau de la
station Echaara, dans la lagune de Bizerte située au nord de la Tunisie (Fig. 1). Les
échantillons de sédiment destinés a l'étude faunistique et bactériologique ont été
extraits d’une facon stérile (OMS, 1995) a I'aide de carottiers en plexiglas de 10 cm? de
section (Vitiello et Aissa, 1985) qui sont introduits a une profondeur de 10 cm avant de

transférer leur contenu dans des tubes en plexiglas préalablement autoclavés.

2.2. Expérimentation

Au laboratoire, le sédiment a été manuellement homogénéisé avec une large spatule
avant d’étre utilisé pour le remplissage des différents microcosmes.

2.2. 1. Contamination des sédiments par le phénanthrene

La contamination a été effectuée sur la fraction fine des sédiments (fraction < 63 pum).
Une solution-meére de phénanthréne a été tout d’abord préparée par dissolution de
phénanthrene dans I'acétone (5mg /ml) dans le but d’obtenir une concentration finale
de ce contaminant correspondant a 100 ppm.

Apres évaporation du solvant organique, des quantités de 100 g de sédiment humide ont
été ajoutées dans tous les microcosmes et une premiere agitation a été réalisée pendant
2h a température ambiante a 128 tours/mn. Avant l'installation des microcosmes, le
sédiment a ensuite été recouvert d’eau de mer filtrée (0,2 pm) puis laissé reposer
pendant 24h pour stabilisation. Dans les microcosmes témoins, 100 g de sédiment
dépourvu de méiofaune et non contaminé ont été ajoutés a 100 g de sédiment naturel.
Pour les microcosmes contaminés, des quantités de 100 g de sédiment naturel ont été

ajoutés aux microcosmes contenant les sédiments contaminés par le phénanthreéne.
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Fig. 1. Localisation géographique de la station prospectée dans la lagune de Bizerte
(mars 2010). E : Echaraa.

2.2.2.Inoculation des sédiments et techniques de bioremédiation

Biostimulation : Deux compositions en sels nutritifs (CBS1 et CBS2) ont été préparées
dans 100 ml d’eau de mer filtrée (0,2 um) avant d’étre ajoutées aux sédiments
précédemment contaminés.

Elles sont respectivement de 100 g.L-1 NaNOz et 22 g.L-1 KH,PO4 (MIYASAKA et al., 2006)
pour (CBS1) et de 1000 mg.L-1 (NH4)2S04; 10,000 mg.L-1 K2HPO4; 5000 mg.L-1 KH2PO4;
200 mg.L-1 MgS04, 7H20 ; 100 mg.L-1 CaClz, 2H20 ; 200 mg.L-1 Mg Clz, 6H20 et des
éléments traces: 5 mg.L-1 FeSO4, 7H20 ; 3 mg.L-1 MnSO4, H20 ; 0,015 mg.L-1 CuSO4, 5H:0;
1 mg.L-1 (NH4)sM07024, 7H20 ; 0,01 mg.L-1 NazMoO4, 2H20 (YU et al., 2005 ; JACQUES et
al., 2008) pour (CBS2).

Biostimulation-Bioaugmentation : Les deux compositions en sels nutritifs (CBS1 et
CBS2) ainsi que le culot de la suspension bactérienne de DO 600 égale a 1 d'une souche
«Bacillus sp.» ont été ajoutées aux sédiments précédemment contaminés. Une deuxieme
agitation a été effectuée dans tous les microcosmes pendant une demi-heure a
température ambiante a 120 tours/min apresl'ajout des sels nutritifs et du culot

bactérien de la souche utilisée aux différents microcosmes de bioremédiation.
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2.2.3. Démarrage de I'expérience

Les microcosmes consistent en des bouteilles en verre de 2 1. Chacun des microcosmes
fonctionnant comme un systéeme fermé avec une aération continue assurée par une
pompe d’aquarium a été rempli d’eau de mer stérilisée et filtrée (volume final de 1 litre)
(Fig. 2). La fiabilité de tels dispositifs expérimentaux a été vérifiée par plusieurs auteurs
(Austen et al, 1994 ; Mahmoudi et al, 2005). Tous les traitements ont été réalisés en
duplicata. Au début et a la fin des incubations (5 et 20 jours), 1g de sédiment et 1 ml
d’eau (a la surface de 'eau et a l'interface eau-sédiment) ont été prélevés de chaque
microcosme pour la quantification de la charge bactérienne. Les sédiments des

microcosmes destinés a I’étude méiobenthique ont été conservés dans du formol a 4%.
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Fig.2. Schéma d'un microcosme.

2.2.4. Dénombrement des bactéries hétérotrophes aérobies

La quantification de la charge en bactéries hétérotrophes aérobies par la méthode de
MPN (Most Probable Number) et le dénombrement des bactéries capables d’'utiliser le
phénanthrene comme source de carbone et d’énergie en utilisant la technique d’'UFC
(Unit Forming Colony) sur milieu sélectif ont été effectués pour les trois compartiments
de chacun des microcosmes (a la surface de 'eau "E" (bactéries/ml d’eau), a I'interface
eau-sédiment "I' (bactéries/ml d’eau) et au niveau du sédiment "S"(bactérie/gramme de

sédiment humide).
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2.2.5. Techniques d’étude de la nématofaune
Les nématodes colorés au rose bengale ont été séparés par la méthode de lévigation-
tamisage puis comptés sous loupe binoculaire afin de calculer la moyenne des densités

nématologiques (individus/microcosme).

2.2.6. Traitement statistique des données

Toutes les données obtenues ont subi une transformation du type y = log (x+1) pour
homogénéiser les variances pour l'étude bactériologique. La plupart des analyses
statistiques des données suivent les méthodes standards d’analyse des communautés
décrites par CLARKE & WARWICK (2001). Le test Anova a un critére de classification
(Anova 1) ou le test de Kruskall-Wallis (en cas de non homogénéité des variances) ont
été utilisés pour mettre en évidence une différence significative globale entre les
différents traitements considérés. Le test de la différence significative de Tukey (Tukey
HSD) a été utilisé afin de réaliser les comparaisons multiples entre microcosmes
témoins et contaminés. Les traitements statistiques ont été réalisés grace au logiciel
Statistica version 6. Le seuil de signification retenu a été de 5%.

Dans le texte, les microcosmes sont référencés selon les codes présentés dans le

tableau 1.

Tableau 1. Codes utilisés pour identifier les différents microcosmes.

Code
Traitement
Sédiment naturel témoin T
Sédiment contaminé par le phénanthrene a une concentration finale C
égale 2 100 ppm
Sédiment contaminé par le phénanthrene a une concentration finale CBS1
égale a 100 ppm + composition 1 des sels nutritifs
Sédiment contaminé par le phénanthrene a une concentration finale CBS2
égale a 100 ppm + composition 2 des sels nutritifs
Sédiment contaminé par le phénanthrene a une concentration finale CBS1+BA
égale a 100 ppm+ composition 1 des sels nutritifs + «Bacillus sp.»
Sédiment contaminé par le phénanthrene a une concentration finale CBS2 +BA
égale a 100 ppm + composition 2 des sels nutritifs + «Bacillus sp.»
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3. Résultats

3.1.Etude bactériologique

3.1.1. Effets du phénanthrene sur les bactéries indigenes (Fig. 3 a et b)

La quantification des charges moyennes en bactéries aérobies hétérotrophes par MPN
dans les microcosmes contaminés par le phénanthrene met en évidence leur nette
réduction par rapport aux témoins et cela dans la colonne d’eau, a I'interface et dans le
sédiment aussi bien au début qu’a la fin de la période d’incubation. Cependant, la charge
en bactéries n’a pas diminué au début de I'expérimentation au niveau du compartiment
sédimentaire (Fig.3 a). Cette diminution a été plus importante apres 20 jours dans 'eau
et le sédiment. Ainsi, le test HSD montre une diminution hautement significative
(p<0,001) de la charge bactérienne dans la colonne d’eau et a I'interface eau-sédiment et
seulement significative (p<0,05) dans le sédiment ou la charge moyenne en bactéries
viables est passée de 4,42 + 0,03 bactéries/g de sédiment dans les microcosmes témoins
(T) a 3,82 + 0,06 bactéries/g de sédiment dans les microcosmes contaminés par le

phénanthrene apres 20 jours de I'incubation (Fig.3 b).
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Fig. 3. Variation des charges bactériennes apres 5 jours (a) et 20 jours (b) au niveau des
différents compartiments (colonne d’eau (E), interface eau-sédiment (I) et sédiment (S))
des microcosmes témoins (T) et de ceux contaminés par le phénanthrene (C).

3.1.2. Effets de la biostimulation sur les bactéries indigenes (Fig. 4 a et b)

by

Au début de 'expérimentation, les deux compositions de biostimulation ont tendance a

entralner un accroissement significatif des charges bactériennes totales, surtout a
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I'interface eau-sédiment et dans le compartiment sédimentaire (Fig.4 a). L’élévation de
la charge en bactéries est plus nette 20 jours apres ajout des sels nutritifs.

Cette augmentation est plus importante et hautement significative au niveau des
microcosmes (CBS2) et surtout au sein des sédiments [5,52 + 0,02 bactéries/g de

sédiment dans (CBS2) contre 3,82 + 0,06 bactéries/g de sédiment dans (C)] (Fig.4 b).
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Fig. 4. Variation des charges bactériennes apres 5 jours (a) et 20 jours (b) au niveau des
différents compartiments (colonne d’eau (E), interface eau-sédiment (I) et sédiment (S))
des microcosmes contaminés par le phénanthrene (C) et de ceux contaminés avec ajout

de solutions de sels nutritifs (CBS1 ou CBS2).

3.1.3. Effets de l'association biostimulation-bioaugmentation sur les bactéries

indigenes (Fig. 5 a etb)

Apres 5 ou 20 jours d’expérimentation, l'association de la biostimulation et de
bioaugmentation a accru notablement et significativement les charges moyennes en
bactéries hétérotrophes au niveau de tous les compartiments microcosmiques mais
davantage au niveau des sédiments et a 'exception des microcosmes (CBS1+BA) et
(CBS2+BA) ou la charge en bactéries n'a pas augmenté a l'interface eau-sédiment au
début de l'incubation (Fig.3 a). L’accroissement de la biomasse bactérienne dans la
colonne d’eau, a I'interface eau/sédiment et dans le sédiment a été plus accentué a la fin
de la période d’incubation et hautement significative (p<0,001) au niveau des
microcosmes (CBS2 +BA) en présence de la souche bactérienne Bacillus sp.. Ainsi, la
charge sédimentaire en bactéries aérobies est passée de 3,82 + 0,06 bactéries/g de

sédiment humide dans les microcosmes contaminés (C) a 5,40 + 0,01 bactéries/g de
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sédiment humide dans ceux contaminés et inoculés par le culot bactérien de la souche

S18 (CBS2 +BA) (Fig.3 b).
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Fig.5. Variation des charges bactériennes apres 5 jours (a) et 20 jours (b) au niveau des
différents compartiments (colonne d’eau (E), interface eau-sédiment (I) et sédiment (S))
des microcosmes contaminés par le phénanthréne (C) et de ceux contaminés avec ajout
de sels nutritifs et d'une souche de Bacillus sp. (CBS1+BA ; CBS2+BA).

3.1.4. Effets sur les bactéries capables d’utiliser le phénanthréne comme unique
source de carbone et d’énergie (Fig. 6)

La quantification a la fin de la période d’incubation des bactéries capables d'utiliser le
phénanthréene comme unique source de carbone et d’énergie exprimés en unités
formant colonies (UFC) montre que la biostimulation seule et la combinaison des deux
procédés de bioremédiation ont entrainé une augmentation hautement significative
(p<0,001) de la charge en bactéries dégradant le phénanthrene au niveau de trois
compartiments étudiés par rapport aux microcosmes témoins et a ceux contaminés. De
plus, les densités les plus élevées de bactéries minéralisant le phénanthrene ont été

dénombrées au niveau des microcosmes (CBS2) et (CBS2+BA) utilisant la souche S18.
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Fig. 6. Variation apres 20 jours d’incubation des charges en bactéries capables d’utiliser
le phénanthrene comme unique source de carbone et d’énergie au niveau des différents
compartiments (colonne d’eau (E) (UFC/ml d’eau), interface eau-sédiment (I) (UFC/ml
d’eau) et sédiment (S) (UFC/gramme de sédiment humide) dans les différents
microcosmes [(T), (C), (CBS1), (CBS2), (CBS1+BA), (CBS2+ BA)].

3.2. Etude nématologique

3.2.1. Effets du phénanthrene sur les densités de nématodes libres marins

Les densités moyennes de nématodes ont été fortement réduites suite a la
contamination artificielle des sédiments marins par le phénanthreéne (Fig. 7). Ainsi, les
effectifSs moyens des nématodes ont chuté de 469 =+ 282 ind.Mic.!
(Individus/Microcosme) dans les microcosmes témoins a 67 = 2,82 ind.Mic."! dans les
microcosmes contaminés par le phénanthréne. Selon I'analyse statistique par le test
Anova 1, la contamination par le phénanthrene a entrainé une diminution hautement

significative des densités nématologiques (p<0,001).
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Fig.7.Densités moyennes (Individus/Microcosme) des nématodes libres dans les
sédiments des microcosmes témoins (T) et dans ceux simplement contaminés par le
phénanthrene (C).
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3.2.2. Effets de la biostimulation sur les densités de nématodes libres marins

Les deux expériences de biostimulation par ajout aux microcosmes contaminés
de l'une des deux compositions testées en sels nutritifs (CBS1; CBS2) ont permis de
noter une augmentation hautement significative (p<0,001) des densités moyennes de la
nématofaune par rapport a celles relevées dans les enceintes simplement contaminées
par le phénanthrene (Fig. 8a). Cette élévation a été plus marquée avec la composition
(CBS2) puisque la moyenne des densités nématologiques est passée de 67 * 2,82

ind.Mic."? dans les microcosmes contaminés a 588 + 1,41 ind.Mic.-1 apres biostimulation.

3.2.3. Effets de I'association biostimulation-bioaugmentation sur les nématodes

libres marins

Tous les tests de combinaisons de la biostimulation et de la bioaugmentation en
inoculant la souche « Bacillus sp. » ont montré une augmentation significative des
effectifs moyens de nématodes libres par rapport aux microcosmes contaminés. Cette
augmentation est apparue plus importante et hautement significative au niveau des
microcosmes de combinaison avec I'ajout d'une composition variée des sels nutritifs
(CBS2+BA) ou les effectifs des nématodes enregistrés ont dépassé ceux des témoins.
Ainsi, cette densité est passée de 67 * 2,82 ind.Mic."l dans les microcosmes contaminés a
721+ 1,41 ind.Mic.'? dans les microcosmes ou la biostimulation a été couplée a la

bioaugmentation (Fig. 8b).
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Fig.8. Comparaison de densités moyennes (Individus/Microcosme) de nématodes libres
relevées dans les sédiments de microcosmes contaminés par le phénanthrene (C) et
dans ceux contaminés mais traités avec (a) un simple ajout de sels nutritifs (CBS1 ou
CBS2) et (b) I'association biostimulation-bioaugmentation par inoculation d’une souche
de Bacillus sp. (CBS1+BA ; CBS2+BA).
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D’apres le test HSD, les densités relevées dans les microcosmes seulement contaminés
(C) sont significativement inférieures a celles enregistrées dans les microcosmes
témoins (T), dans les microcosmes de biostimulation (CBS1; CBS2) et dans les

microcosmes de biostimulation-bioaugmentation (CB1+BA ; CB2+BA).

4. Discussion et conclusion

En contaminant de fagcon non négligeable les milieux cotiers, réceptacles des
effluents domestiques, industriels et portuaires, les HAPs sont susceptibles d’exercer
une action toxique sur les organismes présents (SCHWARZENBACH et al., 2006), entre
autres sur le benthos qui joue, en retour, un réle important dans leur devenir. C’est ainsi
que les bactéries participent a la minéralisation de la matiere organique (AZAM et al.,
1993) et qu’elles constituent une source de nourriture pour la méiofaune et notamment
pour de nombreux nématodes libres, qui interviennent doublement dans cette
minéralisation. En effet, cette faunule agit indirectement en favorisant l'activité de la
boucle bactérienne mais aussi directement par assimilation de la matiére organique
(AISSA, 1992).

De nombreux bio-essais permettent d’évaluer les effets des sédiments marins
contaminés par divers types de polluants sur les organismes benthiques. Le
phénanthrene figure parmi les micropolluants fréquemment retrouvés a des
concentrations relativement élevées dans l'environnement aquatique (LAOR et al,
1999). Il semblait donc primordial d’étudier d’'une part 'effet du phénanthreéne sur les
communautés de bactéries et de nématodes benthiques et, d’autre part, les conditions
favorables a sa dégradation. Les principaux résultats obtenus lors de notre étude ont mis
en évidence la forte toxicité du phénanthrene vis- a -vis de nombreuses especes
bactériennes de la microflore indigene mais aussi de certaines especes de la
nématofaune. Nous avons observé une diminution de la biomasse en bactéries indigenes
et des densités moyennes de nématodes dans tous les microcosmes contaminés par ce
polluant. La toxicité du phénanthrene a été mise en évidence chez plusieurs especes
aquatiques, telles le cladocere Daphnia magna (EDSALL, 1991), le poisson Gambusia
affinis (NEFF, 1979) ou 'amphipode Rhepoxynuis abronuis (SWARTZ et al., 1997). Si la
toxicité du phénanthréne est bien connue pour les diatomées, les gastéropodes, les
crustacés et les poissons (ANA et al., 2007), 'impact des HAPs sur le méiobenthos a été

relativement peu étudié. LOTUFO (1997) a ainsi constaté que le phénanthréne causait
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une mortalité plus importante du copépode benthique Schizopera knabenis par rapport
au fluoranthene. Plusieurs études reéalisées in situ s’accordent a constater que la
contamination par les hydrocarbures influence négativement toutes les espeéces du
méiobenthos (CARMAN et al, 1997, MAHMOUDI et al, 2005). Ces divers résultats
montrent l'intérét de la mise au point de stratégies de décontamination des sédiments
marins pollués par de tels xénobiotiques et, entre autre, I'intérét de la bioremédiation.
Certaines bactéries sont capables d'utiliser les HAPs, y compris le phénanthrene, en tant
qu’'unique source de carbone et d'énergie (NATALIA et al, 1999). Nos résultats ont
également montré que la bioremédiation est susceptible d’entrainer une réduction de
I'effet toxique du phénanthréne sur la microflore et la nématofaune marines. De ce fait,
les essais de biostimulation seule ou associée a la bioaugmentation ont révélé une nette
augmentation de la biomasse bactérienne totale et des effectifs moyens des nématodes
par rapport aux microcosmes contaminés. Cette augmentation a été plus accentuée au
niveau des microcosmes de biostimulation (CBS2) et de combinaison (CBS2+BA)
inoculés par Bacillus sp. ou les densités des bactéries et des nématodes enregistrées ont
dépassé celles des témoins par rapport aux microcosmes de biostimulation (CBS1) et de
combinaison (CBS1+BA). Ce qui montre que la biostimulation dépend largement de la
quantité de nutriments ajoutés. Plusieurs études ont montré que la biostimulation par
ajout de nutriments et la bioaugmentation par inoculation de bactéries renforcent le
taux de dégradation du pétrole brut et des HAPs dans les sites contaminés (VENOSA et
al., 1996 ; XIAO et al, 2010). En outre, le réle des bactéries dans les réseaux trophiques
benthiques est influencé par la disponibilit¢ des nutriments, les conditions
environnementales, la biodiponibilité des HAPs et la nature du sédiment (SMITH et al.,
1998; GUO et al., 2005).

