N

N

Etude du transport et du devenir des bactériophages
ARN F-spécifiques dans les eaux de la riviere de
I’Alzette: influence des caractéristiques virales et

hydro-climatologiques

Blandine Fauvel

» To cite this version:

Blandine Fauvel. Etude du transport et du devenir des bactériophages ARN F-spécifiques dans les eaux
de la riviere de I’Alzette : influence des caractéristiques virales et hydro-climatologiques. Microbiologie
et Parasitologie. Université de Lorraine, 2016. Francais. NNT: 2016LORR0268 . tel-01537620

HAL Id: tel-01537620
https://theses.hal.science/tel-01537620

Submitted on 12 Jun 2017

HAL is a multi-disciplinary open access L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
archive for the deposit and dissemination of sci- destinée au dépot et a la diffusion de documents
entific research documents, whether they are pub- scientifiques de niveau recherche, publiés ou non,
lished or not. The documents may come from émanant des établissements d’enseignement et de
teaching and research institutions in France or recherche francais ou étrangers, des laboratoires
abroad, or from public or private research centers. publics ou privés.


https://theses.hal.science/tel-01537620
https://hal.archives-ouvertes.fr

UNIVERSITE
DE LORRAINE

AVERTISSEMENT

Ce document est le fruit d'un long travail approuvé par le jury de
soutenance et mis a disposition de I'ensemble de Ila
communauté universitaire élargie.

Il est soumis a la propriété intellectuelle de l'auteur. Ceci
implique une obligation de citation et de réeférencement lors de
I'utilisation de ce document.

D'autre part, toute contrefacon, plagiat, reproduction illicite
encourt une poursuite penale.

Contact : ddoc-theses-contact@univ-lorraine.fr

LIENS

Code de la Propriété Intellectuelle. articles L 122. 4

Code de la Propriété Intellectuelle. articles L 335.2- L 335.10
http://www.cfcopies.com/V2/leg/leg droi.php
http://www.culture.gouv.fr/culture/infos-pratiques/droits/protection.htm




UNIVERSITE
DE LORRAINE

Ecole Doctorale BioSE (Biologie-Santé-Environnement)
These
Présentée et soutenue publiguement pour I'obtention du titre de

DOCTEUR DE 'UNIVERSITE DE LORRAINE

Mention : « Sciences de la Vie et de la Santé »

par Blandine FAUVEL

Etude du transport et du devenir des bactériophages
ARN F-spécifiques dans les eaux de la riviere de I’Alzette :
influence des caractéristiques virales
et hydro-climatologiques

Le 12 décembre 2016

Membres du jury :

Rapporteurs  Pr Sarah DORNER Ecole Polytechnique de Montréal — Département
des génies civil, géologique et des mines,
Montréal
Dr Stéphan JACQUET Station d’Hydrobiologie Lacustre
INRA - UMR CARRTEL, Thonon-les-Bains
Examinateurs Pr Michael DUBOW LGBMB, Institut de Génétique et Microbiologie -
UMR 8621 CNRS - Université Paris-Sud, Orsay
Dr Leslie OGORZALY LIST — Département Environmental Research &

Innovation, Belvaux

Pr Christophe GANTZER LCPME — UMR 7564 CNRS - Université de Lorraine,
Nancy
Directeur de these

Dr Henry-Michel CAUCHIE LIST — Département Environmental Research &
Innovation, Belvaux
Co-Directeur de thése

Luxembourg Institute of Science and Technology, Belvaux, Luxembourg
Département Environmental Research & Innovation
&
Laboratoire de Chimie Physique et Microbiologie pour I'Environnement — UMR 7564 CNRS -
Université de Lorraine, Nancy, France
Equipe Microbiologie Environnementale






Remerciements

Et voila quatre ans d’une sacrée expérience de ma vie qui s’achevent. Je pense sincerement que je
suis passée par tous les stades d’émotion qui existent tout au long de cette thése. En voici une petite
liste non-exhaustive :

La colere, quand je me rendais compte, par exemple, que j'avais oublié une étape importante d’un
protocole qui m’obligeait a tout recommencer !

Le désespoir quand j’attendais désespérément que la météo soit plus clémente pour me permettre
d’accéder au fond du lit de la riviere !

Le stress, il y a eu tellement d’occasions que je ne saurais en citer une !

Le doute, avec cette éternelle question, est-ce que j'en suis réellement capable ?

La satisfaction, quand j’ai pu me rendre compte par moi-méme que OUI j'en étais capable !