Nos résultats soulignent que la bioremédiation semble étre une alternative a la
minéralisation du phénanthrene et a la prolifération de la nématofaune. Il est prévu de
poursuivre ce travail en déterminant le pourcentage de dégradation de phénanthreéne
par Bacillus sp. et d’approfondir nos recherches par une étude comparative avec

d’autres souches bactériennes.
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Abstract

Purpose
A microcosm experiment was setup to examine (1) the effect of phenanthrene
contamination on meiofauna and bacteria communities and (2) the effects of different
bioremediation strategies on phenanthrene degradation and on the community
structure of free-living marine nematodes.

Methods
Sediments from Bizerte lagoon were contaminated with (100 mg kg!) phenanthrene
and effects were examined after 20 days. Biostimulation (addition of nitrogen and
phosphorus fertilizer or mineral salt medium) and bioaugmentation (inoculation of a
hydrocarbonoclastic bacterium) were used as bioremediation treatments. Bacterial
biomass was estimated using flow cytometry. Meiofauna was counted and identified at
the higher taxon level using a stereomicroscope. Nematodes, comprising approximately
two thirds of total meiofauna abundance, were identified to genus or species.

Results
Phenanthrene contamination had a severe impact on bacteria and meiofauna
abundances with a strong decrease of nematodes with a complete disappearance of
polychaetes and copepods. Bioremediation counter balanced the toxic effects of
phenanthrene since meiofauna and bacteria abundances were significantly higher
(p<0.01) than those observed in phenanthrene contamination. Up to 98% of
phenanthrene removal was observed. In response to phenanthrene contamination the
nematode species had different behavior: Daptonema fallax was eliminated in
contaminated microcosms suggesting that it is an intolerant species to phenanthrene;
Neochromadora peocilosoma, Spirinia parasitifera and Odontophora n. sp. which
significantly (p<0.05) increased in contaminated microcosms, could be considered as
"opportunistic" species to phenanthrene whereas Anticoma acuminata and
Calomicrolaimus honestus increased in the treatment combining biostimulation and
bioaugmentation.

Conclusion
Phenanthrene had a significant effect on meiofaunal and bacterial abundances (p<0.05),
with a strong reduction of density and change in the nematode communities.
Biostimulation using mineral salt medium strongly enhanced phenanthrene removal,

leading to a decrease of its toxicity. This finding opens exciting axes for the future use of
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biostimulation to reduce toxic effects of PAHs for meiofauna and bacteria in lagoon

sediment.

1. Introduction

Coastal marine ecosystems are often contaminated by PAHs (Louati et al. 2001, Soclo et
al. 2000) and the biota is affected by this pollution. The toxicity and lethality of PAHs
have been assessed for a variety of marine organisms such as fish, copepods and
amphipods (Engraff et al. 2011, Lotufo 1997, Shailaja and D'Silva 2003). Some of these
compounds (e.g. pyrene, anthracene, phenanthrene) are of major public concern due to
their toxicity to organisms in carcinogenic and mutagenic potential. Phenanthrene, one
of the most abundant PAHs in the environment (Cerniglia 1993), is included in the U.S.
EPA list of priority pollutants (Keith and Telliard 1979). Since phenanthrene is the
smallest tricyclic aromatic hydrocarbon to have a “bay-region” and a “K-region” (Ouyang
2006), i.e. highly reactive regions of PAH molecules where the main carcinogenic species
can be formed, it is commonly used as a model substrate for studies on metabolism of
carcinogenic PAHs (IARC 2010). Phenanthrene was chosen as the model compound
since it exhibits intermediate toxicity, hydrophobicity, and environmental persistence
(Stringer et al. 2012).

Once in aquatic systems, PAHs tend to adsorb on particles and accumulate in sediments,
and undergo various degradation, transformations, and sequestration (Haritash and
Kaushik 2009, Yang et al. 2010). Biodegradation under aerobic or anaerobic condition is
a major process for PAHs removal (Hale et al. 2010, Ulanowicz et al. 2009).
Nevertheless, natural attenuation cannot appreciably remove pollutants mostly because
nutrient limitation is one of the major factors limiting biodegradation of PAHs in
sediments (Smith et al. 1998). For this reason, an increasing attention has been directed
toward the research of new strategies and environmental-friendly technologies to be
applied for the remediation of sediments contaminated by hydrocarbons. Among these,
biotechnological strategies based on the biostimulation of autochthonous microbial
communities to speed up biodegradation processes of organic pollutants are of
particular relevance (Beolchini et al. 2010). Generally, mineralization of organic matter
is enhanced and bacterial production stimulated in the presence of meiofauna (Gerlach
1978). Meiofaunal assemblages are ideal for microcosm experiments. They have a short

generation time, a high density, and continuous reproduction (Suderman and Thistle
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2003). These small animals are also easily maintained and sensitive to many toxicants
(Boufahja et al. 2011, Mahmoudi et al. 2007). Free-living nematodes, the most abundant
taxa among the meiofauna (defined here as microscopic metazoan invertebrates passing
through 1 mm mesh size and retained on 40 pm mesh size sieves), are relevant
indicators of environmental perturbation (e.g,Beyrem and Aissa 2000, Burton et al.
2001). Field and laboratory studies have documented that the meiofaunal component of
the benthos is sensitive to petroleum contaminants (Louati et al. in press, Mahmoudi et
al. 2005), and that meiobenthic nematode are relatively more susceptible to petroleum
hydrocarbons than other meiofaunal taxa, such as copepods (Beyrem and Aissa 2000,
Lindgren et al. 2012, Mahmoudi et al. 2005).

Biological effects of phenanthrene have been examined on many taxa such as diatoms,
gastropods, mussels and fish (Albers 2003, ANA et al. 2007, Einsporn and Koehler
2008), but the influence of this contaminant on benthic communities is poorly
understood and no experimental study has assessed the impacts of phenanthrene
contamination on Mediterranean benthic organism assemblages. In the present study,
we present the results of a microcosm experiment designed to compare the response of
Mediterranean benthic nematodes and bacteria facing contamination of phenanthrene
as a function of the bioremediation treatments used for PAH biodegradation. The
investigation focused on the comparison of densities, diversity and species composition
of nematode assemblages from control microcosm and phenanthrene bioremediation
treatments. Bioremediation schemes included biostimulation and the combination of
biostimulation with bioaugmentation by the inoculation of a marine PAH degrading
bacterium, Bacillus megaterium, previously isolated from Bizerte lagoon contaminated

sediment (Ben Said et al. 2008).

2. Materials and methods

2.1.Field site

Natural meiobenthic communities were collected from Bizerte lagoon (Tunisia) on Mars
2010 (Fig. 1). Hand-cores of 10 cm? were used to a depth of 15 cm to transfer sediment
into a bucket. The physical-chemical characteristics of the field site on the sampling day
were: water depth 1.3 £ 0.2 m; salinity 36.2 + 1.2 PSU; temperature 15.3 + 0.2 °C; water
pH 8.1 + 0.3; dissolved oxygen content 8.3 + 1.5 mg I'l. The sediment had a median
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particle diameter of 0.43 + 0.12 mm, and an organic content of carbon 0.79 * 0.02 %.
Sediment total nitrogen content was 1.03+ 0.01 %.

On return to the laboratory, sediments were homogenised by gentle hand stirring with a
large spatula before they were used for phenanthrene contamination and

bioremediation or microcosms filling.
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Fig. 1. Map of Bizerte lagoon showing the site from which sediment was collected
(Echaraa)

2.2.Phenanthrene contamination of sediments

Stock solution of phenanthrene (Sigma-Aldrich Chemical A8, 920-0) was prepared in
acetone (5 mg mL-1). Next, phenanthrene solution was added into the sediment slurry
and shaken overnight to let the PAH adsorbed onto the sediments. Final concentration of
phenanthrene in sediment was 100 mg kgl of dry sediment. Sediment used for
phenanthrene contamination was first alternately frozen and thawed three times to
defaunate it (Gyedu-Ababio and Baird 2006), and then it was wet sieved to remove the

larger particles (>63 um).
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2.3.Microcosm experiment

Microcosms consisted of 1,600 ml glass bottles. One control and three treatments (Table
1) with three replicates each were set up. Contaminated microcosms were gently filled
with 200 g (wt) of homogenized sediment (100 g of natural sediment and 100 g
contaminated sediment) topped up with 1L of filtered (1 um) natural lagoon water at 30
PSU. In control microcosm, the contaminated sediment was replaced by 100 g of the
defaunated sediment. Each bottle was stoppered with a rubber bung with two holes and
aerated via an air stone diffuser. Air flux was filtered on 0.2um to prevent
contamination. Bioremediation treatments were started one day after phenanthrene
contamination. Biostimulation was achieved by amending two types of compositions:
(1) slow-release particle fertilizers (70 mg kg~ of nitrogen fertilizer (NaNO3) and 35 mg
kg1 of phosphorus fertilizer (KH2PO4) and (2) mineral salt medium (MSM) using the
protocols of Yu et al. (2005) and Jacques et al. (2008). The MSM has the following
composition (mg 1-1): (NH4)2S04, 1000; K2HPO4, 10000; KH2PO4, 5000; MgS04 (H20)7,
200; CaClz (H20)2, 100; and trace elements made up of FeSO4 (H20)7, 5; MnSO4 (H20), 3;
CuS04 (H20)5, 0.015; (NH4)s M07024 (H20)7, 1; NazM004 (2H20)2, 0.01. Bioaugmentation
was achieved by inoculating with a marine PAH-degrading bacterium, Bacillus
megaterium strain isolated from Bizerte-polluted sediments (Ben Said et al. 2008).

The strain was previously grown in 50 ml of LB broth. After 1 week cultivation, cells
were harvested by centrifugation at 10,000xg for 15 min at 4°C. The initial inoculum
was 6.34x108 cell ml-1. For the combination of biostimulation and bioaugmentation,
cells of bacterial strain were suspended in the two types of biostimulation treatments
(1: N+P; 2: MSM) and 2 ml of the culture were introduced into the microcosms
previously amended with nutrients. After bacterium inoculation and nutrient addition,
sediment was agitated for half an hour for homogenization. All microcosms were
incubated in laboratory at room temperature (22-24°C). After 20 days of incubation,

microcosm sediments were fixed in 4% formalin.

2.4. Phenanthrene analysis

Phenanthrene analysis in the sediments was conducted by gas chromatography (GC). At
the end of incubation, sediment were homogenized and samples of 1 g (dry weight) of
each microcosm was extracted with 40 ml of acetone/hexane (v/v) and with

2,2,4,4,6,8,8-heptamethylnonane as internal standard, in an ultrasonic bath (15 min).
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The GC (GC Agilent Technologies) was equipped with a flame-ionization detector
(290°C) and a capillary column HP 5 (30 m x 320 pm x 0.25 pm, Hewlett-Packard, Palo
Alto, CA, USA). The injector temperature was maintained at 280°C. The carrier gas (He)
was maintained at 1.7 ml/min. The oven temperature was programmed from 60°C (1
min) to 200°C (1 min) with a ramp of 15°C/min, and then to 300 °C (2 min) with a ramp
of 5°C/min.

Table 1: Experimental treatments

Experimental treatment Name
Uncontaminated sediment T
Contaminated sediment with phenanthrene (100 ppm) C
Contaminated sediment with phenanthrene + N+P CBS1
Contaminated sediment with phenanthrene + MSM CBS2
Contaminated sediment with phenanthrene + N+P + bacteria CBS1+BA
Contaminated sediment with phenanthrene + MSM + bacteria CBS2+BA

2.5.Flow Cytometry measurements

Bacteria were extracted from sediment following the protocol of Duhamel and Jacquet
(2006) as detailed in Louati et al. (2012). For the enumeration of total bacteria, cells
were stained with the nucleic acid stain SYBR Green I (Marie et al,, 1997). Working
stocks of SYBR Green I (10-3 of the commercial solution, Molecular Probes) were freshly
prepared on the day of analysis. Bacterial samples were stained with a 2.6 % (final
concentration of work solution) and incubated in the dark 4°C for 15 min before
analysis. The stained bacterial cells, excited at 488 nm, were enumerated using side
scatter and green fluorescence at 530 nm. Fluorescent beads (1 and 2 pm; Polysciences,
Inc.,, Warrington, PA, USA) were added to each sample as an external standard. True
count beads (Becton Dickinson, San Jose, CA, USA) were added to determine the volume
analyzed. Samples were analyzed with a FACSCalibur flow cytometer (Becton
Dickinson), equipped with a 15 mW argon ion laser emitting at 488 nm for excitation.
Data analyses were carried out with CellQuest Pro 5 software obtained from BD

Biosciences.
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2.6.Sample processing

Meiofauna samples were rinsed with a gentle jet of freshwater over a 1 mm sieve to
exclude macrofauna, decanted over a 40 pm sieve and stained with Rose Bengal.
Meiofauna was counted and identified at the higher taxon level using a
stereomicroscope. Nematodes, comprising approximately two thirds of total meiofauna
abundance, were identified to genus or species using the pictorial keys of Platt and

Warwick (1983, 1988) and Warwick et al. (1998).

2.7. Data processing

The majority of data analysis followed standard community analysis methods described
by Clarke (1993) and Clarke & Warwick (2001) using the Plymouth Routines in
Multivariate Ecological Research (PRIMER) software package.

Univariate indices were computed: total nematode abundance (I, ind. microcosm-1),
number of species (S), diversity (Shannon-Wiener index H = loge), species richness
(Margalef’s d) and evenness (Pielou’s ]J) were calculated for each microcosm. The One-
way ANOVA was used to test for overall differences between these indices and the
Tukey HSD multiple comparisons test were used in pair wise comparisons of treatments
and control. A significant difference was assumed when P < 0.05. For statistical analysis
of nematode community structure, relative abundances of nematodes were transformed
with arcsin (x*0.5) to get a normal distribution of data (Legendre and Legendre 1998).
Principal component analysis (PCA) was performed with MVSP v3.12d software (Kovach
Computing Service, Anglesey Wales). Pairwise analysis of similarities (ANOSIM) was
carried out to determine if there were any significant differences between nematode
assemblages in different treatments. SIMPER (similarity percentages) was used to
determine the contribution of individual species towards dissimilarity between

treatments and control.

3. Results

3.1. Phenanthrene removal

During 20 days biodegradation experiment, the percentage of phenanthrene (Phe)
removal in the contaminated microcosms C was very small (20 * 4 %) (Fig. 2). In
contrast, phenanthrene was significantly removed when bioremediation treatments

were used, although the efficiency varied between treatments of biostimulation.
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Biostimulation with mineral salt medium (CBS2) strongly enhanced phenanthrene
removal, with up to 98 + 0.2% whereas Phe removal was lower in CBS1 when nitrogen
and phosphorus fertilizer were used (76 * 0.4%) (Fig. 2). Combination of
biostimulation and bioaugmentation did not significantly enhance PAH removal in

comparison to the biostimulation protocols.

120
1[]0_ T .
g
W a0 |
z [ T
=
bl
g G0 +
=
E
£ 40
[14]
=
o
20 | L
0

C CB51 cBs2 CBS1+BA CBS2+BA

Microcosms

Fig. 2. Removal of phenanthrene (Phe) in the sediment according to different treatments
(T uncontaminated, C contaminated, CBS biostimulation; CBS+BA: biostimulation and
bioaugmentation) after 20 days of incubation (average + SD, n=3).

3.2.Bacterial and meiofaunal abundance

After 20 days of incubation, phenanthrene contamination resulted in significant
differences in the benthic bacterial abundances relative to the T microcosms (Fig. 3
upper panel). In T microcosms bacterial abundance averaged 3.84 + 0.29x107 cells cm~3.
Phenanthrene contamination had a significant effect on bacterial abundance which was
reduced in C microcosms (1.65 * 0.18x107 cells cm=3) relative to T microcosms.
Nevertheless, biostimulation CBS and biostimulation coupled with bioaugmentation
(CBS+BA) resulted in a significant increase (p <0.001) of indigenous bacterial
abundance relative to C microcosms irrespective of the type of nutrients added.
Interestingly, bacterial abundance in CBS1 was lower relative to CBS2 microcosms (4.6 *

0.46x107 and 7.66 = 0.62x107 cells cm-3, respectively; Fig. 3 upper panel). The highest
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value of bacterial abundance was observed in combination of both treatments of
bioremediation CBS2+BA (8.81 = 0.57x107 cells cm=3) corresponding to a two fold
increase relative to the control microcosm.

In T microcosms, after 20 days of incubation, total meiofauna represented on average
513 * 4 Ind/microcosm with the following repartition, 91 % nematodes, 7 % copepods
and 2 % polychaetes (Fig. 3 lower panel). Contamination by the phenanthrene had a
clear effect on meiofauna with a strong reduction of total density (72 = 2 vs 513 + 4
Ind./microcosm, for C and T microcosms, respectively) together with a complete
disappearance of polychaetes and copepods. As a consequence, nematodes represented
the single main taxon identified in C microcosm. In contrast, both biostimulation
treatments strongly enhanced meiofaunal density compared to C microcosms. The
biostimulation when mineral salt medium were used (CBS2) resulted in higher densities
relative to the CBS1 treatment with nitrogen and phosphorus fertilizer (614 + 0.7 vs 462
+ 3 Ind/microcosm, respectively). Nevertheless, this increase was observed for
nematodes, the density of copepods and polychaetes remained similar to that of the T

microcosms.
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Fig. 3. Bacterial and meiofaunal abundances in the sediment of different microcosms (T
uncontaminated, C contaminated, CBS biostimulation; CBS+BA: biostimulation and
bioaugmentation) at the end of the 20 day incubation. Upper panel: Bacterial abundance
determined by flow cytometry (average + standard deviation). Lower panel: Absolute
abundance (individuals per microcosm) and standard deviation of total meiofauna (M)
and major groups: nematodes (N), copepods (C) and polychaetes (P).
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3.3. Nematofauna diversity

v" Diversity of the nematode community and univariate indices

A total of 20 nematode species were recorded in all the microcosms (Table 2). All
microcosms except C replicates were dominated by Oncholaimus campylocercoides.
Further in the control microcosm T Daptonema fallax (13%) and Neochromadora
peocilosoma (9%) were the two next most frequent species besides Oncholaimus
campylocercoides (40%). Significant differences between control (T) and contaminated
microcosms (C) mainly resulted from changes in the abundances of the most dominant
species (Table 3). Elimination of Daptonema fallax, decreasing abundance of
Oncholaimus campylocercoides and increasing numbers of Neochromadora peocilosoma,
Spirinia parasitifera and Odontophora n. sp. were responsible for the significant
difference between T and C microcosms. Use of bioremediation treatment resulted in a
decrease of the effects of phenanthrene contamination on free-living nematodes. Only
biostimulation (CBS2) treatments resulted to a similar community structure observed in
T microcosms. Differences were observed for the other treatments. Combination of both
treatments resulted in different community structures, especially for CBS1+BA
treatment with dominance of Anticoma acuminata which showed a very strong increase
from 1 % (T) to 30 % (CBS1+BA). Increase in Calomicrolaimus honestus (3 + 0.5% to 12
*+ 1%) was responsible for significant differences between (T) and bioremediation
microcosms (CBS2+BA).

Mean values of univariate indices for nematodes as a function of treatments are given in
Table 4. Phenanthrene contamination resulted in significant changes of univariate
measures for all indices except for the eveness. Total nematode abundance (I), species
richness (d), diversity (H’) and number of species (S) decreased significantly with
phenanthrene contamination (Table 5). In contrast, these univariate indices were not
affected in all bioremediation microcosms except the abundance that was significantly
higher in biostimulation and combination treatments (CBS2 and CBS2+BA) than in the
control and contaminated microcosms. Biostimulation treatments strongly enhanced the
density of nematodes compared to the T microcosms (588 + 1.4 vs 469 + 2.8

Ind/microcosm, for CBS2 and T microcosms, respectively).
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Table 2: Relative abundance (+SD) for nematode species identified in microcosms (T:
uncontaminated, C: contaminated, BS: biostimulation, BS+BA: biostimulation and
bioaugmentation). Values of relative abundance are means of three replicates per
treatment. Dominant species abundances (>10%) are indicated in bold.

T C CBS1 CBS2 CBS1+BA CBS2+BA

Anticoma acuminata 1.1+£01 0.6+0.0 0.8+0.1 0.6+0.1 30+£1.5 6.0+1.1
Calomicrolaimus honestus 33+05 69%1.0 1.0+ 0.0 23+05 0.6+0.1 11+1.5
Chromadora nudicapitata 30£08 03x0.0 0.6+0.0 1.1+0.1 0.3+0.0 1.6 £0.4
Daptonema fallax 13+2.0 0 1.0£0.0 20+1.5 20+04 11+1.4
Desmodora n.sp 1.6+03 03x0.0 0.6 0.1 1.1+£0.0 06+01 1.0£0.0
Enoplolaimus longispiculosus 25+02 0301 2.5+04 0 13+04 1.6+0.1
Marylynia stekoveni 09+00 03%0.0 1.6+0.2 0.6+0.1 0.6+0.0 1.0+£0.0
Metachromadora macroutera 3005 03%0.0 40+0.3 39+08 0 0

Mesacanthion diplechma 2003 0 2.8+0.2 1.9+0.2 1.3+0.5 0

Odontophora n.sp 48+11 14+%1.5 4.0+0.1 2.7+04 1.0£0.0 5.6+0.1
Neochromadora peocilosoma 93+15 40%25 20+0.1 71+1.1 3.6 +0.5 8.8+ 1.0
Oncholaimus campylocercoides 39+2.0 9.0+1.5 67 +2.5 45+2.5 53+1.1 38+3.0
Paracomesoma dubium 0.7+00 0 0.8+0.1 0.5+0.0 0.5+ 0.0 0

Paramonohystera pilosa 24+01 2504 1.6+0.2 21+03 1.3+0.1 1.7+0.1
Prochromadorella neapolitana  08+0.0 1.6+0.5 0.6+0.0 1.1£0.0 0.8+0.2 0.4+0.0
Spirinia parasitifera 53+15 18+1.0 3.6+09 20+0.4 0 57+0.6
Synonchiella edax 09+01 03%0.1 09+0.1 1.2+0.1 0.6+0.1 0.1+0.0
Thalassironus britannicus 13+0.1 08=%0.1 0.6+0.1 0.4+0.0 0.3+0.0 0.5+0.0
Terschellingia longicaudata 20+04 1.0x0.0 1.8+0.2 1.3+0.1 06+01 1.1£0.0
Viscosia sp. 15+01 23+0.1 1.0+ 0.0 3.5+09 0.6+0.0 0.6+0.0

Table 3: Species responsible for differences between control and treated microcosms
based on similarity percentages (SIMPER) analysis of square-root transformed data. (+):
more abundant; (-): less abundant; (elim): elimination. Species accounting for ~ 70% of
overall dissimilarity between treatment groups are ranked in order of importance of
their contribution to this dissimilarity.

C CBS1 CBS2 CBS1+BA CBS2+BA
Neochromadora Oncholaimus Daptonema Anticoma Calomicrolaimus
peocilosoma (+) campylocercoides (+) fallax (+) acuminata (+) honestus (+)

Oncholaimus Daptonema Oncholaimus Oncholaimus Anticoma
campylocercoides (-) fallax (-) campylocercoides (+)  campylocercoides (+) acuminata (+)

Daptonema Neochromadora Spirinia Daptonema Daptonema

fallax (elim) peocilosoma (-) parasitifera (-) fallax (-) fallax (-)
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Table 4: Univariate indices for nematode assemblages from each microcosm. (I =
abundance, H' = Shannon-Weaver index, d = species richness, |J' = evenness, S = number

of species).
Microcosm Abundance Shannon Richness Evenness Nb Species
T 469 + 2.8 2.17+£0.1 3.6+0.3 0.75+0.0 20+ 1.5
C 67 £ 2.8 1.80+0.1 23+0.2 0.73+£0.0 11+1.1
CBS1 452 + 4.2 1.47 £ 0.0 34+0.2 0.52+0.0 17+ 1.0
CBS2 588 + 1.4 1.88 + 0.0 3.4+0.0 0.66 £ 0.1 19+0.0
CBS1+BA 364 +2.1 1.39+0.0 3.5+04 0.52+0.1 14+ 0.5
CBS2+BA 563 £ 0.5 2.01+0.1 3.3+04 0.74 £ 0.0 15+ 1.0

Table 5: Results from multiple comparison tests for significant differences between
nematode assemblages as a function of the treatment. The T microcosms were
considered as reference. +: increase in univariate measure; —: decrease in univariate
measure; ns: no significant difference at p < 0.05

Microcosm Effects of treatment on univariate indices for nematode assemblages
TvsC I: - H’: - d: - J':ns S: -

T vs CBS1 I: - H’: - d: ns ] - S:ns

T vs CBS2 I: + H’: - d:ns J: - S:ns

T vs CBS1+BA I: - H’: - d: - ] - S: -

T vs CBS2+BA I: + H’: - d: ns J':ns S:ns

v’ Distributional plots
The k-dominance curves (Fig. 4) illustrate a clear effect of phenanthrene on nematode
community. An increase of dominance concomitant with a decrease of diversity was
obvious at this phenanthrene contamination level. Strong changes in K dominance were
also observed in CBS1 and CBS1+BA where only 2 species accounted for more 75 % of
the total community. In T microcosms, the 9 most dominant species represented 75% of
the total community whereas for C microcosms only 5 dominant species accounted for
75% of the total community. Biostimulation treatment using a combination of different
nutrient (CBS2) changed moderately, relative to the control, the number of dominant

species, on average 8 species accounted for 75% of the total community.
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Fig.4. k-dominance curves of the nematode communities as a function of bioremediation
treatment after 20 days of incubation. (T: uncontaminated, C: contaminated, CBS:
biostimulation, CBS+BA: biostimulation and bioaugmentation). The dotted lines
represents an equal distribution of each species.

V' Multivariate indices

The PCA analysis, based on relative abundance of species (Fig. 5), illustrate a strong
impact of phenanthrene contamination on nematode assemblages. Contaminated
microcosms (C) are distinct from other microcosms with dominance and disappearance
of specific species. The replicates of biostimulation treatments (CBS2) are grouped with
the control T.

Additionally, the ANOSIM results showed a significant impact of phenanthrene
contamination on nematode assemblages. All microcosms were significantly different
from the control and from each other (R statistic = 1, significance level = 2.9%) except
for T and CBS2 microcosms. Bray-Curtis similarity index reveal the lowest average
similarity was recorded between C and T microcosms (Table 6). In contrast, the highest

value of average similarity was observed between control and CBS2 microcosms (Table

6).
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bioremediation treatments (CBS1; CBS2; CBS1+BA; CBS2+BA).

Table 6: Average (standard deviation, n=3 replicates) similarity between microcosms.

Average
Similarity (%) T C CBS1 CBS2 CBS1+BA CBS2+BA
T 84.7 (3.3)
C 40.8 (3.8) 90.2 (2.2)
CBS1 66.2 (1.9) 27.3(3.3) 89.8 (2.3)
CBS2 80.2 (3.2) 32.2(2.9) 67.0 (2.6) 88.1 (1.0)
CBS1+BA 56.0 (1.7) 20.8 (2.4) 66.0 (1.8) 60.3 (2.4) 93.2(0.3)
CBS2+BA 774 (3.2) 43.4 (2.0) 57.5(1.6) 68.1 (1.0) 57.1(3.3) 88.6 (1.2)
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4. Discussion

This study has shown that phenanthrene is toxic for both meiofauna and bacteria in
sediment from Bizerte lagoon. Field and laboratory studies have documented that the
meiofaunal and bacterial component of the benthos is sensitive to petroleum
contaminants (Mahmoudi et al. 2005, Sundback et al. 2010, Zhou et al. 2009). Bacterial
abundance and community structure changes as response to PAH addition have been
often observed using a single molecule, e.g., anthracene (Louati et al. 2013),
phenanthrene (Muckian et al. 2009) or a complex mixture of PAH (phenanthrene,
fluoranthene and benzo(K)fluoranthene) (Verrhiest et al. 2002). Similarly, in our study,
we observed a strong decrease of meiofauna total density in contaminated microcosms
concomitant with a high reduction in the abundance of nematodes and a complete
disappearance of polychaetes and copepods. This variable response of meiobenthos to
the phenanthrene contamination suggests that resistance mechanisms have been
developed in nematodes to face PAH contamination. In this context, molecular studies
are needed to isolate the resistance genes of marine nematodes to face pollutants, as it
has been done with soils nematodes (Broeks et al. 1996, Cui et al. 2007). However, for
the other groups of meiofauna (polychaetes and copepods), their complete
disappearance suggests a non tolerance to the high dose of phenanthrene used in this
study. As phenanthrene contamination severely affected the repartition of major
meiofauna taxa, competition for space and resources might have favored phenanthrene
tolerant species due to the disappearance of non tolerant species. Similarly, Lotufo
(1997) also found that relatively high-level phenanthrene contamination may cause
many ecologically important impacts on copepod community with modification of
distribution and abundance of Schizopera knabeni in heavily contaminated sites.

Despite the nematode group was still observed in contaminated microcosms, the
negative effect of phenanthrene contamination is obvious. The univariate descriptors of
diversity in the contaminated microcosms as well as the k dominance were significantly
reduced in comparison with controls (Tukey’s HSD test, p <0.05). The toxic effects of
phenanthrene observed on abundance were also accompanied by strong changes in
nematode community structure (Table 2). We selected phenanthrene as a reference PAH
due to its relatively high solubility and high toxicity to benthic organisms. Our results
confirm the observations made by Mahmoudi et al. (2005) who showed that exposure to

a mixture of PAH (diesel) altered the response of nematode communities. Changes in
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nematode abundance and diversity were accompanied by modification of the structure.
Control microcosms were mainly dominated by three main species, Oncholaimus
campylocercoides, Daptonema fallax and Neochromadora peocilosoma whereas in
contaminated microcosms the dominant species were Neochromadora peocilosoma,
Spirinia parasitifera and Odontophora n. sp. Such changes in the dominance repartition
were followed by significant modifications of the nematode structure as revealed by the
PCA analysis (Fig. 5). The differences observed between C and T microcosms were partly
explained by the elimination of Daptonema fallax suggesting that this species might be
sensitive to phenanthrene. This species has been reported as an opportunistic species
upon a low diesel contamination (5 ppm) in Ghar El Melh lagoon (Tunisia) (Mahmoudi
et al. 2005) but was eliminated for diesel concentrations above 5 ppm. Similarly,
Oncholaimus campylocercoides was significantly affected by phenanthrene nevertheless
it was not eliminated; therefore this species can be categorized as "phenanthrene-
sensitive". In contrast, Neochromadora peocilosoma, Spirinia parasitifera and
Odontophora n. sp. characterized by increased abundances in contaminated microcosms,
appeared to be "opportunistic" species to phenanthrene. This variable response of
different nematode species to phenanthrene suggests that the development of free-
living nematodes in polluted environments is subject to very precise control
mechanisms to face contamination. Due to their sensitivity to contaminants at
environmentally relevant concentrations, the use of free-living nematodes as
bioindicator organisms in ecological risk assessments is often proposed to evaluate the
impacts of hydrocarbons, lubricants, metals and other xenobiotic contamination and
their bioavailability in aquatic systems (Beyrem et al. 2010, Hedfi et al. 2007, Mahmoudi
etal. 2007).

The present study showed that phenanthrene removal was minimal in C microcosms
suggesting the low capacity of indigenous microorganisms to degrade phenanthrene in
sediment in the experimental conditions imposed. However, biostimulation with
addition of mineral salt medium (combination of different nutrient) and the
combination of biostimulation and bioaugmentation (CBS2+BA) can efficiently remove
phenanthrene (98%). This nutrient composition was more efficient to remove
phenanthrene than the addition of nitrate and phosphate (CBS1 and CBS+BA). In
biostimulation treatments, the toxic effects of phenanthrene on meiofauna and bacteria

observed in C microcosms were removed. Indeed, bacterial and meiofauna abundances
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strongly increased in both bioremediation treatments, with significantly higher
densities than those observed in T and C microcosms. The effectiveness of these
strategies of bioremediation varies from sediments to sediments and from
contaminants to contaminants (Balba et al. 1998). Biostimulation has long been used as
a strategy to enhance the biodegradation rate of contaminants in nutrient limited
environments (Yu et al. 2005), especially in environments such as Bizerte sediments
where nutrients are often limiting (Hlaili et al. 2006). Nevertheless, the changes
observed in the K dominance indicate that biostimulation can affect nematode diversity
even so the structure was relatively similar in T and biostimulation treatment (Fig. 4
and Table 4).

The addition of nutrients favored growth of hydrocarbon-degrading bacteria that were
probably nutrient limited in C microcosms since little natural phenanthrene
biodegradation was observed. Therefore, nematodes in bioremediation microcosms
benefit from both the decrease in phenanthrene toxicity and the nutrient addition that
alleviated nutrient limitation. In addition, significant correlation (p<0.05) between
phenanthrene removal and nematode abundance could suggest an effective direct or
indirect participation of nematodes in phenanthrene degradation by the selective
pressure exerted on bacteria involved the degradation of complex molecules (Louati et
al. in press). Nevertheless, addition of nitrate and phosphate (CBS1 and CBS1+BA)
modified the structure of free-living nematodes. In contrast, the biostimulation
treatment with addition of mineral salt medium (CBS2) resulted to a similar abundance
and community structure observed in T microcosms together the highest efficiency (up
to 98% removal).

The efficiency of the inoculation of a marine PAH-degrading bacterium is not observed
in phenanthrene biodegradation. It is likely that combination of both treatments has
caused a competition between indigenous and introduced microorganisms. Similar
results have been observed in mangrove sediments, where biodegradation of the mixed
PAHs (fluorene, phenanthrene and pyrene) were low after bioaugmentation, suggesting
some negative interaction occurred between inoculum and indigenous microbial

community such as competition for resources (Yu et al. 2005).
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5. Conclusion

The results from our study demonstrate that phenanthrene had a significant effect on
meiofaunal and bacterial community with the selection of nematode species that could
be proposed as bioindicators of PAH pollution such as Spirinia parasitifera or
Neochromadora peocilosoma. Altered species composition could significantly influence
interactions between nematodes and interactions among major benthic taxa. Response
of free-living nematodes to phenanthrene contamination could lead to food limitation
for their predators, which ultimately could alter entire communities and ecosystems.
This finding opens exciting axes for the future use of the biostimulation with a complex
mixture of nutrients to reduce toxic effects of PAHs for meiofauna and bacteria in
polluted sediment. This bioremediation strategy has shown the highest efficiency in

phenanthrene degradation but also for other PAH compounds.
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IV. PRINCIPAUX RESULTATS ET DISCUSSION

D’apreés les résultats des deux publications consacrées a 1'étude de l'effet du
phénanthrene, les conclusions suivantes peuvent étre dégagées :

v La contamination par le phénanthréne entraine une diminution de la biomasse en
bactéries indigenes ainsi qu’'une réduction hautement significative (p<0,001) des
densités moyennes de la méiofaune totale et en particulier des nématodes libres
marins ;

v Nos analyses statistiques relatives a la structure des communautés nématologiques
ont mis en évidence une altération de la composition spécifique des associations de
nématodes en réponse a la contamination par le phénanthrene. Ces modifications
profondes de la structure des peuplements nématologiques sont le résultat d'une
différence du degré de sensibilité des especes de nématodes libres au phénanthréne.
Ainsi, 'espece Daptonema fallax a été éliminée dans les microcosmes contaminés et
peut étre considérée comme “phénanthréne sensible”. Oncholaimus campylocercoides
bien représentée (>35%) dans les microcosmes témoins semble étre sensible au
phénanthrene alors que les especes Neochromadora peocilosoma, Spirinia parasitifera et
Odontophora n.sp dont la densité s’accroit et ceci dans les microcosmes contaminés
peuvent étre considérées comme des especes opportunistes ;

v Une dégradation importante du phénanthrene a été observée dans tous les essais de
bioremédiation surtout avec la composition variée de nutriments (biostimulation et
combinaison) avec jusqu’a 98% de dégradation.