La fierté, quand ma premiere publication a été acceptée ou quand je découvrais avec succes de
nouveaux résultats,

La fébrilité des derniers jours ol tout se bousculait et que je sentais I'imminence de la fin !

Mais aussi et par-dessus tout, I'épanouissement et I'enrichissement que m’a procuré cette belle
aventure humaine !

De nombreuses personnes se sont retrouvées de maniére fortuite ou non au milieu de ce brouhaha
d’émotions. C'est principalement a ces personnes que j'aimerais dédier ces quelques lignes.

Je tiens avant tout a remercier le Fonds National de la Recherche (FNR) du Grand-Duché de
Luxembourg pour avoir financé ce présent travail de these.

Jadresse mes remerciements les plus sincéres au Professeur Christophe Gantzer, directeur
scientifique de la présente these et membre du jury. Je tenais tout particulierement a vous
remercier de m’avoir fait partager votre savoir et vos capacités d’analyse qui m’ont toujours
impressionnée. L'ensemble de vos conseils ont été précieux et m’ont permis d’explorer et
d’interpréter au mieux tous les résultats obtenus.

Jaimerais également remercier le Docteur Henry-Michel Cauchie, co-directeur scientifique de cette
these et membre du jury. Il fut pour moi, tour a tour, un directeur de thése attentif et disponible
malgré ses nombreuses obligations, mais aussi un soutien et un réconfort dans mes moments de
doute et d’angoisse. Henry-Michel, merci pour avoir si gentiment supporté mes découragements et
trouvé les mots ou les attentions qui me redonnaient confiance en moi. Monsieur Pingouin en est un
bel exemple et je le garderai précieusement en souvenir de tes conseils avisés !

Je souhaite également remercier le Professeur Michael Dubow pour sa présence lors de mes deux
comités de these et pour m’avoir fait I'honneur d’accepter de présider mon jury. Je remercie
également vivement le Professeur Sarah Dorner et le Docteur Stéphan Jacquet d’avoir accepté les
roles de rapporteurs et membres du jury. Ces quelques lignes me permettent de vous remercier



sincerement pour avoir accepté cette charge de travail supplémentaire et pour le regard critique que
VOuUSs saurez apporter a cette étude.

Jadresse enfin mes remerciements a un membre du jury tout particulierement important a mes
yeux, le Docteur Leslie Ogorzaly. Leslie, tu as été mon mentor pendant toutes ces années de these.
Je ne sais a quel point te remercier, ces quelques lignes ne me paraissent pas suffisantes pour te
montrer toute ma gratitude. Ton soutien a été indéfectible et tu as su me donner le goit de la
recherche et des raisonnements scientifiques. Je ne sais pas si I'envie te prendra a nouveau
d’encadrer une thésarde, mais je sais déja qu’elle aura beaucoup de chance, comme ce fut le cas
pour moi ! Pardon encore de t'avoir momentanément détournée du plus beau réle d’une femme
dans la vie, celui de jeune maman... quand je te téléphonais ou méme que je te rendais visite et te
volais quelques instants précieux auprés de ton dernier petit bout de chou... jamais tu ne m’as
repoussée, au contraire tu as pris le temps a chaque fois de m’écouter. Merci !

Dans cette longue liste des personnes qui ont compté pour moi, je ne peux oublier le Docteur
Christian Penny, mon grand ami, mon confident, le premier a avoir vraiment travaillé avec moi au
moment de mon stage de fin d’études. Mon Tonton, merci pour les bons moments passés a tes
cOtés et ton soutien sans faille dans le dur exercice de la rédaction du manuscrit de these ... tu aurais
sans doute apprécié avoir une voisine de bureau un peu plus souriante dans ces moments-la !

Un grand merci aussi a Delphine qui, avec gentillesse et patience, m’a apporté une aide et une
écoute précieuses. J'ai pu profiter de ton expérience en laboratoire et apprécier ton insatiable désir
d’approfondir tes connaissances scientifiques. Tu m’as été d’un grand secours tout au long de mon
parcours, tant professionnel que personnel !

Cette expérience m’a également permis de rencontrer une personne formidable, devenue I'une de
mes plus proches amies. Ma Cécile, nous avons partagé tellement de choses ensemble, du jour ou tu
m’as annoncé l'arrivée prochaine de Nolan a celui ol je t’ai accompagnée a ton premier vol en
avion. Que de rigolades ! D’ailleurs, je me souviens des pleurs dans ton bureau suite a des fous rires
incontrélés ! Merci pour ta gentillesse, ton humour et ta joie de vivre qui m’ont permis a de
nombreuses reprises de m’extraire de mes durs moments de travail.