v' Suite a l'ajout de deux compositions en sels nutritifs, il a été enregistré une
augmentation significative de la biomasse des bactéries indigenes ainsi que des densités
moyennes de la méiofaune totale en particulier celle des nématodes. Nos résultats ont
également montré que la bioremédiation réduit I'effet toxique du phénanthréne sur la
microflore et la nématofaune marines. Ainsi, tous les essais de biostimulation, seule ou
associée a la bioaugmentation, ont révélé une nette augmentation de la biomasse
bactérienne totale et des effectifs moyens des nématodes par rapport aux microcosmes
contaminés. Cette augmentation (biomasse et densité) a été plus importante avec I'ajout
d’'une composition variée de nutriments (CBS2Z) au niveau des microcosmes de
biostimulation et de combinaison.

v' La structure des communautés de nématodes au niveau des microcosmes de

biostimulation avec l'utilisation d’'une composition variée de nutriments est apparue la
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plus proche de celle observée dans les microcosmes témoins. C’est donc la technique
qui permet une dégradation efficace du phénanthréne tout en préservant la structure
nématofaunique présente naturellement;

v L’ajout d’'une composition variée de nutriments dans les microcosmes contaminés
par le phénanthrene a été la plus efficace pour la dégradation du phénanthrene ainsi
que pour la biomasse des bactéries et la structure spécifique des nématodes. Cette
composition variée en nutriments sera retenue pour la suite de notre travail en passant
d’'une seule molécule (phénanthrene) a un cocktail comprenant trois molécules
(phénanthrene, fluoranthéne et pyrene) des HAPs les plus retrouvés dans la lagune

de Bizerte.
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CHAPITRE 1V : EFFETS D'UN COCKTAIL DE HAP

I- INTRODUCTION

Les sédiments des écosystemes aquatiques sont le plus souvent contaminés par
divers polluants tels que les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs). Bien que
ces contaminants n’agissent pas séparément sur les communautés naturelles, peu de
travaux se sont intéressés a I'étude de I'effet d'un mélange de HAPs sur les organismes
benthiques (Millward et al., 2004 ; Beyrem et al., 2007). De plus, plusieurs interactions
biologiques entre la microflore et la méiofaune peuvent jouer un réle important dans la
structuration de la chaine trophique benthique dans les sédiments aquatiques
(Montagna et al., 1995; Nascimento et al., 2012). Ces communautés sont structurées par
des relations de compétition et de prédation. Or, les bactéries participent pour une large
part a la biodégradation des hydrocarbures déversés dans le milieu marin par voie
oxydative impliquant divers enzymes (Heitkamp et Cerniglia, 1989), ce qui explique le
développement de techniques de bioremédiation pour dépolluer des sites contaminés.
En ce qui concerne les risques environnementaux, plusieurs études touchant la
dégradation des HAP ont été rapportées (Samanta et al., 2002; Yu et al., 2005), mais tres
peu d'informations sont disponibles sur la toxicité d’'un mélange de HAPs sur les
communautés benthiques en mesurant leur biodégradation dans les sédiments. Dans ce
cadre, une étude en microcosmes a été réalisée dans le but de répondre aux questions

suivantes:

v Quel est 'impact d’'un mélange de HAPs (fluoranthéne, pyrene et phénanthréne) sur
les bactéries, la méiofaune et en particulier les nématodes en termes de densité et
diversité ?

v" Quelle est l'incidence des HAPs sur la consommation d’oxygéne a l'interface eau-
sédiment ?

v" Quel est I'impact de la présence ou l'absence de la méiofaune sur la diversité des
communautés bactériennes ?

v" Quel est 'impact de la méiofaune sur la dégradation des HAPs ?

v" Quels sont les effets de la bioremédiation sur les bactéries et la méiofaune ?
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Notre étude se propose d’apporter des réponses aux problématiques mentionnées ci-

dessus en abordant deux parties :

v Une premiére partie qui a été consacrée a I'importance des interactions entre la
microflore bactérienne et la méiofaune vis-a vis des HAPs. A cet effet, les différents
microcosmes ont été installés en présence et en absence de la méiofaune. Ceci a été a
I'origine d’une publication(P5) intitulée «The roles of biological interactions and
pollutant contamination in shaping microbial benthic community structure» qui a

été publiée par la revue Chemosphere.

v Une deuxiéme partie qui a determiné l'impact de la bioremédiation des
sédiments contaminés par un mélange de HAPs sur la diversité spécifique des nématodes
libres marins. Cette partie a fait 'objet d'un article (P6) intitulé «Responses of a free-
living marine nematode community to bioremediation of mixture PAH in Bizerte

lagoon » et qui sera soumis prochainement a la revue Mediterranean Marine Science.
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Abstract

Biological interactions between metazoans and the microbial community play a major
role in structuring food webs in aquatic sediments. Pollutants can also strongly affect the
structure of meiofauna and microbial communities. This study aims investigating, in a
non-contaminated sediment, the impact of meiofauna on bacteria facing contamination
by a mixture of three PAHs (fluoranthene, phenanthrene and pyrene). Sediment
microcosms were incubated in the presence or absence of meiofauna during 30 days.
Bioremediation treatments, nutrient amendment and addition of a hydrocarbon-
degrading bacterium, were also tested to enhance PAH biodegradation. Results clearly
show the important role of meiofauna as structuring factor for bacterial communities
with significant changes observed in the molecular fingerprints. However, these
structural changes were not concomitant with changes in biomass or function. PAH
contamination had a severe impact on total meiofaunal abundance with a strong
decrease of nematodes and the complete disappearance of polychaetes and copepods. In
contrast, correspondence analysis, based on T-RFLP fingerprints, showed that
contamination by PAH resulted in small shifts in microbial composition, with or without
meiofauna, suggesting a relative tolerance of bacteria to the PAH cocktail. The PAH
bioremediation treatments were highly efficient with more than 95% biodegradation.
No significant difference was observed in presence or absence of meiofauna. Nutrient
addition strongly enhanced bacterial and meiofaunal abundances as compared to
control and contaminated microcosms, as well as inducing important changes in the
bacterial community structure. Nutrients thus were the main structural factor in

shaping bacterial community composition, while the role of meiofauna was less evident.
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1. Introduction

The structure and species composition of benthic communities are controlled primarily
by environmental and physical-chemical factors such as sediment particle size, solar
radiation, organic matter content, temperature and salinity all of which shape the
physical conditions in the sediment (First and Hollibaugh, 2010). In addition to these
abiotic factors, contaminants can also impact the benthic community structure.
Pollutants released to the environment, can settle and accumulate in bottom sediments
of rivers, estuaries, lagoons, lakes and oceans. Thus, many coastal ecosystems are
contaminated with high concentrations of anthropogenic pollutants such as
organochlorines, heavy metals and polycyclic aromatic hydrocarbon (PAHs) compounds
(Zaghden et al.,, 2005; Hack et al., 2007). PAHs introduced into the marine environment
tightly adhere to sediments due to their low water solubility and hydrophobic nature.
Consequently, very high concentrations of PAHs have been recorded in coastal
sediments near urban and industrial environments. As many Mediterranean coastal
lagoons, the Bizerte lagoon (Tunisia) is a polluted ecosystem subject to both
urbanization and industrialization (cement works, metallurgical industry, boatyard, tire
production factories), as well as naval and commercial shipping harbors. Runoff and
discharges of urban and industrial wastes lead to significant pollution of sediments by
PAHs, with concentration up to 876 ng.g! dry wt sediment (Ben Said et al., 2008). Many
PAHs are recalcitrant compounds with toxic properties (Samanta et al, 2002).
Numerous studies indicate that one-, two- and three-ring compounds are acutely toxic,
while higher molecular weights are considered to be genotoxic (Cheung and Kinkle,
2001). These toxicity characteristics underline the importance of investigating the
effects of PAHs on benthic sediment organisms. In this context, meiofauna community
structure has been recognized as a sensitive bioindicator of pollution in benthic
environments (Guo et al, 2001; Mahmoudi et al, 2007). Meiofauna are benthic
metazoans of small size (all metazoans between 40 um and 1 mm), often associated to
sediment particles (e.g. Kennedy and Jacoby, 1997). Meiofauna facilitate mineralization
of organic matter, enhance nutrient regeneration and serve as food for a variety of
higher trophic levels (Coull, 1999). Their small size, their high density and short
generation times in addition to an easy laboratory maintenance encourage their use in
biomonitoring experimental studies (Mahmoudi et al., 2007; Beyrem et al,, 2010). Field

and laboratory studies have documented that benthic meiofauna are sensitive to a wide
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range of organic toxic compounds such as hydrocarbons (Mahmoudi et al., 2005;
Lindgren et al,, 2012), lubricants (Beyrem et al,, 2010), and diesel (Petersen et al.,, 2009).
Biological interactions between metazoans and the microbial community play a major
role in structuring food webs in aquatic sediments (Montagna et al., 1995; Nascimento et
al,, 2012). Meiofaunal groups such as nematodes can influence directly (by predation) or
indirectly the activity and/or species composition of microbial communities (De Mesel
et al., 2004; Moens et al., 2005). Generally, mineralization of organic matter is enhanced
and bacterial production is stimulated by the presence of meiofauna (Rysgaard et al.,
2000). In deep-sea sediments, a significant positive correlation between bacterial
biomass and meiofauna biomass was observed along a gradient of organic matter
(Raghukumar et al,, 2001), suggesting a tight coupling between both compartments.
Recently, using a microcosm approach, Naslund et al. (2010) have observed that
meiofauna can be an important regulating factor for the microbial mineralization of
organic contaminants such as PAHs. Bioturbating meiofauna exert a top-down impact on
bacterial community structure by changing the physicochemical conditions of sediment
thus enhancing nutrient and carbon supplies (De Mesel et al., 2004; Cuny et al., 2007).
Nevertheless, meiofauna and bacteria can also be in competition for food sources
depending on the carbon supply conditions (Danovaro et al, 1999). Therefore,
meiofauna has both positive and negative impacts on bacteria, which complicates the
interactions between these two essential compartments of the benthic food web.

Microorganisms play an important role in the marine food chain as degraders of organic
matter, and producers and recyclers of inorganic nutrients (Lindgren et al., 2012). Thus,
bacterial degradation represents a potential route for the ultimate elimination of PAHs
from sediments under both aerobic and anaerobic conditions (Yuan et al., 2000). Since
natural degradation of PAHs is a slow process, bioremediation can represent a safer and
more efficient approach to restore polluted sites as compared to conventional chemical
and physical methods (Alexander, 1999). In order to enhance the biodegradation
efficiency, two main remedial strategies, namely biostimulation and bioaugmentation,
are used in bioremediation treatments (Gofii et al, 2013). Biostimulation, by adding
nutrients and/or a terminal electron acceptor, enhances the low activity of indigenous
microbial populations. Bioaugmentation involves the addition of microbial strains
(indigenous or exogenous), which have the ability to degrade the target toxic molecules

(Gofii et al., 2013). Bioremediation of PAHs in benthic sediments shows contrasted
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results, with an efficient biodegradation, but also sometimes inefficient strategies due to
competition for nutrients (Yu et al, 2005; Louati et al., 2012). This competition for
nutrients within the microbial community is increased when microorganisms also have
to compete with organisms from higher trophic levels such as meiofauna for nutrients
and organic matter.

The aim of the present study was to investigate, in a non-contaminated sediment
(Bizerta Lagoon), the impact of meiofauna on microorganisms facing contamination
from a mixture of three PAHs (fluoranthene, phenanthrene and pyrene) as a function of
the bioremediation treatment used for PAH biodegradation. For that purpose, sediment
microcosms were settled in the presence or absence of meiofauna. Bioremediation
schemes included biostimulation and the combination of biostimulation with
bioaugmentation by the inoculation of a marine PAH degrading bacterium, Bacillus
megaterium, previously isolated from Bizerta lagoon contaminated sediment (Ben Said

etal, 2010).

2. Materials and methods

2.1. Collecting site

Natural sediment including the meiobenthos was collected from Echaraa in Bizerta
lagoon (Tunisia) during April 2010. More details on the sampling site can be found in
Louati et al. (Louati et al.,, 2012). On the sampling day, the water salinity was 35 PSU, the
dissolved oxygen concentration was 6.7 mg 1-1 and the water pH was 8.1. The sediments
had a median particle diameter of 43 pum, organic carbon content of 0.79% and were
largely composed of fine sand (70% < 63um). Sediment total nitrogen content was
1.03%.

Handcores of 10 cm? were used to a depth of 15 c¢m to transfer sediment into a bucket.
On return to the laboratory, sediments were homogenized by gentle hand stirring with a
large spatula before they were used for toxicant sediment spiking or microcosms filling.
No detectable contamination (all concentrations < detection limit) of the sediment was
observed for the three studied PAHs (fluoranthene, phenanthrene and pyrene). Buckets
and spatula were all acid rinsed before use. Three sediment replicates were sampled to
measure the in situ abundance of meiofauna and bacteria, determine the bacterial

community structure, and for TOC and PAH analysis.
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2.2. PAH contamination of sediments

Sediment used for the contamination experiments was frozen (-80°C) and thawed three
times to defaunate it following the recommendations of Gyedu-Ababio and Baird
(Gyedu-Ababio and Baird, 2006). It was then wet sieved to remove the larger particles
(>63 pm). Fluoranthene, pyrene and phenanthrene were selected as PAH congeners as
all three are found in relatively high concentration in contaminated marine sediments as
well as for their apparent toxicity to sediment-dwelling invertebrates. Moreover, these
PAHs are present in high concentrations in some areas of the Bizerte lagoon (Ben Said et
al., 2010). Stock solutions of high purity (Sigma-Aldrich Chemical) fluoranthene (Fl),
pyrene (Pyr) and phenanthrene (Phe) were dissolved in distilled acetone. PAH solution
was added uniformly at the bottom of the microcosms. Then after acetone evaporation,
sediment was added and the microcosm were shaken overnight to allow sufficient time
for the PAH to adsorb onto the sediments. Final concentration of each PAH in sediment
was 45 mg kg1, 30 mg kg1 and 25 mg kg1 of dry sediment for fluoranthene, pyrene and
phenanthrene, respectively, which represent the concentration measured in the most

contaminated sediment of the Bizerta lagoon for these PAHs (Ben Said et al., 2008).

2.3.Experimental setup

Microcosms consisted of 1.6 L glass bottles. Microcosms were incubated with (Meio +)
or without meiofauna (Meio -). Meiofauna was removed by carefully sieving (40 um) the
sediment (Wieser, 1960). Sieving removed the finer sediment particles from the
sediment; therefore, the settled clay particles left from the sieving water were then
added to each experimental unit in order to minimize impact of sieving and restore as
much as possible initial conditions. Contaminated microcosms (PAH) were gently filled
with 400 g (wet weight) of homogenized sediment (200 g of natural sediment and 200 g
contaminated sediment, see above) topped up with 1 L of filtered (1 pm) natural lagoon
water at 30 PSU. Control consisted of uncontaminated sediment (C) with or without
meiofauna. Each bottle was closed with a rubber bung with two holes and aerated via an
air stone diffuser after filtration (0.2 pm) to prevent contamination. Microcosms (control
and contaminated) were then vigorously mixed for several minutes in order to
homogenize the sediment before starting incubation. Bioremediation treatments were
started 1 day after PAH contamination. Biostimulation (PAH+BS) was achieved by

amending a mineral salt medium (MSM) using the protocols of Yu et al. (2005) and
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Jacques et al. (2008). The MSM has the following composition (mg L-1): (NH4)2S04, 1000;
K2HPO4, 10000; KH2PO4, 5000; MgS04 (H20)7, 200; CaCl2(H20)2, 100; and trace elements
made up of FeS04(H20)7, 5; MnS04(H20), 3; CuS04(H20)s, 0.015; (NH4)sM07024(H20)7, 1;
NazMo004(2H20)2, 0.01. Biostimulation-bioaugmentation (PAH+BS+BA) was achieved by
adding the bacterium Bacillus megaterium strain isolated from Bizerta-polluted
sediments (Ben Said et al,, 2008). The strain was previously grown in 50 mL of Lysogeny
Broth (LB). After 1 week cultivation, cells were harvested by centrifugation at 10,000xg
for 15 min at 4°C. Cells were resuspended in nutrient solution and introduced into the
microcosms previously amended with nutrients (mineral salt medium). The initial cell
density in the inoculum (2 ml) 9.50x108 cells mL-1, the total number of added cells was
1.9 109 cells for 400g of sediment (weight). After bacterial inoculation and nutrient
addition, sediment was agitated for half an hour for homogenization. All microcosms

were incubated in triplicates for 30 days in laboratory at room temperature (20-22°C).

2.4.PAH analysis

Polycyclic aromatic hydrocarbon analyses in the sediments were conducted by gas
chromatography (GC). Approximately 1 g (dry weight) of the samples was extracted
with 40 ml of acetone/hexane (v/v) and with 2,2,4,4,6,8,8-heptamethylnonane as
internal standard, in an ultrasonic bath (15 min), adapted from the procedure described
by USEPA (2007). The GC (GC Agilent Technologies) was equipped with a flame-
ionization detector (290 °C) and a capillary column HP 5 (30 m x 320 pm x 0.25 pm,
Hewlett-Packard, Palo Alto, CA, USA). The injector temperature was maintained at
280°C. The carrier gas (He) was maintained at 1.7 ml/min. The oven temperature was
programmed from 60°C (1 min) to 200°C (1 min) with a ramp of 15°C/min, and then to
300 °C (2 min) with a ramp of 5°C/min. Calibration curves were established with single
molecules and PAH mixtures. Recovery was > 85% (85 - 100 %), and limit of

quantification ~2 ppm.

2.5. Bacterial counts by Flow Cytometry

Bacteria were extracted from sediment following the protocol of Duhamel and Jacquet
(2006) as detailed in Louati et al. (2012). For the enumeration of total bacteria, cells
were stained with the nucleic acid stain SYBR Green I (Marie et al,, 1997). Working

stocks of SYBR Green I (10-3 of the commercial solution, Molecular Probes) were freshly
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prepared on the day of analysis. Bacterial samples were stained with a 2.6 % (final
concentration of work solution) and incubated in the dark 4°C for 15 min before
analysis. The stained bacterial cells, excited at 488 nm, were enumerated using side
scatter and green fluorescence at 530 nm. Fluorescent beads (1 and 2 um; Polysciences,
Inc.,Warrington, PA, USA) were added to each sample as an external standard. True
count beads (Becton Dickinson, San Jose, CA, USA) were added to determine the volume
analyzed. Samples were analyzed with a FACSCalibur flow cytometer (Becton
Dickinson), equipped with a 15 mW argon ion laser emitting at 488 nm for excitation.
Data analyses were carried out with CellQuest Pro 5 software obtained from BD

Biosciences.

2.6. Meiofauna extraction

At the end of the microcosm incubation, sediments were fixed in 4% neutralized
formalin (Mahmoudi et al., 2005). Sediments were washed through nested 1 mm mesh
sieves to separate macrofauna from meiofauna using the protocol described in
Mahmoudi et al. (Mahmoudi et al., 2007). Meiofauna (M) were counted and identified at
the higher taxon level: nematodes (N), copepods (C) and polychaetes (P) using a

stereomicroscope.

2.7. Sediment oxygen consumption measurements

Concentration profiles of oxygen were measured at the sediment-water interface using
oxygen microelectrodes (Unisense, Denmark). These Clark-type oxygen microsensors
are generally used for microbial ecology studies and contain a guard electrode
(Revsbech, 2005). The electrode had a 90% response time lower than one second and a
stirring sensitivity of 1%. Oxygen microprofiles were measured with a depth resolution
of 100 pm using a motor-driven micromanipulator, and the sensor current was
measured with a picoamperemeter connected to an A/D converter that transferred the
signals to a PC. Linear calibration of the microsensor was determined from the electrode
readings in air-saturated water above the sediment and in the anoxic part of the
sediment. Oxygen concentration in air-saturated water was calculated from the
solubility equation according to Garcia and Gordon (1992). Sediment oxygen
consumption (SOC) was estimated from Oz flux in the diffusive boundary layer according

to Jgrgensen and Revsbech (1985). Oxygen consumption profiles were estimated from
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steady-state O microprofiles by a numerical procedure using PROFILE software as
described in Berg et al. (1998). For each microcosm, three to four oxygen microprofiles
were measured just after microcosm settlement, and after 15 and 30 days of incubation.

More details of the procedure can be found in Louati et al. (2012).

2.8. T-RFLP bacterial community analysis

Mixed community DNA was extracted directly from sediment microcosms using an Ultra
Clean® Microbial DNA Isolation DNA Kit (MoBio Laboratories, CA) by following the
manufacturer’s protocol. 16S rRNA gene was PCR amplified from extracted samples
using  primers 8F  (5-AGAGTTTGATCCTGGCTCAG-3") and 1489R  (5'-
TACCTTGTTACGACTTCA-3"). Primer 8F was fluorescently labeled with TET (5-
Tetrachloro-fluorescein E.SG.C.; Cybergene Group, France). PCR and T-RFLP analysis
were carried out as described previously (Ben Said et al,, 2010) using the Taq DNA
polymerase (Eurobio). The fluorescent PCR products were cleaned using GFX PCR DNA
and Gel Band Purification kit (Amersham-Pharmacia) and 10 pL of purified product was
digested separately with 3U of enzyme Haelll and Hinfl for 3 h at 37 °C (New England
Biolabs). One microlitre of restriction digests were then mixed with 20 pL of
deionizedformamide and 0.5 puL of a TAMRA-labelled Gene scan 500 bp internal size
standard (Applied Biosystems), denatured for 5 min at 95 °C and immediately
transferred to ice. Samples were loaded onto an ABI PRISM 310 automated genetic
analyser (Applied Biosystems). T-RFLP profiles (T-RFs) were aligned by identifying and
grouping homologous fragments and normalized by calculating relative abundances of
each terminal-restriction fragment (T-RFs) from height fluorescence intensity of each T-
RF as described in Pringault et al. (2008). For statistical analysis, T-RF heights of the

three microcosm replicates were averaged.

2.9. Statistical analysis

Differences between controls and treatments were compared by parametric one-way ANOVA
tests. A posteriori paired multiple-comparisons were performed using Tukey HSD test.
Statistically significant differences were assumed when p<0.05. For statistical analysis of
bacterial community structure, relative abundances of T-RFs were transformed with arcsin
(x"0.5) to get a normal distribution of data (1998). Correspondence Analyses (CA) were then

performed with MVSP v3.12d software (Kovach Computing Service, Anglesey Wales) to
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assess the impact of PAH spiking on the bacterial community structure as a function of

microcosm treatments.

3. Results

3.1. Degradation of mixed PAHs

During the 30 day incubation, the percentage of degradation (including biotic and
abiotic processes) of fluoranthene (Fl), phenanthrene (Phe) and pyrene (Pyr) in the
contaminated microcosms (PAH) in absence (Meio-) or presence of meiofauna (Meio+)
was minimal in the sediment (Fig. 1). Presence of meiofauna had no significant effect on
PAH degradation irrespective of the considered molecule. Biodegradation was the
highest for Fl with 16 + 7 % to 22 + 2 % (Meio- and Meio+, respectively) whereas Phe
and Pyr degradation was very low, 7 + 2%, 10 + 1 % (Phe) and 2 £ 1%, 3 + 2 % (Pyr)
respectively (Fig. 1). In contrast, most of the added PAHs were biodegraded when
bioremediation treatments were used, although the efficiency varied between
treatments and contaminant. Biostimulation strongly enhanced PAH degradation, with
up to 96+ 0.6% for Phe, 80 * 2% for Fl and 63 * 7% for Pyr. Combination of
biostimulation with bioaugmentation did not significantly enhance PAH degradation

compared to the biostimulation treatment.
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Fig.1. Biodegradation of fluoranthene (F1), phenanthrene (Phe) and pyrene (Pyr) in the
sediment of different treatments after 30 days of incubation (average * standard
deviation)
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3.2.Percentage of total organic carbon

After 15 days of incubation, maximum concentration of total carbon was observed in
biostimulation microcosms (0.65 and 0.69%, Meio- and Meio+, respectively; Table 1)
whereas the minimum values (0.51%) were observed in C and PAH+BS+BA microcosms
(Meio-). The concentrations of total organic carbon were roughly similar at the end of
incubation in all microcosms (0.45 - 0.57%) in presence or absence of meiofauna
irrespective of the PAH contamination except in C (Meio+) where the highest value vas

observed (0.66%).

Table 1: Total organic carbon (TOC) in the sediment as a function of the different
treatments (C uncontaminated, PAH contaminated, PAH+BS biostimulation, PAH+BS+BA
biostimulation and bioaugmentation) after 15 and 30 days of incubation (average *
standard deviation, n=3)

TOC (%)
Microcosm 15 days 30 days
Meio- Meio+ Meio- Meio+
C 0.50 £ 0.04 0.60 +£0.02 0.45 % 0.01 0.66 £ 0.01
PAH 0.56 £0.11 0.61 +0.08 0.50 = 0.04 0.54 +0.03
PAH+BS 0.65 +£0.30 0.69 £ 0.21 0.57 £0.08 0.50 £ 0.01
PAH+ BS+BA 0.50£0.02 0.57 £ 0.04 0.48 £ 0.00 0.52 +0.05

3.3. Bacterial and meiofaunal abundance

Bacterial cells were counted by flow cytometry, initially, and after 15 and 30 days of
incubation. Bacterial biomass observed in initial conditions was 5.32 + 0.33 x 10’ cells cm™.
Interestingly, bacterial biomass in C and PAH microcosms after 15 days of incubation was
roughly similar to the initial biomass observed in situ 5.14 = 0.23 x 10’ cells cm™. The
highest values were observed in PAH+BS and PAH+BS+BA microcosms in presence of
meiofauna (8.45 + 0.42 x 10® and 8.28 + 0.51 x 10® cells cm™, respectively; Fig. 2). After 30
days of incubation, PAHs spiking did not significantly change benthic bacterial abundances
relative to the control microcosms (Fig. 2 upper panel). It is worth noticing that, bacterial
biomasses in contaminated microcosms (PAH) and control microcosm (C) were similar,
irrespective of the presence of meiofauna (around 5 x 10 cells cm™ Fig. 2 upper panel).

However, after 15 and 30 days of incubation, biostimulation (PAH+BS) and biostimulation

coupled with bioaugmentation (PAH+BS+BA) resulted in a significant increase (p < 0.001) of
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indigenous bacterial abundance (7.27 = 0.95 x 10 and 7.55 + 1.45 x 10° cells cm_3,
respectively) relative to C and PAH microcosms, in presence or absence of meiofauna. The
number of added cells was 1.9 10° cells for 1040 cm’ of sediment (volume for 400g of
sediment), therefore, the increase of cells in the bioaugmentation treatment relative to the
initial cell density was around 3%. After 15 and 30 days of incubation, cytograms of PAH
microcosms clearly showed two distinct populations (B1 and B2, Fig. 3) that were also
observed in C microcosm irrespective of the presence or absence of meiofauna (Fig. 3).
Interestingly, these two populations were also observed in PAH+BS and PAH+BS+BA
microcosms as well as two other populations (B3 and B4) after 15 days of incubation.
However, B3 and B4 populations were not detectable after 30 days in both remediation
treatments.

At the end of the incubation, the whole sediment was removed from the microcosm for
meiofauna enumeration in microcosms Meio+. In C microcosms, total meiofauna represented
on average 485 + 16 Ind/microcosm, i.e 60 + 2 Ind. 10 cm’ (considering a sediment
microcosm surface of 80 cm?) with the following repartition, 84 % nematodes, 11 %
copepods, 5 % polychaetes. Interestingly, meiofauna abundance observed in C microcosms
after 30 days of incubation was roughly similar to the initial abundance observed in situ 63 +
2 Ind. 10 cm™, with a similar reparation between the major groups. Contamination by the
PAH mixture had a clear effect (p<0.05) on meiofauna with a strong reduction of total
biomass (42 + 7 vs 485 = 16 Ind/microcosm, for PAH and C microcosms, respectively)
together with a complete disappearance of polychaetes and copepods. As a consequence,
nematodes represented the single main taxon identified in PAH microcosm. In contrast,
biostimulation strongly enhanced by a factor of two meiofaunal density compared to the C
microcosms (777 £ 9 vs 485 = 16 Ind/microcosm). Nevertheless, this increase was only
observed for nematodes, the density of copepods and polychaetes remained similar to that of
the C microcosms. The combination of biostimulation with bioaugmentation resulted in
higher densities (p < 0.001) relative to the PAH+BS treatment (975 = 6 vs 777 £ O
Ind/microcosm, respectively; Fig. 2 lower panel). As observed for the PAH+BS treatment, the
increase in total density was explained by increase in nematode abundance, densities of

polychaetes and copepods remaining unchanged.
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Fig.2. Bacterial and meiofaunal abundances in the sediment of different microcosms (C
uncontaminated, PAH contaminated, @PAH+BS biostimulation, PAH+BS+BA
biostimulation and bioaugmentation) after 15 days and 30 days of incubation. Upper
panel: Bacterial abundance determined by flow cytometry (average + standard
deviation). Lower panel Absolute abundance (individuals per microcosm) and standard
deviation of total meiofauna (M) and major groups: nematodes (N), copepods (C) and
polychaetes (P). As counting meiofauna required to remove all the sediment of the
microcosm, abundance of meiofauna was determined only at the end of incubation.
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Fig.3. Examples of cytograms in contour plots of bacterial populations for C, PAH and
PAH+BS microcosms after 15 days and 30 days of incubation. The abscissa indicates the
fluorescence intensity (FL 1) of cells stained with SYBR Green I. The ordinate indicates
the relative granularity (SSC) of cells. 1 and Zpm= calibration beads; TC = True counts;
BACT = bacteria; B1, B2, B3 and B4 = subpopulations.
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3.4. Sediment Oxygen Consumption

Oxygen consumption was measured just after microcosm settlement and after 15 and 30 days
of incubation. At the beginning of the experiment, areal SOC (Fig. 4) was roughly similar in
all microcosms ranging from 1.8 to 2.2 nmol O, cm™ min™" except in PAH (Meio -) where the
highest value vas observed (3.2 nmol + 0.03). Maximum oxygen penetration was around 1 to
1.5 mm and no significant difference was observed between microcosms (data not shown).
Sediment oxygen consumption decreased (p<0.05) with the duration of incubation in all
microcosms. At the end of incubation, maximum oxygen penetration ranged from 0.23 to 0.6
cm, maximum penetration was observed in PAH+BS+BA microcosms, whereas minimum
values were observed in C microcosms (Fig. 5). Sediment oxygen consumption (SOC)
profiles were relatively similar in control and contaminated microcosms, with maximum
value observed at the sediment surface and a second peak at the maximum oxygen penetration
corresponding to the oxygen demand for the oxidation of reduced compounds. Areal SOC
(Fig. 4) were similar in C and PAH microcosms with average rate of 1.07 nmol + 0.07 O,
cm™ min~". No significant difference in areal SOC was observed between the presence and
absence of meiofauna. However, oxygen profiles clearly showed that vertical oxygen
distribution and vertical oxygen consumption were strongly influenced by the presence of
meiofauna, which resulted to a lower oxygen penetration (Fig. 5). Bioremediation treatments
resulted in a deeper oxygen penetration relative to the control and contaminated microcosms,
and reached up to 6 mm depth in PAH+BS+BA. Sediment oxygen consumption profiles for
bioremediation treatments were considerably different to those of PAH and C microcosms,
with low or no consumption from sediment surface down to 5 mm depth and a peak of
consumption at the maximum oxygen penetration level. This increase in oxygen penetration
was due to a decrease in the oxygen demand as indicated by the areal SOC (Fig. 5). The
lowest value was observed for PAH+BS microcosms (Meio+) and corresponded to a more
than 50 % reduction relative to the control and contaminated microcosms. As observed under
low nutrient conditions, no significant influence of meiofauna was observed for areal SOC
(HSD tests). Under low and high nutrient conditions, no significant correlation was observed
between areal SOC measured after 15 and 30 days of incubation and the corresponding total

inorganic carbon concentration.
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Fig.4. Sediment oxygen consumption at the sediment/water interface after 15 and 30
days of incubation (average * standard deviation) as a function of treatment (C
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biostimulation and bioaugmentation). Values (average * standard deviation) measured
in the different microcosms at the beginning of the incubation are indicated by dark
circles (Meio-) and grey circles (Meio+).
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3.5. Bacterial community structure

Molecular fingerprints (T-RFLP) of the bacterial benthic communities were analyzed after 15
and 30 days of microcosm incubation. Average number of TRFs ranged from 34 + 13
(PAH+BS Meio-, 30 days) to 113 = 24 (Control Meio+, 30 days). In all treatments, the
absence of meiofauna decreased the number of TRFs with the disappearance of specific TRFs
(e.g. Haelll 202, 253, 272, 323, and Hinfl 111, 248, 341) confirming the population
modifications observed from flow cytometry counts. This suggests that meiofauna play a role
in shaping bacterial communities. This hypothesis was confirmed by correspondence analysis
performed on microbial community fingerprints from the initial samples and after 15 and 30
days of incubation for C and PAH microcosms (Fig. 6 upper panel). The two axes explained
more than 50 % of the variance observed. The time of incubation (axis 1) has a great impact
of microbial community structure in the presence or absence of meiofauna. Interestingly, after
15 days of incubation, bacterial community structure observed in C microcosms in the
presence of meiofauna was similar to the initial structure observed in sifu. Contamination by
PAH resulted in a small shift in the microbial composition as also indicated by flow
cytometry counts, however the absence of meiofauna strongly modified the microbial
community structure relative to the initial structure with less than 50 % of similarity (C
microcosm vs initial). Microcosms with meiofauna were clearly separated from the
corresponding treatment without meiofauna along the axis 2. In addition, as observed for
meiofauna microcosms, the PAH contamination did not result in a strong change in the
bacterial composition relative to the corresponding control (Fig. 6 upper panel). All T-RFLP
profiles observed after 30 days of incubation were clearly separated from those observed after
15 days indicating that incubation time and meiofauna were the main structural factors
whereas PAH contamination had little effect. When bioremediation treatments were used to
enhance PAH biodegradation (Fig. 6 lower panel), biostimulation and biostimulation
combined with bioaugmentation did not result in distinct communities. Moreover, the
structuring role of meiofauna on the bacterial community composition in these two treatments
was no longer observed, as T-RFLP profiles, either with or without meiofauna, were not

clearly separated (Fig. 6 lower panel).
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Fig.6. Correspondence Analysis (CA) of the microbial communities based on T-RFLP
data (16S rRNA genes) as a function of treatment after 15 days (15) and 30 days (30) of
incubation (C uncontaminated, PAH contaminated, PAH+BS biostimulation, PAH+BS+BA
biostimulation and bioaugmentation). The data represent the average for triplicate
samples of Haelll and Hinfl digested 16S rRNA genes yielding 5-end T-RFLP patterns.
Upper panel: CA with Initial, C and PAH samples. Lower panel: CA with PAH, PAH+BS
and PAH+BS+BA samples.
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4. Discussion

4.1. Notes on the methodology employed

The aim of the study was to investigate the role of meiofauna in shaping bacterial community
structure as a function of PAH contamination and the treatments used to enhance
biodegradation of PAH. For that purpose, sediment was artificially defaunated by sieving
sediment through a mesh of 40 microns. In order to decrease possible artifacts, the settled clay
particles left from the sieving water were then added to each experimental microcosms,
mimicking so as much as possible initial conditions. The impact of meiofauna on bacterial
community is usually assessed i) by artificially increasing the density of meiofauna in
laboratory experiments (Cuny et al., 2007) or ii) by comparing in situ bacterial composition
over a range of meiofauna abundance (Van Gaever et al., 2009). ). It is often difficult to find
natural sediments harboring a range of meiofauna abundance from zero to high abundances
with similar physicochemical conditions. Microcosm experiments that artificially manipulate
densities can represent attractive tools allowing for the understanding the complex
interactions between these two main actors of the benthic food web. Nevertheless, as for any
laboratory experiments, the artificial density manipulation might be accompanied by artifacts
that can preclude clear conclusions and in situ transposition of results. Consequently, in this
study, efforts were made to minimize as much as possible these artifacts. Impact of meiofauna
on microbial community was assessed by comparing abundance, function and structures in
Meio+ and Meio— microcosms. Sediment oxygen consumption (Fig. 5) and oxygen
distribution measured just after microcosm settlement (one day of incubation) was similar in
the presence or absence of meiofauna for C microcosms suggesting thus that removing
meiofauna provoked no effect on the functioning of the sediment. Nevertheless even artifacts
caused by sieving have been minimized, possible role of a modification of sediment

granulometry on microbial community (structure and function) cannot be totally ruled out.