J'ai une pensée toute spéciale a ma joyeuse troupe avec laquelle j’ai partagé de nombreux repas du
midi et quelques verres apres le travail. Aline, Anouk, Aude, Boris, Kahina et Joana, vous m’avez fait
partager de bonnes occasions de détente avant de me replonger dans le travail.

N

Je remercie aussi toutes les personnes qui m’ont aidée a mieux comprendre des domaines plus
obscurs qui n’étaient pas vraiment ma spécialité. Je pense notamment au Docteur Christophe
Hissler, au Docteur Nuria Martinez Carreras, au Docteur Emmanuelle Montarges-Pelletier et au
Docteur Laurent Pfister qui m’ont fait découvrir les secrets de I’hydrologie et du sédiment. Je
remercie également le Docteur Laurence Mansuy-Huault pour sa présence lors de mes deux comités
de thése.



Je remercie également Jean-Francois Iffly pour l'installation de I'ensemble des échantillonneurs
automatiques placés le long de la riviere, Elisabeth Clot pour m’avoir guidée dans I'impression et
I’envoi de mes manuscrits, Michele Bartucci pour son aide et sa disponibilité, ainsi que toutes les
autres personnes qui m’ont accompagnée dans mes démarches.

Enfin, j'adresse toute mon affection a ma famille.

A Anne-Soléne, ma grande sceur chérie, pour tes conseils, ton enthousiasme et ton coaching a toute
épreuve qui ont eu un fort retentissement sur mon travail.

A Thomas, mon précieux grand frére, pour ton sourire, ta bonne humeur et 'apaisement que tu as
su m’apporter lors de chacune de tes visites.

A mes parents adorés, vous qui m'avez soutenue depuis le tout début de mes études, avec confiance
et tendresse, vous avez rendu possible ce long travail de thése grace a vos encouragements et votre
amour. Merci d’avoir eu foi en moi !

Est-ce le bon endroit pour dire ce genre de choses, je n"en connais en tout cas pas de mauvais. Je
vous aime.

Je n'oublie pas ma belle-famille, et en particulier, Odile et Michel, mes beaux-parents, pour ces
délicieux moments de détentes partagés auprés de vous, notamment au cours des repas du
dimanche midi.

Pour finir cette longue liste, je tenais bien évidemment a remercier mon ami, mon ame-sceur, mon
mari, mon amour. Clément, tu as été dans I'ombre de ce long travail mais la finalisation de cette
thése n’aurait pas pu voir le jour sans ton aide. Tu as su étre patient, m’encourager, me réconforter,
me faire rire quand j’en avais le plus besoin, m’écouter me plaindre et surtout accepter tout le
temps que j’ai pu consacrer a ce travail. Encore une épreuve que nous avons réussi a surmonter
ensemble !






Liste des abéviations

ACP Analyse en Composantes Principales
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gPCR quantitative Polymerase Chain Reaction

RT Reverse Transcription

STEP Station d’épuration

Too Temps nécessaire pour inactiver 90% d’une population
UFP Unité Formant Plage

UV Ultraviolet

WWTP Wastewater Treatment Plant






Table des matieéres

Introduction générale et objectifs de la th@se .......cccevveeiiiiiieeiiiiiieiiiniieniiinrecccnneeeeeen = 1 -

Chapitre 1 : Etude bibliographique.......ccccciiiuiiiiiiiiiiiiiciiiiiniinsenessssseeneen = 7 -

1 Présence de particules virales dans le milieu hydrique ........ccceeeeirieeceiriecceirrrcerreeees -9-
1.1 Présence dans I'eau de SUMaCe.......oouii it
1.2 Présence dans 1€ SEAIMENT ...cc.iiiiiiiiie ittt st et e e saa e e et e e saaeenaeas

1.3 Persistance des particules virales

131 L@ TEMPAIATUIE ..ttt ettt ettt st a et e e h e e s b e e at e b e e bt e sbeeas e bt e st e sbe e st e sbeentenbe et e sbeentenaean