4.2. Impact of meiofauna on microbial activity and structure

The abundance of meiofauna observed in C microcosms at the end of incubation was similar
to natural abundance observed in situ in the sampling site with range around 60-70 Ind. 10
cm™. Density of meiofauna was similar to what is observed in other sediments of Bizerte
lagoon exhibiting the same granulometry, organic content and pollutant concentration
(Boufahja et al., 2007). The meiofauna did not affect bacterial abundance, as the biomass of

indigenous bacteria was similar in all microcosms (after 15 and 30 days of incubation)
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regardless of the presence or absence of meiofauna. In contrast, significant correlations
between bacterial biomass and meiofauna biomass have been observed in deep-sea sediments
emphasizing the role of bacteria in providing quality food to the meiofaunal population
(Raghukumar et al., 2001). Nevertheless, the present study clearly highlights the important
role of meiofauna as structuring factor for microbial community diversity under low nutrient
conditions (Fig. 6 upper panel). A significantly different bacterial diversity was found in
control microcosms in the absence of meiofauna compared with the initial structure with the
appearance of specific TRFs (e.g. Haelll 194, 302, 321 and Hinfl 219, 329). This clearly
indicates that meiofauna in sediments strongly influences bacterial community composition,
and it has been observed elsewhere that nematodes can have a significant structuring top-
down influence on bacterial diversity (De Mesel et al., 2004). Recently, using microcosm
incubation and addition of meiofauna, Nascimento et al. (2012) observed significant
difference in bacteria community species composition as a function of added meiofaunal
biomass. These changes in microbial community structure were concomitant with an increase
in organic matter mineralization. Similarly, Nislund et al. (2010) revealed a decrease in
bacterial diversity due to the presence of higher meiofauna abundance. Overall, the present
study shows that the removal of meiofauna causes the appearance of specific populations that
were probably inhibited in the presence of meiofauna due to predation and/or competition for
nutrients. Artificially removing meiofauna might have suppressed the negative effects exerted
by meiofauna on these specific microbial populations, thus stimulating their growth. In
addition, specific bacterial groups might also depend on the presence of meiofauna. Indeed,
the absence of meiofauna decreased the number of TRFs with the disappearance of specific
TREFs (e.g. Haelll 202, 253 and Hinfl 111, 248). According to the MICA data base, Hinfl 248
could correspond to a clostridium species. Therefore, artificially removing meiofauna resulted
to different bacterial communities with nevertheless similar densities than those measured in
sediments where meiofauna were present.

Incubation time resulted in a decrease of areal sediment oxygen consumption in all
microcosms. Under low nutrient contents, this decrease was not explained by changes in
bacteria biomass, neither by a decrease in TOC concentration as no significant correlation
between TOC and SOC was observed. As observed for bacterial density, meiofauna had no
significant impact on areal sediment oxygen consumption for contaminated and control
microcosms, as areal rates were not significantly different (Fig. 4). However, under low
nutrient conditions, the presence of meiofauna severely affected vertical oxygen distribution,

which resulted in a lower oxygen penetration (Fig. 5). The absence of meiofauna led to an
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expansion of the oxic zone due to a lower oxygen demand, thus allowing oxygen access to
deeper horizons; which finally increases the oxygen consumption layer and therefore the areal
rate. Consequently, under low nutrient conditions, total activity (areal sediment oxygen
consumption) was relatively similar in all microcosms regardless of the presence or absence
of meiofauna. This suggests that oxygen flux did not depend on the presence of meiofauna,
but the latter had an impact on the vertical repartition of oxygen consumption, with a
significant increase at the top surface. Similar roles of meiofauna in the oxygen depth
distribution and consumption were also observed in deep-sea sediments (Veit-Kohler et al.,
2011) in response to the deposition of particulate organic matter after a phytoplankton bloom,
with an increase in oxygen consumption volumetric rates due to an increase of meiofauna

density at the sediment surface together with a decrease in oxygen penetration.

4.3. Impact of PAH on meiofauna and bacteria

After 30 days of incubation, degradation of PAHs was very low in the contaminated
microcosms irrespective of the presence or absence of meiofauna. Therefore, meiofauna did
not significantly enhance PAH degradation irrespective of the molecule considered. This is in
contrast to Néslund et al. (2010) who found that high meiofauna abundance (832 + 94 Ind. 10°
*m™), representing ten times more than the density observed in the present study, inhibited the
degradation of naphthalene, presumably through grazing on PAH-degrading bacteria. Other
studies have also pointed towards the important role of meiofauna in organic matter
degradation by maintaining the bacterial community in an active growth phase (Moens et al.,
2005). This will increase the bacterial demand for nutrients, and probably speeds up the
organic matter decomposition rates (Moens et al., 2005; Nascimento et al., 2012). This
suggests that PAH degradation was nutrient limited in the sediment, a limitation that was
alleviated when extra nutrients were supplied as in the bioremediation treatments, resulting in
the complete biodegradation of the three PAH molecules. Total biomass of meiofauna
strongly decreased in contaminated microcosms, with a high reduction in the abundance of
nematodes and a complete disappearance of polychaetes and copepods indicating strong toxic
effects of the PAH cocktail. Similar toxic effects were observed with a single PAH molecule
(10-50 ppm pyrene) that provoked significant decreases in the abundance of nematodes,
copepods, and the juveniles of polychaetes and oligochaetes, as well as the grazing rates
(Petersen et al., 2009; Sundback et al., 2010). Nevertheless, in our work, the decrease in
meiofauna abundance, due to PAHs toxicity, was not accompanied by changes in bacterial

abundance, suggesting the presence of PAH tolerant populations in the non-contaminated
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sediment (analysis of the sediment did not reveal any significant PAH contamination).
Bacterial community structure changes as response to PAH addition have been often observed
using a single molecule, e.g. 50 ppm of pyrene (Hjorth et al., 2007), 200 ppm of phenanthrene
(Muckian et al., 2009) or a complex mixture of PAH (20 ppm each for phenanthrene, pyrene
and benzo(a)pyrene) (Zhou et al., 2009). Nevertheless, contamination with high PAH
concentration simulating an oil spill can also provoke minor or no significant changes of the
bacterial community structure (Paisse et al., 2010), suggesting the presence of PAH tolerant
bacteria in the studied sediment. Indeed, in our study PAH addition led both to the appearance
and the disappearance of specific bacteria (TRFs); which finally resulted in similar cell
densities relative to the control. PAH contamination might have decreased competition for
resources and space, allowing thus growth of less competitive PAH tolerant bacteria.
Nevertheless, these changes in the bacterial community structure upon PAH addition were
minor as revealed by the correspondence analysis which showed strong similarity between
PAH and C microcosms. Degradation of PAH might result to the production of toxic
compounds. Unfortunately, PAH metabolites were not measured at the end of incubation,
nevertheless, the observed patterns clearly suggest that the toxic effects of the three PAH
cocktail were removed after 30 days of incubation in bioremediation microcosms. Previous
works have shown that the dead-end metabolites, obtained after biodegradation, of the three
PAH used in this study were highly less toxic than the parent compound (Sepic et al., 2003;
Pagnout et al., 2006).

Larger differences in the bacterial community structure were observed between microcosms
with or without meiofauna, irrespective of the presence of PAH. This clearly shows that the
top-down biotic factor was apparently more important in shaping microbial composition than
the abiotic factors. Similarly, an important role of the polychaetes Nereis diversicolor in
shaping microbial composition was observed in oil-contaminated sediments concomitant with
an increase in oil biodegradation due to bioturbation (Cuny et al., 2007). Interestingly, in the
present study, PAH spiking had no significant impact on oxygen consumption relative to the
T microcosms; areal rates were not significantly different (Fig. 5), despite the strong reduction
in meiofaunal abundance. Since, bacterial density remained unaffected by PAH
contamination, this would suggest that in this sediment, oxygen consumption was mainly due

to bacterial activity whereas meiofauna played a minor role.
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4.4. Impact of bioremediation treatments on meiofauna and bacteria

In the present study, the biostimulation treatment resulted in high percentage degradation of
Phe and Fl (95% and 78%, respectively) and to a lesser extent Pyr (63%) which is in
agreement with the study of Yu et al. (2005) that showed biostimulation with the addition of
mineral salt medium can efficiently biodegrade PAH with up to 97% degradation for fluorene,
phenanthrene and pyrene. Nevertheless, the combination of biostimulation and
bioaugmentation increased Pyr biodegradation whereas no significant increase was observed
for Phe and Fl. Efficiency of PAH biodegradation by bioaugmentation is often lower than
with biostimulation (e.g. Perelo, 2010) and combination of both techniques doesn't always
result in a enhancement of biodegradation (Goni-Urriza et al., in press), presumably because
of the competition for nutrients and resources between indigenous bacteria and allochthonous
bacteria (Yu et al., 2005). As a consequence, the toxic effects of PAHs on meiofauna and
bacteria observed in PAH microcosms were removed. Indeed, bacterial and meiofauna
abundances strongly increased in both bioremediation treatments, with significantly higher
densities than those observed in C or PAH microcosms. Addition of nutrients favored growth
of hydrocarbon-degrading bacteria that were probably nutrient limited in PAH microcosms
since little PAH biodegradation was observed. Therefore, bacteria and meiofauna in
bioremediation microcosms benefit from both the decrease in PAHs toxicity and the nutrient
addition that alleviated nutrient limitation. Despite the increase of bacteria and meiofauna
density, sediment oxygen consumption, measured at the end of incubation, was lower in
PAH+BS and PAH+BS+BA microcosms relative to the control. The differences observed
were not explained by differences in organic carbon concentration as TOC concentrations
were similar in all microcosms (Table 1). Oxygen profiles showed that diffusion was the main
process governing oxygen distribution and that respiration was low, allowing a deep oxygen
penetration up to 6 mm depth whereas oxygen penetrated to only 2 mm depth in the C
microcosms. This suggests that the strong oxygen demand observed in T microcosms was
used to degrade the remaining organic matter that was still present after 30 days of incubation,
suggesting a low lability of the latter. Addition of nutrients strongly enhanced bacterial and
meiofauna biomass favoring so biodegradation of recalcitrant organic matter by the so-called
"priming effect" that is defined as an acceleration of OM mineralization trough an input of a
limiting factor (organic or mineral fertilizers) for microbial biomass (Kuzyakov et al., 2000).
The absence of detectable respiration in the top 5 mm as indicated by the oxygen profiles,
suggests the removal of this recalcitrant organic matter that was probably biodegraded

through the addition of excess nutrients. The changes in densities were concomitant with a
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strong modification of the bacterial community composition. Interestingly, the inoculation of
the hydrocarbon-degrading bacterium (Bacillus megaterium) did not result in a shift in
bacterial community structure, since microbial composition was roughly similar in both
PAH+BS and PAH+BS+BA microcosms. It is worth noticing that, in both bioremediation
treatments, the structural role of meiofauna as shaping factor for microbial structure was no
longer observed, as none of the treatments were clearly separated in the correspondence
analysis (Fig. 6 lower panel). This suggests that addition of nutrients was the main structural

factors on bacterial community diversity in comparison to meiofauna that had little effect.

5. Conclusion

This study has shown that spiking with a PAH cocktail provoked little effects on bacterial
community structure in non-contaminated sediments suggesting a relative resistance of the
latter. In contrast, meiofauna played an important role in shaping bacterial diversity. The
structural role of meiofauna on bacteria community structure was still evident even under
PAH contamination despite the toxic effects on meiofauna. However, this structural role of
meiofauna disappeared when nutrients were added to the sediment resulting in an almost
complete removal of PAHs. Overall, these results suggest that under nutrient limitation,
biological top down control by meiofauna was more effective in shaping bacterial community

structure than was the selective pressure exerted by toxic pollutants.
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Abstract

The objective of this study was to test the hypotheses that (1) free-living marine
nematodes respond in a differential way to a mixture of PAHs (phenanthrene,
fluoranthene and pyrene) and that (2) the bioremediation can enhance the degradation
of PAH and can decrease the effect of PAH on free-living nematodes. Nematofauna from
Bizerte lagoon (Tunisia) were subjected for 30 days to high dose (100ppm) of PAH
mixture using a microcosm approach. Results from univariate and multivariate analysis
generally support our initial hypothesis that nematode assemblages exhibit various
changes when exposed to PAH contamination; the high dose of mixture PAH caused
severe specific changes in assemblage structure with strong reduction of diversity. For
contaminated microcosms, Spirinia parasitifera was the best positive indicative species
and appeared to be an “opportunistic” species to PAH contamination. Oncholaimus
campylocercoides, Neochromadora peocilosoma and Paramonohystera pilosa were
significantly affected by PAH contamination but, they were not eliminated.
Biostimulation with addition of mineral salt medium and combination of biostimulation
and bioaugmentation with inoculation of "Bacillus megaterium" strongly enhanced
degradation all three PAHs, pyrene was more difficult to degrade than fluoranthene and
phenanthrene. Bioremediation resulted in significant stimulation of nematode growth
with abundance twice as much as observed in control microcosms. Nevertheless, both
treatment methods provoked weak impact on the community structure relative to the
control microcosms with the appearance of distinct species. The largest abundances in
the bioremediation treatments were observed for Oncholaimus campylocercoides,

Anticoma acuminata and Ptycholaimellus ponticus.
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1. Introduction

Many aquatic environments are contaminated with high concentrations of
anthropogenically introduced polycyclic aromatic hydrocarbons (Louati et al. 2011; Yu
et al. 2005). Elevated concentrations of PAHs have been observed in the Bizerte lagoon
due to anthropogenic inputs (Trabelsi and Driss, 2005). In the past decades, a variety of
PAH-degrading bacteria have been isolated from Bizerte lagoon sediments (Ben said et
al. 2008). Bacterial degradation is believed to be one of the major processes to clean up
PAH-contaminated sediments (Hughes et al. 1997). Therefore, bioremediation has been
considered as an attractive technology to clean up the marine environment
contaminated by PAHs (Isaac et al. 2013). The most abundant of PAH compounds in the
Bizerte lagoon are phenanthrene (Phn), fluoranthene (F1) and pyrene (Pyr) (Louiz et al.
2008; Mzoughi et al. 2002). Phenanthrene, a simple PAH with three-fused rings in an
angular fashion, was chosen as the model compound since it exhibits intermediate
toxicity, hydrophobicity, and environmental persistence (Stringer et al. 2012).
Fluoranthene is most ubiquitous and abundant pyrogenic PAH while pyrene is one of the
common pyrolytic PAHs (Lei et al. 2007). These two 4-ring compounds are therefore
frequently chosen as the model compound for ex situ biodegradation studies of high
molecular weight PAHs (Sepic et al. 2003). PAH contamination rarely consists of single
compounds, but rather of mixtures of 3 or more fused aromatic rings of PAH that can
affect the environment (NEFF et al. 2005; Boitsov et al. 2009). However, the effect of
PAH on marine organisms was mainly studied by considering a single compound
(Petersen et al. 2009; Lindgren et al. 2012). The influence of contaminant mixtures on
natural communities is poorly understood. Response to addition of contaminant mixture
can occur as a summation of the responses observed for each individual compound.
Swartz et al. (1995) determined that the toxic influence of individual PAHs are
essentially additive when animals are exposed to PAH mixtures.

PAHs may exhibit a wide range of hazardous effects to aquatic organisms including
acute toxicity, developmental and reproductive toxicity, photo-induced toxicity,
mutagenicity and carcinogenicity, particularly for PAH of high molecular weight (Neff,
2002). As they enter the marine environment, PAHs bind tightly to suspended particles
and consequently accumulate in bottom sediments due to their low water solubility and
hydrophobic properties (Soclo et al. 2000). Because of their intimate contact with

sediments, their relative abundance, their ubiquity and sedentary nature, benthic
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organisms appear to be good bio-indicators of the long-term environmental health of
sediments contaminated by hydrophobic organic micro-pollutants as PAHs (Gewurtz et
al. 2000; Leonardo et al. 2007). This is the case of the free-living nematodes (metazoans
between 40 um and 1 mm according to Vitiello and Dinet, 1979). Moreover, within
meiofaunal taxa, nematodes offer a variety of possibilities for assessing changes in
community structure, due to their high structural and functional diversity. Species or
genus composition often reacts most sensitively to any disturbance (Warwick and
Clarke, 1991). The small size and short generation times of these worms and the ease
with which they can be maintained in laboratory conditions greatly encourages their use
in biomonitoring experimental studies (Guo et al. 2001; Mahmoudi et al. 2007; Beyrem
et al. 2010; Hedfi et al. 2013). In addition, recent studies have shown (Miyasaka et al.
2005) that they can favor organic matter degradation by exerting a selective pressure on
benthic bacteria, which can offer interesting perspectives in the bioremediation of
contaminated sediments. Although meiobenthic nematodes have been shown to be
sensitive to many classes of pollutants, including diesel, metals, lubricants and
pesticides, no published work has examined the effect of a PAH mixture on these
organisms.

The present study aimed to assess changes in abundance, diversity descriptors and
species composition of a nematode assemblage from Bizerte lagoon in Tunisia when
exposed to mixture of PAH. Biostimulation (addition of nitrogen and phosphorus
fertilizer) and bioaugmentation (inoculation of a hydrocarbonoclastic bacterium,

Bacillus megaterium) were used as bioremediation treatments.

2. Materials and methods

2.1. Sediment Sampling

Sediments with their natural meiofaunal communities were collected from the station
Echaraa of the Bizerte lagoon bordering the Mediterranean Sea on Mai 2010 (Louati et
al. 2012). Hand-cores of 10 cm? were used to a depth of 15 cm to transfer sediment into
a bucket. The sampling was restricted to the first 10 cm because in most coastal
ecosystems over than 90% of nematodes are found in the surface 1-2 cm (Coull and
Chandler, 1992). At the prospected site (37° 13’ N 9° 49’ E), depth was 1.3 m and salinity
was 36 PSU. Lower concentrations of NO', (0.57uM), NH*, (0.35uM), P03-, (0.09 uM) and

Chl a (0.09 pg I'1) were recorded at Echaraa station. On return to the laboratory,
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sediments were homogenized by gentle hand stirring with a large spatula before they
were used for PAH contamination or microcosms filling. Buckets and spatula were all

acid rinsed before use.

2.2. PAH sediment spiking

Sediment used for contamination was first alternately frozen (-80°C) and thawed three
times to defaunate it following the recommendations of Gyedu- Ababio and Baird
(2006), and then it was wet sieved to remove the larger particles (>63 pum). A PAH
contamination consisted of a mixture of fluoranthene (Fl), pyrene (Pyr) and
phenanthrene (Phe). Stocks solutions of high purity (Sigma-Aldrich Chemical)
fluoranthene (Fl), pyrene (Pyr) and phenanthrene (Phe) was dissolved in distilled
acetone. Next, 3 ml of each PAH solution was added into the sediment slurry and shaken
overnight to let the PAH adsorbed onto the sediments. Final concentration of each PAH
in sediment was 45 pg g1, 30 pg g and 25 pg g (dw) for fluoranthene, pyrene and
phenanthrene, respectively, which represent the concentration measured in the most

contaminated sediment of the Bizerte lagoon for these three PAHs.

2.3. Experimental design

The microcosms in this experiment were based on the original design of Austen et al.
(1994) and Schratzberger and Warwick (1998) and successfully used by Mahmoudi et
al. (2007), Beyrem et al. (2010), Louati et al. (2012) and Hedfi et al. (2013). Microcosms
consisted of 1,600 ml glass bottles. Each microcosm bottle was stopped with a rubber
bung with two holes, aerated via an air stone diffuser and finally run as closed system.

v" Control (T): consisted of uncontaminated sediment containing 200 g of natural
sediment and 200 g defaunated sediment.

v Contaminated microcosms (C) were gently filled with 200 g (wt) of homogenized
sediment (200 g of natural sediment and 200 g contaminated sediment) topped up with
1L of filtered (1 pm) natural lagoon water at 30 PSU.