1.3.2 LS rayonNEMENTS NALUIEIS......ciiiiiie ettt ettt sar e b st e e b e sbeesnneeneesaneeane

133 [N o] IO P PP PP UP P OPPPTOPPPPOE

134 L’association des PartiCUlEs VIrales ........cooveeiieiiiiiienieeete ettt s

1.35 Les sels et métaux

1.3.6 Les facteurs biologiques

2 Evaluation et conséquences de la contamination virale du milieu hydrique................... -23-
2.1 Identification des risques pour la santé humaine.........coceeeiiiiiiiniiier e -24 -
2.2 Impact des facteurs hydro-climatologiques sur la présence virale dans les eaux de surface ....- 25 -
2.3 Aménagement de stratégies pour diminuer les risques d’infection d’origine hydrique ............ -27 -

3 Les interactions particules virales-environnement, points clés du transport et du devenir
des virus dans I’environnement hydrique

3.1 INteractions MiSES €N JEUX .....uuururerererurererererererererererenenens
3.1.1 Les interactions électrostatiques ou COUIOMBIENNES .........viiiiiiiiiiiieiiiee et
3.1.2 Les interactions de Van der Waals........coieoieeiioieeete ettt st
3.1.3 Les interactions NydropPhobEs ... e s be e e s sataeesnene
3.2 Variables affectant les interactions particules virales-environnement .........ccccceeeeveeeeciveeenneen.
3.2.1 NGEUPE QU VIFUS ettt ettt ettt ettt st e st e bt e sat e s bt e s st esbaesabeesas e e beesateenanesaseenneeenseenaneenne

3.2.2 Nature de la surface de contact...

3.2.3  Composition chimique dU MIlIEU .....coouiiiiiiiiiiie et saees

3.2.4 =T 00] oL 1 0 YOS PRPSPTOPPPRN

3.2.5 Y AT =0 oY== a1 o 10T SRR
33 Prédiction des interactions virus-surfaces solides dans I’environnement

4 Les bactériophages ARN F-spécifiques: modeéles de la dynamique des virus dans

Fenvironnement hydriqUE.........ccceeeiiiiieiiiiiccrrrcr e e rreee e s s enns e s sennssessennssessannnnes -40 -
4.1 Structure des bactériophages ARN F-SPECIHfiQUES .........eeieiviiieeiiie et -40 -
41.1 [T o= o 1Y (o [ OSSP UUPPRPPPPROE -42 -
4.1.2 Organisation dU GENOME ViIlal........ciiiuiiiiiiiiiciiee ettt e e st e e s b e e s bee e e s aaaeeesabeeesbeeeesnteeeens -43 -
4.1.3 L30T o] 1o 14 o o PP PURPRRPPPPOE -44 -
4.2 Les avantages a utiliser les bactériophages ARN F-spécifiques comme modeles pour I'étude de la
dynamique virale dans un MilieU hydriQUe..........uuiiiiei i e e e e s -45 -
4.2.1 Ubiquité des bactériophages ARN F-spécifiques dans les eaux de surface et le sédiment..................... -46 -
4.2.2 Les bactériophages ARN F-spécifiques comme indicateur de pollution virale d’origine fécale............... -46 -
4.2.3  Similarité des bactériophages ARN F-spécifiques avec certains virus entériques pathogenes............... -48 -
4.2.4  Facilité de détection des bactériophages ARN F-SPECIfIQUES.......ccueecieeriiriiere e -48 -
4.2.5 Différences au sein des bactériophages ARN F-SPECIfiQUES........cevirecuierierieerie e eeesee e see e -48 -

4.2.6  Les bactériophages ARN F-spécifiques comme outil pour déterminer I'origine de la pollution fécale ..- 49 -

Chapitre 2 : Stratégies et méthodologies générales........ccccceerrreniiiiienniiiiiinnciininnnniinnnene. 51



1 Description du lieu d’étude. .........cceeeeiiieeeiiireccrrecr e e e e e e s r e s e e e nanas

11 N VT N A 2] d TSP PPPOTPPRNt
1.2 La station d’épuration d’Hespérange
1.2.1 Efficacité de la station d’'HeSpErange SUr 24 NEUIES ........ccuvieieieeieiiiee ettt estee e e e e svae e ssaree e -56-
1.2.2 Prélevements ponctuels pour I'évaluation de I'apport des bactériophages ARN F-spécifiques............. -59-
2  Détection des bactériophages ARN F-Spécifiques........cceuucerrireeiirrieenicrreencernennnsereennnnens
2.1 Détection des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux
2.2 Détection des bactériophages ARN F-spécifiques totauX.......occeerieirreeiiiiinieniiieseeeseee e,