Bioremediation treatments were started one day after PAH contamination.

v' Biostimulation treatments (CBS): was achieved by amending a mineral salt medium
(MSM) using the protocols of Yu et al. (2005) and Jacques et al. (2008). The MSM has the
following composition (mg 1'1): (NH4)2S04, 1000; K2HPO4, 10,000; K2HPO4, 5000; MgSO4
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7H20, 200; CaClz 2H20, 100; and trace elements made up of FeSO4 7H20, 5; MnSO4 H;0,
3; CuS0O4 5H20, 0,015; (NH4)sMo07024 7H20, 1; Na2Mo04 2H:0, 0, 01.

v’ Biostimulation-Bioaugmentation treatments (CBS+BA): was achieved by adding the
bacterium Bacillus megaterium strain isolated from Bizerte-polluted sediments (Ben
Said et al. 2008). Cells were suspended in nutrient solution and introduced into the
microcosms previously amended with nutrients (mineral salt medium). The initial
inoculum was 9.50x108 cell ml-1. After bacterium inoculation and nutrient addition,
sediment was agitated for half an hour for homogenization. All microcosms were
incubated in triplicates for 30 days in laboratory at room temperature (20-22°C). After

30 days, the experiments were terminated and the sediments were fixed in 4% formalin.

2.4. Processing of samples

The content of each microcosm was sieved over a 40 pm mesh sieve using filtered water.
Meiofauna was sorted from sediment by resuspension-decantation methodology
(Wieser, 1960). Sorted meiofauna were counted under a stereo-dissecting microscope
after being stained with Rose-Bengal (0.2 g.I-1), and 100 nematodes (when available)
from each sample were removed for identification. Nematodes were mounted on
microscope slides after the procedure by Vincx (1996) and identified to species level by

using the pictorial keys by Platt and Warwick (1983, 1988).

2.5. PAH analysis

Polycyclic aromatic hydrocarbon analyses in the sediments were conducted by gas
chromatography (GC). Approximately 1 g (dry weight) of the samples was extracted
with 40 ml of acetone/hexane (v/v)and with 2,2,4,4,6,8,8-heptamethylnonane as
internal standard, in an ultrasonic bath (15 min).The GC (GC Agilent Technologies)was
equipped with a flame-ionization detector (290 °C) and a capillary column HP 5 (30 m x
320 pm x0,25um, Hewlett-Packard, Palo Alto, CA, USA). The injector temperature was
maintained at 280°C. The carrier gas (He) was maintained at 1.7 ml/min. The oven
temperature was programmed from 60°C (1 min) to 200°C (1 min) with a ramp of
15°C/min, and then to 300 °C (2 min)with a ramp of 5°C/min. The reliability of the
quantitative measurements was checked by analyzing the Standard Reference Material
1941b “Organics in Marine Sediment” (NIST, Gaithersburg, Maryland, USA).

Perdeuterated PAHs were obtained from LGC Standards (Molsheim, France). Calibration
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curves were established from n-alkane and PAH mixtures obtained from LGC Standards

(Molsheim, France).

2.6. Data Analysis

The majority of data analysis followed standard community analysis methods described
by Clarke (1993) and Clarke and Warwick (2001) using the Plymouth Routines in
Multivariate Ecological Research (PRIMER) software package. Abundance (I), diversity
(Shannon-Wiener Index H’), species number (S), species richness (Margalef's d) and
evenness (Pielou’s ]J') were calculated. One-way analysis of variance (ANOVA) was
applied to test the null hypothesis that there was no significant effect of the
experimental treatments on nematode assemblages. The Tukey's HSD test, adjusted for
multiple comparisons, was used to test for significant differences between the
treatments and control. One-way ANOVA and Tukey's HSD test were carried out with the
level of significance set at P<0.05.

Species abundance data were presented in k-dominance plots, in which species were
ranked in decreasing order of dominance. The percentage cumulative abundance (k-
dominance) was then plotted against the species rank k (Lambshead et al. 1983). For
statistical analysis of nematode community structure, relative abundances of nematodes
were transformed with arcsin (x*0.5) to get a normal distribution of data (Legendre and
Legendre 1998). Principal component analysis (PCA) was performed with MVSP v3.12d
software (Kovach Computing Service, Anglesey Wales). Pairwise analysis of similarities
(ANOSIM) was carried out to determine if there were any significant differences
between nematode assemblages in different treatments. Similarity percentage (SIMPER)
was used to determine the contribution of individual species towards dissimilarity

between treatments and control.

3. Results

3.1.PAH degradation

After the 20 day incubation, concentration of fluoranthene (FI), pyrene (Pyr) and
phenanthrene (Phe) in contaminated microcosms (C) was maximal (41.7 £ 2.5; 29.3 £ 1.1;
21.8 £ 2.2 ug g1, respectively) (Fig. 1), representing 93, 98 and 87% of the initial
concentration added, respectively. In contrast, biostimulation with nutrient supply and

the combination of biostimulation with bioaugmentation enhanced degradation of
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mixture PAH; concentration measured at the end of incubation were significantly
(p<0.05) lower than those measured in C microcosms (1.4 + 0.3; 1.8 + 0.4; ug g1, Fl in
CBS and CBS+BA respectively). The highest value of PAH concentration (14.67 + 0.4 pug

g1) was observed for pyrene in CBS+BA microcosms.

Phn
mF
W Pyr

40 -
35 1
30
25 -
20
15
10 -

Concentration of PAH (ug g1)

C CBS CBS+BA

Microcosms

Fig.1. PAH concentration measured at the end of the 30 days of incubation in the
different microcosms (average * stdev, n=3)

3.2. Univariate metrics of assemblages

A total of 22 nematode species were recorded in all microcosms (Table 1). The
summary of univariate indices for nematode assemblages from each microcosm (Table
2) clearly illustrates the treatment effects according to the sediment PAH
contamination. The results of significance testing using the one-way ANOVA for overall
differences between univariate indices indicate that PAH mixture contamination
resulted in significant changes of univariate community attributes. Results from the
multiple comparisons tests show significant differences between nematode
assemblages from undisturbed controls and those from PAH treatments (Table 3). Total
nematode abundance (I), Shannon-Weaver index (H’), species richness (d), evenness
(J)) and number of species (S) decreased significantly with PAH contamination. By
contrast, the abundance (I) and species richness (d) were significantly higher in

biostimulation and combination treatments (CBS and CBS+BA) than in the control and
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contaminated microcosms. Combination treatments strongly enhanced the density of
nematodes compared to T microcosms (858 + 7.2 vs 395 + 15.3 Ind/microcosm, for
CBS+BA and T microcosms, respectively) (Fig. 2). Planned comparisons using Tukey’s
HSD test showed no difference between number of species (S) in T and bioremediation
microcosms (CBS; CBS+BA). When the nutrients and/or bacteria were added to

contaminated microcosms, no discernible effect was observed.
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Fig.2. Abundance of nematodes (average #* stdev, n=3) after 30 days of incubation. (T:
unspiked sediment, C: artificially contaminated, CBS: biostimulation, CBS+BA:
biostimulation and bioaugmentation).
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Table 1: Relative abundance (+SD) and SIMPER analysis (cumulative contribution * 90%) for nematode species identified in
microcosms (T: uncontaminated, C: contaminated, BS: biostimulation, BA: bioaugmentation, BS+BA: biostimulation and
bioaugmentation). Rel. Ab. = relative abundance; Av. Diss. = average species dissimilarity; Contrib. = contribution of species to
dissimilarity between control and treatments. Values of relative abundance are means of three replicates per treatment. *Dominant
species abundances (>10%).

T C CBS CBS+BA

Species Rel Abon Rel Abon Aver Diss Contrib Rel Abon Aver Diss Contrib Rel Abon Aver Diss Contrib

(%) (%) (%) (%) (%) (%) (%) (%) (%) (%)
Anticoma acuminata 0.9+0.0 0.0+0.0 0.5+0.0 1.4 14 £1.3* 6.5 17.6
Calomicrolaimus honestus 0.6 0.0 0.0+0.0 0.5+0.0 2610 0.9 2.6
Cyatholaimus prinzi 09+0.1 1.2+0.0 0.5+0.0 0.3 1.4 0.2+0.0
Daptonema fallax 34+04 0.0+ 0.0 1.7 2.4 1.2+03 1 39 0.8+09 1.3 3.4
Marylynnia stekhoveni 0.6 +0.0 0.0+0.0 0.5+0.0 1.1+£0.2
Mesacanthion diplechma 1.8+0.3 0.0+0.0 1.2+0.0 0.5 1.8 2.3+0.8
Metachromadora macroutera 0305 3.8+0.7 1.7 2.5 1.0+£0.0 0.0+0.0
Microlaimus cyatholaimoides 0.6 +0.2 0.0£0.0 0.5%£0.0 0.5+£0.0
Monoposthia mirabilis 09x0.0 0.0x0.0 1.2+£0.0 0.0x0.0
Neochromadora peocilosoma 18 £ 0.2* 5.0+0.2 6.9 9.9 9.0+1.0 4.9 17.6 43+04 7.3 19.3
Odontophora n.sp. 2.2+0.2 1.2+0.2 1.1 1.5 0.7+0.1 0.8 3 26+1.0 0.9 2.4
Oncholaimus campylocercoides 38 +3.7* 10+£1.6 14.3 20.6 56 + 2.6* 8.5 30.7 42 + 2.5% 2.2 5.8
Paracomesoma dibium 22+0.1 1.2+0.1 1.0 1.4 0.7+0.0 0.7 2.5 0.5+0.0 0.8 2.1
Paramonohystera pilosa 10 £ 2.3* 3.8+£0.2 3.2 4.6 3504 3.3 12.1 1.7+0.0 4.2 11.3
Prochromadorella neapolitana 2803 0.0x0.0 1.4 2.0 1.2+£0.0 0.8 3 0.5%£0.0 1.1 3
Promonohystera tricuspidata 1.2+03 0.0£0.0 0.5%£0.0 0.5%£0.0
Ptycholaimellus ponticus 0.3£0.0 0.0+0.0 1.5+£0.1 0.6 2.2 14 +1.8* 7 18.7
Spirinia parasitifera 8.8+15 70 £ 6.7* 30.9 44.4 14+ 4.0* 2.9 10.6 7.2+23 1.2 3.2
Synonchiella edax 0.3+0.0 0.0+0.0 0.5+0.0 1.4+0.0 1.7 1.4
Sabatieria punctata 09+0.0 1.2+0.1 0.2+0.0 0.5+0.0
Trefusia longicauda 1.2+0.0 1.3+£0.1 1.0+£0.0 0.5+0.0
Viscosia sp. 2.2+0.6 0.0+0.0 1.1 1.6 25+04 1.2+0.1
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Table 2: Univariate indices for nematode assemblages from each microcosm. (H' =
Shannon-Weaver index, d = species richness, |' = evenness, S = number of species).

Microcosm Shannon Richness Evenness Nb Species
T 2.02+0.0 3.6 +0.1 0.70 £ 0.0 18+ 0.5
C 1.08 £ 0.2 1.2+0.2 0.56+0.0 7+1.0
CBS 1.66 + 0.0 3.8+0.5 0.56 £ 0.0 18+ 25
CBS+BA 1.95+0.1 3.4+0.5 0.69 0.0 17 £2.6

3.3. Distributional plots

The k-dominance curves (Fig. 3) graphically illustrate a distinct picture of increasing
dominance and decreasing diversity with PAH contamination. Contaminated
microcosms were less diverse and had greater dominance than the control. The free
living nematode communities from the bioremediation microcosms (CBS and CBS+BA)

are more diverse than those treated with mixture PAH (Fig. 3).

- T

- C

—— CBS
—v— CBS+BA

Cumulative dominance (%)

5 10 15 20

Species rank
Fig. 3. K-dominance curves of nematode communities as a function of bioremediation
treatment after 30 days of incubation. (T: unspiked sediment, C: artificially

contaminated, CBS: biostimulation, CBS+BA: biostimulation and bioaugmentation). The
dotted line represents an equal distribution of the 22 species observed.
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Table 3: Results from multiple comparison tests for significant differences between
nematode assemblages as a function of the treatment. T microcosms were considered
as reference. +: increase in unvariate measure; —: decrease in unvariate measure; ns: no
significant difference at p < 0.05

Microcosm Effects of treatment on univariate indices for nematode assemblages
TvsC I: - H’: - d: - ] - S: -
T vs CBS I: + H’: - d: + J: - S:ns
T vs CBS+BA I: + H’: - d:- J: - S:ns

3.4. Taxonomic composition and multivariate analyses

Results from the Principal Component Analysis (Fig. 4) indicated a clear effect of PAH
contamination on nematode assemblages. Both axes explained more than 80% of the
variance observed. Contaminated microcosms (C) are distinct from the control and
bioremediation treatments. The replicates of biostimulation treatments (CBS2) are
grouped with the control T. Similarly, combination of biostimulation and
bioaugmentation (CBS+BA) are placed to the right-hand side of the controls. ANOSIM
results showed a significant impact of phenanthrene, fluoranthene and pyrene
contamination on nematode assemblages. All treatments were significantly different
(p < 0.05) from controls and a significant difference between all treatments was also
detected except T and CBS microcosms. SIMPER results reveal the lowest average
similarity was recorded between C and CBS microcoms (26.6 %) (Table 4). The
highest value of average similarity was observed between T and CBS microcosms

(72.3%).

Table 4: Average (standard deviation) similarity (%) between microcosms.

T C CBS CBS+BA
T 86.0 (1.6)

C 30.5 (5.5) 87.2 (5.6)

CBS 723 (3.8) 358 (6.1) 89.3 (1.4)

CBS+BA 662 (3.8) 266 (3.8) 70.0 (3.8) 873 (2.5)
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Fig. 4. Impact of mixture PAH and bioremediation on nematode community structure
as a function of microcosm treatment. Principal component analysis (PCA) of the
nematode communities as a function of PAH and bioremediation treatment after 30
days of incubation (T: unspiked sediment, C: artificially contaminated, CBS:
biostimulation, CBS+BA: biostimulation and bioaugmentation).

All microcosms except C microcosms were dominated by Oncholaimus
campylocercoides. In all microcosms except C microcosms, the most widespread
nematode specie was Oncholaimus campylocercoides. Further in the control
microcosm Neochromadora peocilosoma (18%) and Paramonohystera pilosa (10%)
were the two next most frequent species besides Oncholaimus campylocercoides
(38%). Significant differences between control and contaminated microcosms mainly
resulted from changes in the abundances of the most dominant species (Table 1).
Decreasing abundance of Oncholaimus campylocercoides, Paramonohystera pilosa,
Neochromadora peocilosoma and increasing number of Spirinia parasitifera were

responsible for the significant difference between T and C microcosms. Spirinia
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parasitifera reached up 70% of relative abundance in C microcosms. The use of
bioremediation treatment resulted in a decrease of the effects of PAH contamination
on free-living nematodes. Use of bioremediation treatment resulted in a decrease of
the effects of PAH contamination on free-living nematodes. Only biostimulation (CBS)
treatments resulted to a similar community structure observed in T microcosms.
Differences were observed for the other treatments. Significant differences between
control and bioremediation microcosms (CBS+BA) mainly resulted from appearance
of specific species. Ptycholaimellus ponticus witch showed a strong increase from 0.3
% (T) to 14 % (CBS+BA). Similarly, increase in Anticoma acuminata (0.9% to 14%)
was responsible for significant differences between control and combination of

biostimulation and bioaugmentation (CBS+BA).

4. Discussion

Until now the effects of PAH contamination on nematodes were totally unknown and
only Moreno et al. (2009) had determined the response of nematodes to metal, PAHs
and organic enrichment in tourist marinas of the Mediterranean Sea. Therefore,
experimental studies were required, especially those to evaluate the impact of
pollutant on species composition of free-living nematodes. The first objective of this
research was to evaluate the impact of mixture PAH on densities and diversity of
meiobenthic nematodes simulating PAH exposure observed in the most contaminated
area of Bizerte lagoon. Overall the results of the present study clearly indicated
significant effects of PAH contamination on nematofauna. The univariate descriptors of
diversity in the contaminated microcosms were significantly reduced in comparison
with controls (Tukey’s HSD test, P < 0.05). A similar result was clearly established by
using the k-dominance curves. The multivariate species-dependent MDS was sensitive
in discriminating the communities (stress = 0.01), suggesting significant differences
between the control and contaminated microcosms, and this was confirmed by
ANOSIM analysis. In the MDS plot for the nematode assemblages, all contaminated
replicates were clearly separated from all the other microcosms (Fig. 3) indicating a
significant change in community composition in sediment contaminated with mixture
PAH. In a microcosm study of the effects of metals and diesel mixture on a benthic
community, Millward et al. (2004) analysed meiofauna assemblages in microcosm

experimental bioassays and found that nematodes were not sensitive to these
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pollutants. However using a microcosm approach, Beyrem et al. (2007) demonstrated
significant differences between nematode assemblages from uncontaminated
sediments (control) and those from sediment contaminated with a cadmium-diesel
mixture. Many factors can contribute to these seemingly conflicting results.
Bioavailability and hence toxicity of contaminants depends on their partitioning
between the sediment, pore water and overlying water (Austen and McEvoy, 1997).
Organic contaminants, such as PAHs, are taken up by benthic organisms by direct
adsorption of freely dissolved chemicals from the overlying and pore water, and also
by direct contact and ingestion of sediment particles (Landrum et al. 1992).

The addition of PAH mixture caused a strong decrease of all quantitative and
qualitative community indices and also significant changes in the community structure.
It was clear from Table 3 that Spirinia parasitifera has a high tolerance for mixture
PAH, which showed an increase in abundance from 8 + 1.5 % (T) to 70 + 6.7% (C) and
appeared to be an “opportunistic’ species at the high dose tested. Similarly,
Metachromadora macroutera slightly increased in contaminated microcosms. These
species benefited from the reduction in abundance of PAH sensitive species which
alleviate competition for space and resources, allowing thus the dominance of
opportunistic species that naturally observed in low abundance in non contaminated
sediments. By contrast, three taxa (Daptonema fallax, Prochromadorella neapolitana
and Viscosia sp.) appear to be very sensitive as they are present in the control
treatments but are eliminated at the PAH mixture. Dominant species in control
(Oncholaimus campylocercoides, Neochromadora peocilosoma and Paramonohystera
pilosa) decreased in contaminated microcosms. This variable response of different
nematode species to the phenanthrene, fluoranthene and pyrene suggests that the
development of free-living nematodes is subject to very precise control mechanisms
and exposure to contaminants may vary according to species. Thus, declines in total
nematode abundance were coincident with a reduction of species richness (Table.1).
Phenanthrene, fluoranthene and pyrene have been shown to be toxic to a wide range of
marine organisms, like copepods, mussels, microalgae and fish (Hjorth et al. 2007; Ana
et al. 2007). Sediment-associated PAHs were toxic to harpacticoid copepods, causing
both mortality and sublethal effects such as impaired reproduction and feeding (Lotufo
and Fleeger, 1997). By increasing mortality of the most sensitive species (Beyrem and

Aissa, 2000; Carman et al. 2000, Mahmoudi et al. 2005), hydrocarbon contamination
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was responsible for the decrease in nematode densities, mean individual weight and
diversity. Our results demonstrated that Spirinia parasitifera may be considered as
useful indices to biomonitor hydrocarbon pollution in marine ecosystems. For these
reasons, nematodes have already been employed in biomonitoring studies and turned
out to be suitable indicators for pollution- induced disturbances of benthic ecosystems
(Coull and Chandler, 1992; Guo et al. 2001 ; Beyrem et al. 2010).