2.2.1  Choix du systeme de détection des génogroupes des bactériophages ARN F-spécifiques
2.2.2  Construction de gammes standards pour la quantification des géNOgroupes ..........ccceveevververiereennennes
23 Intérét d’une quantification des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux et totaux.......... -62-
I Vo F=1 VI =X (TR -Te [Ty 01T | RN

3.1 MELhode de PrélEVEMENT....ccccuiiie e et e e e e e e et ae e e eeatee e seabeeaesntbeeeennes

3.2 Elution des particules virales

Chapitre 3 : Propagation des bactériophages ARN F spécifiques dans I'Alzette dans des
conditions hydro-climatologiques stables .........ccccereeiiiieiiiieeiieercrrecereeeerennereeneerensesennee. 67

Chapitre 4: Influence des événements hydro-climatologiques sur la dynamique des
bactériophages ARN F-spécifiques dans la riviere Alzette........cccccceeerirennciiiiienciiieneniennena. 87

Chapitre 5 : Distribution des bactériophages ARN F-spécifiques de la colonne d’eau au
sédiment dans la riviere Alzette........ccccceeiiiiireniiiiiiiiiiniieciiniieeesnsessssssessss 107

Chapitre 6 : Dynamique des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux en fonction des

propriétés et caractéristiques du sédiment ..........cccceueiiiiiiiiiiiiiciir e 121
B 11 o o 11T ot T o T -123 -
2 Matériels et MEthodes.........ccvveeueiiiiiiiiiiiiiiiii e -124 -
2.1 Echantillonnage du SEIMENT .......cccuviiiiiiiee ettt et e e et e e e aae e e eareaeaas -124 -
2.2 Détermination du rapport sédiment humide/sédiment SEC ........cceeecueeeiiieecreeeiieeeciee e -125 -
2.3 Détermination du pourcentage de matiere organique
2.4 Identification granulomMEtrique..........cooocuieeeiiiiieiecieee e
2.5 Quantification des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux
2.6 Détermination de la surface spécifique et miCroporosités.........ccccvvveveereviieeeerciee e seeeeens
2.7 Détermination des principaux minéraux du sédiment par diffraction aux rayons X................ -126 -
I A=YV 1 - | £ PPt -127 -
3.1 Analyse des bactériophages ARN F-spécifiques infeCti@UX.......ccvveveueeeercieeieiiiee e -127 -
3.2 Analyse des caractéristiques du SEdIMENT.........ccceiiieiiiiiciie e -128 -
3.2.1  Analyse de |1a Mati€re OFZANIQUE ......cceeeeiierieereeeieecee et stte s teeseeesteesseeesae e e e esseesnteesssesnseesseeeseesnseenns -128 -
3.2.2  Analyse de l'identification granuUloMETrIQUE.........cueerieecierie e see e e ee e e snae e -129 -
33 Analyse des surfaces spécifiques et de la nature des sédiments ........ccoceevveenieeniieenieeniennne, -131-
3.3.1  Analyse de la surface spécifique des échantillons du quadrillage #4..........ccccoveveeveerieecceneereeeene -132-
3.3.2  Analyse de la nature minéralogique des échantillons du quadrillage #4..........cccceeveeveeecieenceereeeieene -134 -
L S 0 1Yo V1 o T P -135-
(0T R o T [Ty I = =T 4 1=T o 139

Références bibliographiques.........ccccuuiiiiiireiiiiiiiiiiiiissressssreessssens 153









Introduction générale et objectifs de la
these






Introduction - Objectifs

L'eau est indispensable a la vie de 'Homme. Au-dela de sa consommation primaire, I'eau lui sert
aussi dans ses activités industrielles, pour son hygiene, pour l'irrigation de ses potagers ou encore
pour ses activités récréatives (baignade, sports aquatiques). L'utilisation de I'eau par I’'Homme
conduit généralement a une altération de sa qualité. En particulier, la pollution par des
microorganismes pathogénes provenant de I'Homme lui-méme, ou parfois d’animaux, constitue une
détérioration importante de la qualité de I'eau. C'est ainsi que la présence de virus entériques dans
les eaux environnementales constitue un risque pour la santé humaine. Introduits dans les eaux de
surface par l'intermédiaire de sources ponctuelles (effluents de stations d’épuration) ou diffuses
(lessivage de surfaces agricoles, excréments animaux sauvages), les virus entériques peuvent ensuite
emprunter différentes routes.