Our study suggest that addition of fertilizers (CBS) and combination of biostimulation
and bioaugmentation (CBS+BA) can enhance degradation of the PAH mixture
concentration. Indeed, nematofaunal abundances strongly increased in bioremediation
treatments, with significantly higher densities than those observed C microcosms. As a
consequence, the toxic effects of mixture PAH on observed in C microcosms were
attenuated. Similarly, Yu et al. (2005) demonstrated that application of biostimulation
showed positive influence on the rate of degradation of PAH mixture, namely fluorene,
phenanthrene and pyrene in mangrove sediment. Biodegradation of PAHs is catalyzed
by multicomponent enzymes from microbes. A key enzyme for attacking the aromatic
ring structure of PAHs under aerobic condition is the initial dioxygenase which is
substrate specific (Cerniglia, 1992; Juhasz and Naidu, 2000). Nevertheless,
bioremediation treatments have also slightly impacted the structure of free-living
nematodes. Anticoma acuminata and Ptycholaimellus ponticus increased in
combination of biostimulation and bioaugmentation (CBS+BA) whereas Oncholaimus
campylocercoides which increased strongly in biostimulation treatments (CBS).This is
agreement with the study of Schratzberger et al. (2003), who observed that the
addition of oil and fertilizer to beach sediment resulted in short-term shifts in
abundance of dominant nematode and macrofauna species and the absence of other

low-abundance species in the oiled sediments compared to the un-oiled controls.

5. Conclusion

The results from our study demonstrate that community responses may vary in
species composition and function depending on the nature of the treatment. The
mixture PAH appears to have caused significant changes in nematode assemblage
composition. It has been shown in past studies that low-level addition of nutrients can
be an effective clean-up strategy for treating petroleum contamination of marine

environment. Similarly, the bioremediation treatments used in this study might be
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suitable schemas in biorestauration perspective of contaminated sediments because
its application can be conducted with relatively little impact on the nematofauna
community and can stimulate the degradation of mixture PAH. Although these
findings are promising, additional studies are needed to gain a better understanding of

the mechanisms of resistance of the most tolerant nematode species.
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IV- PRINCIPAUX RESULTATS ET DISCUSSION

D’apres les résultats de la premiere partie consacrée aux effets d'un coktail de trois
HAPs sur la méiofaune et les bactéries benthiques, les conclusions suivantes peuvent
étre dégagées :

v Le mélange de HAPs a un effet avéré sur la méiofaune et les principaux taxons
(nématodes, copépodes et polychetes). Par contre, cette contamination sédimentaire

n’a pas eu d’'impact sur la biomasse des bactéries ;

v' Quel que soit le traitement considéré, bioremédiation et/ou contamination, la
présence de la méiofaune n'a pas entrainé une modification significative de la biomasse

des bactéries et de la respiration a I'interface eau-sédiment.

v" L'impact des HAPs sur la diversité des bactéries a été moins prononcé en présence

de la méiofaune ;

v Une bioremédiation tres importante des HAPs avec jusqu'a 95% de dégradation

pour le phénanthrene ;

v Des effets positifs de la bioremédiation sur I'abondance des bactéries et de la
méiofaune ce qui entraine une réduction de l'effet toxique des HAPs en particulier pour

les organismes méiobenthiques ;

v' La méiofaune a joué un role important dans le maintien d'une communauté

microbienne relativement peu sensible aux effets des HAPs ;

v Le role structurant de la méiofaune vis-a-vis des communautés bactériennes a été
moins prononcé lorsque des sels nutritifs étaient ajoutés (biostimulation) qui ont par
ailleurs, permis une minéralisation efficace des HAPs et a également favorisé la

prolifération des organismes meiobenthiques ;
v L’ajout de la souche bactérienne Bacillus megaterium (SFI 13; AM494452) par la

technique de combinaison de la bioaugmentation a la biostimulation n’a pas entrainé

un effet supplémentaire par rapport a la biostimulation.
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Les résultats de la deuxieme étude visant a estimer I'impact de la bioremédiation
des sédiments contaminés par un coktail de trois HAPs sur la structure spécifique des
peuplements de nématodes permettent de dégager les conclusions suivantes :

v" Un effet négatif du cocktail de HAPs sur les densités des nématodes libres marins ;

v Une modification significative de la composition spécifique des communautés

nématologiques avec une réduction de la diversité et de I'équitabilité ;

v Une augmentation importante et significative des densités des nématodes dans les

microcosmes de bioremédiation ;

v' Pas d'effet significatif de la biostimulation sur la diversité spécifique des nématodes ;

v La détermination de la composition spécifique du peuplement nématologique a
montré des modifications profondes de la structure communautaire en fonction des
traitements utilisés. Ainsi, l'espece Oncholaimus campylocercoides, fortement
dominante dans le microcosme témoin, a été affectée dans les microcosmes
contaminés. Cependant, Spirinia parasitifera dont la densité s’accroit et ceci dans tous
les microcosmes contaminés par les HAPs parait étre une espéce “opportuniste” en cas

de pollution par les HAPs.

232



CHAPITREV

CONCLUSION

GENERALE ET
PERSPECTIVES

EEEEEEEEEEEEE
Nitrogern {
........




CHAPITRE V : CONCLUSION GENERALE ET PERSPECTIVES

CONCLUSION GENERALE ET PERSPECTIVES

I. SYNTHESE DES RESULTATS/ PRINCIPALES CONCLUSIONS

Nos travaux ont été consacrés a I'étude, d’'une part, des réponses des bactéries et de la
méiofaune et en particulier de la nématofaune a la contamination artificielle par les
hydrocarbures aromatiques polycycliques, et d’autre part, a l'impact écologique de
différentes techniques de bioremédiation sur ces organismes benthiques ainsi qu’'a la
mesure du taux de dégradation des HAPs testés. Dans ce contexte, deux parties ont été
abordées. La premiere partie a été consacrée a I'effet d'une seule molécule de HAP et celui de
la bioremédiation sur les bactéries et les nématodes en termes de biomasse, de densités et
de diversité. Dans la seconde partie, un mélange de trois molécules de HAPs a été utilisé et
I'impact de ce cocktail sur la microflore et la méiofaune a été suivi en mettant I'accent sur les

interactions existant entre ces deux niveaux trophiques.

Ces deux volets de I'étude nous ont permis de conclure que :
v La contamination artificielle des sédiments de la lagune de Bizerte par les HAPs a eu un
impact certain sur les peuplements bactériens et méiofaunistiques avec une réduction

drastique de la densité et de la diversité méiofaunique ;

v' La diversité bactérienne est moins affectée, la toxicité des HAPs entraine 1’élimination
d’espéces non tolérantes qui sont remplacées par d’autres especes, maintenant ainsi un

niveau de diversité équivalent mais avec des structurations de communautés différentes ;

v" La contamination par une molécule d'HAP ou par un mélange de trois molécules a inhibé la
respiration a l'interface eau-sédiment entrainant une pénétration plus importante de

'oxygene ;

v' Les HAPs testés ont eu un effet important sur la structure spécifique des nématodes. Ces
modifications profondes de la structure des peuplements de nématodes libres sous I'effet des
HAPs sont le résultat d’'une différence du degré de sensibilité des espéces de nématodes a ces
contaminants. Selon le traitement considéré, des especes bioindicatrices peuvent étre

sélectionnées (Tableau 1). Ainsi, 'espece Spirinia parasitifera dont la densité s’accroit et ceci
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dans tous les microcosmes contaminés par les HAPs (anthraceéne, phénanthrene, fluoranthene
et pyréne) parait étre une espece “opportuniste” a la pollution par les HAPs. Par contre, la
densité d’Oncholaimus campylocercoides fortement dominante dans tous les microcosmes
témoins, a diminué dans tous les microcosmes contaminés et parait étre considérée comme
“HAP-sensible”. De méme, Mahmoudi et al. (2005) ont démontré que I'espece Oncholaimus
campylocercoides a été affectée par I'ajout de diesel. Dans notre étude, cette derniere espece a
toujours été dominante dans tous les microcosmes de bioremédiation avec une seule
molécule (anthracéne, phénanthrene) ou un cocktail de HAPs (phénanthrene, fluoranthéne,
pyréne). Daptonema fallax et Mesacanthion diplechma qui ont diminué de densité suite a la

contamination par les HAPs testés semblent étre des especes intolérantes aux HAPs.

v La structure des peuplements de nématodes a été aussi modifiée suite aux différentes
techniques de bioremédiation. Ainsi, Prochromadorella neapolitana a augmenté d’abondance
d’'une maniére significative en réponse a I'ajout de sels nutritifs dans les microcosmes témoins
ce qui suggere une limitation en sels nutritifs pour cette espéce comme cela a pu étre observé
pour les phosphates notamment pour le compartiment phytoplanctonique de la lagune de
Bizerte (Hlaili et al., 2006). Prochromadorella neapolitana a été observée dans les sédiments
meéditerranéens eutrophisés (Palacin et al., 1992) suggérant que cette espece pourrait étre
considérée comme une espece indicatrice d'une eutrophisation. Néanmoins,
Prochromadorella neapolitana semble étre intolérante aux polluants organiques tels que la
perméthrine (Boufahja et al, 2011) mais résistante au mercure (Hermi et al, 2009). La
combinaison des deux techniques de bioremédiation (biostimulation et bioaugmentation) a
provoqué une modification des structures communautaires par comparaison avec les
microcosmes témoins avec l'apparition d'espéces distinctes. Ainsi, Anticoma acuminata et
Calomicrolaimus honestus ont augmenté de densité dans les microcosmes de bioaugmentation
(TBA) et les microcosmes de combinaison de la biostimulation a la bioaugmentation
(TBS+BA ; CBS+BA) ce qui suggere que I'ajout d'une souche bactériennne hydrocarbonoclaste
et de sels nutritifs ont stimulé 'abondance de ces especes nématologiques. De fait, plusieurs
interactions s’exercent entre les populations bactériennes et nématologiques (prédation,
compétition, stimulation...). Des corrélations significatives entre biomasse bactérienne et
biomasse méiofaunistique ont été observées dans notre étude en microcosmes confirmant les
observations faites dans les sédiments océaniques (Raghukumar et al., 2001), montrant ainsi

un couplage étroit entre ces deux compartiments biologiques.
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Tableau 1. Liste des especes de nématodes identifiées dans les différents microcosmes contaminés (Anthracene; Phénanthrene ;

cocktail : Phnanthréne/Fluorantheéne/Pyréne) et ceux contaminés avec l'ajout des sels nutritifs et/ou d'une souche bactérienne

hydrocarbonoclaste (BS; BA; BS+BA). Ant: anthracene; Phn: phénanthréne; Fl: fluoranthene; Pyr: pyrene; TBS: témoin de

biostimulation (sédiment naturel + sels nutritifs); CBS: biostimulation (sédiment contaminé + sels nutritifs); TBA:témoin de

bioaugmentation; CBA : bioaugmentation ; TBS+BA : témoin de combinaison ; CBS+BA : combinaison.

Especes/HAP

Ant

Phn

Phn/F1/Pyr

Sensibles (diminution de
densité)

Oncholaimus campylocercoides

Oncholaimus campylocercoides

Oncholaimus campylocercoides
Neochromadora peocilosoma
Paramonohystera pilosa

Intolérantes (élimination de
'espéce)

Daptonema fallax
Mesacanthion diplechma
Neochromadora peocilosoma

Daptonema fallax
Mesacanthion diplechma

Daptonema fallax
Mesacanthion diplechma

Résistantes (augmentation de
densité)

Odontophora n.sp.

Calomicrolaimus honestus

Metachromadora macroutera

Opportunistes (augmentation
importante de densité par
rapport au témoin et par
rapport aux autres especes)

Spirinia parasitifera

Spirinia parasitifera
Neochromadora peocilosoma
Odontophora n.sp.

Spirinia parasitifera

Bioremeédiation

TBS/CBS

TBA/CBA

TBS+BA/CBS+BA

Opportunistes

TBS : Prochromadorella neapolitana

TBA : Calomicrolaimus honestus

TBS+BA : Anticoma acuminata
Calomicrolaimus honestus
CBS+BA : Anticoma acuminata
Ptycholaimellus ponticus

Tolérantes (densité stable)

CBS: Oncholaimus campylocercoides
Daptonema fallax

TBA : Anticoma acuminata
CBA : Oncholaimus
campylocercoides
Odontophora n.sp.

CBS+BA : Oncholaimus campylocercoides
Odontophora n.sp.
Daptonema fallax
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v La méiofaune a un réle majeur dans la structuration des communautés microbiennes
benthiques, role qui peut étre plus important que celui des HAPs. Ce rdéle structurant
permet le maintien d'une communauté microbienne relativement peu sensible aux effets
des HAPs. Ce rdle biotique a été moins prononcé suite a l'ajout de sels nutritifs par la
technique de biostimulation qui conduit a une dégradation efficace des HAPs entrainant
ainsi une stimulation de la croissance a la fois de la méiofaune et de la microfaune et une

réduction des effets toxiques des contaminants ;

v' La présence de la méiofaune n’a pas eu d’influence significative sur la dégradation des
HAPs dans le sédiment méme si généralement la densité des nématodes augmentait
dans les traitements de bioremédiation, les taux de biodégradation mesurés n’étaient

pas significativement corrélés a la densité méiofaunique ;

v Le pourcentage de dégradation du pyréene était plus faible par rapport au
phénanthrene et au fluoranthéne dans les traitements combinant la biostimulation a la
bioaugmentation. Ces différences pourraient s'expliquer par la structure chimique des
composés, le pyréne étant un hydrocarbure a quatre cycles benzéniques ce qui

augmente sa stabilité par rapport aux composés a trois cycles comme le phénanthrene ;
v' La bioremédiation par la technique de biostimulation semble étre la méthode la plus
efficace pour la dégradation des HAPs et celle présentant un impact écologique minime

vis-a-vis des communautés nématologiques et bactériennes.

Les résultats obtenus au cours de cette these peuvent étre synthétisés selon le schéma

suivant (Fig.1):
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BIOREMEDIATION

0 IS

(1o B = T R = M R = R = -

Fig.1. Représentation schématique des différents impacts sur la structure et I'abondance
de la méiofaune (a gauche) et des bactéries (a droite). L’épaisseur du trait est
proportionnelle a 'importance de 'effet. Les points d’interrogation indiquent que I'effet

n’a pas pu étre identifié au cours de cette étude.

-238 -



CHAPITRE V : CONCLUSION GENERALE ET PERSPECTIVES

II. PERSPECTIVES

Au regard de I'ensemble des résultats obtenus, les principales perspectives de recherche
qui pourraient étre mises en ceuvre a ce stade, seraient de plusieurs types:

v' Les résultats obtenus dans cette étude ont montré l'efficacité des techniques de
bioremédiation, en particulier la biostimulation. Cependant, pour tester l'efficacité de
ces techniques, des sédiments faiblement contaminés en HAPs prélevés dans un site
relativement éloigné des sources de pollution ont été artificiellement contaminés par
une molécule ou un mélange de trois molécules d’"HAPs. Afin de tester 'efficacité des
techniques de bioremédiation identifiés comme efficaces pour biodégrader des HAPs
ajoutés artificiellement, il serait pertinent de tester ces traitements pour Ila
bioremédiation de sédiments contaminés en HAPs situés dans des zones polluées. De
nombreuses études (Soclo et al, 2000) ont montré que les HAPs pouvaient étre
étroitement associés aux particules sédimentaires, réduisant ainsi leur biodisponibilité
et donc leur potentiel de dégradabilité par les bactéries. Ainsi, méme si les techniques de
bioremédiation ont montré leur efficacité pour dégrader des HAPs ajoutés
artificiellement, leur efficacité reste a démontrer pour des sédiments présentant un
historique de contamination important;

v' Les travaux menés ont étudié I'impact d’'une ou de trois molécules d’'HAPs dans des
conditions simulant au mieux l'in situ grace a l'utilisation de microcosmes. Cependant,
une pollution n’est rarement le fait d'une seule ou de quelques molécules, un polluant
est souvent accompagné d’'un cortege d’autres polluants parfois a I'état de traces qui
peuvent avoir des effets importants sur la structure et la fonction des communautés
benthiques. Il serait judicieux de simuler au mieux les conditions d’exposition aux
polluants en utilisant par exemple des élutriats de sédiments obtenus apres remise en
suspension de sédiments contaminés. Les élutriats de sédiments contaminés
contiennent différents polluants (métaux, contaminants organiques) stockés dans les
sédiments qui peuvent étre remis en suspension dans la colonne d’eau lors par exemple
d'un épisode de tempéte. La remobilisation de ces polluants peut avoir des
conséquences importantes pour les organismes benthiques tant sur leur structure que
sur leur fonction. De plus lors de ces phénomeénes de remise en suspension, les
nutriments stockés dans le sédiment peuvent étre relargués dans la colonne d’eau a des
concentrations importantes simulant ainsi une « biostimulation » naturelle qui pourrait

favoriser la biodégradation des polluants libérés lors de la remise en suspension ;
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v Tous les résultats de la présente étude confortent I'idée que les nématodes libres
constituent d’excellents outils de biosurveillance dans les écosystemes littoraux. En
effet, nous avons pu identifier par des expériences en microcosmes des especes
indicatrices de pollution par les HAPs. Le second type d’investigations a mettre en
ceuvre porterait essentiellement sur une meilleure compréhension des nombreux
mécanismes impliqués dans la résistance des especes de nématodes aux HAPs. Au cours
des 10 dernieres années, les nouvelles technologies de I'ADN offre des approches
efficaces pour non seulement identifier les espéces mais aussi pour isoler des génes qui
pourraient étre directement touchés par les contraintes environnementales.
L'amplification génique ou réaction en chaine par polymérase (P