Premierement, les particules virales peuvent se propager dans les eaux de surface par
I'intermédiaire de procédés d’advection, c’est-a-dire le transport de la pollution par le mouvement
et la vitesse des cours d’eau. En effet, I'écoulement de I'eau agit comme principal vecteur dans la
dissémination des particules virales. En parallele, de nombreux facteurs peuvent affecter la survie
des virus dans I'environnement (Fong and Lipp, 2005) tels la température (Bertrand et al., 2012;
Ogorzaly et al., 2010) ou les rayonnements UV du soleil (Bosshard et al., 2013; Fisher et al., 2011).
Incapables de se multiplier en dehors de leur héte, la plupart des virus entériques ne peuvent au
mieux que survivre aux conditions extérieures jusqu’a étre ingérés par un nouvel héte approprié
humain ou animal (Medema et al.,, 2003). Les risques encourus suite au contact avec une eau
préalablement contaminée par des virus entériques suscitent donc de nombreuses questions. Par
exemple, a partir de combien de metres, kilomeétres, peut-on se baigner ou pratiquer une activité
récréative dans un cours d’eau ayant été contaminé en amont par le rejet d’une station
d’épuration ? Ces questions ont toutes leur importance puisqu’a I'heure actuelle, peu d’études ont
rapporté des données sur le transport et le devenir des virus infectieux le long d’un cours d’eau
(Skraber et al., 2002).

Deuxiemement, |'association des virus avec des particules en suspension peut entrainer leur
sédimentation. De nombreuses études ont déja décrit la présence de virus entériques dans le
sédiment (Botero et al.,, 1992; Leroy et al.,, 2008; Skraber et al.,, 2009) et considerent ce
compartiment comme réservoir de particules virales (Bosch et al., 2003; Rao et al., 1986). De plus, le
sédiment jouerait un role majeur dans la survie des particules infectieuses, agissant comme bouclier
contre les rayonnements UV, les enzymes protéolytiques ou autres agents antiviraux présents dans
les eaux (LaBelle and Gerba, 1982).

La capacité des virus a interagir avec des particules solides peut sensiblement influencer sur leur
distribution dans le systeme hydrique. Libres dans I'eau de surface, les virus auront plutét tendance
a rester en suspension et a étre disséminés par le courant tandis qu’associés a une particule solide,
ils auront tendance a sédimenter. De nombreuses variables influencent I’association des virus avec
les particules solides telles que, les propriétés intrinséques des virus, les conditions physico-
chimiques environnementales ou les propriétés de surface du support (Gerba, 1984). La prédiction
de ces interactions est difficile. Quelques études ont examiné I'état de la particule virale (libre ou
associée a un support) dans les eaux de surface afin de prédire le phénoméne de sédimentation
(Characklis et al., 2005; Hejkal et al., 1981; Payment et al., 1988). Au regard des matrices analysées
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(eau de surface ou effluent de stations d’épuration), il est suggéré que la majorité des virus est libre
ou associée a des particules inférieures a 0,3 um. Ces résultats suscitent I'interrogation du transfert
des particules virales de la colonne d’eau au sédiment.

Enfin, la remise en suspension du sédiment, lors de perturbations naturelles ou anthropiques des
cours d’eau, peut entrainer la libération des particules virales qui y étaient stockées (Rao et al.,
1986). Méme si cela a été souvent énoncé dans la littérature comme une évidence, cette source de
contamination virale de la colonne d’eau a rarement été démontrée (Williamson et al., 2014).

Les événements hydro-climatologiques telles que les fortes pluies ont un impact direct sur la
dynamique des virus dans les eaux (Jofre et al., 2010). De nombreuses études ont mis en évidence
I"augmentation de la charge virale suite a de fortes intempéries dans la colonne d’eau (Cole et al.,,
2003; Corsi et al., 2014; Ngaosuwankul et al., 2013). Outre la remise en suspension du sédiment, des
apports conséquents en virus entériques peuvent notamment étre issus des stations d’épuration,
rejetant directement les eaux usées dans les cours d’eau sans passer par des étapes de traitement.
De plus, les événements hydro-climatologiques modifient le milieu hydrique. Par exemple, suite a de
fortes pluies, les particules solides en suspension sont augmentées (eau trés turbide) et la
composition chimique de I'eau varie (phénomeéne de dilution). Ces modifications peuvent impacter
les interactions des virus avec leur environnement et donc perturber la pollution virale des eaux.

En réalité, la dynamique des particules virales dans le milieu aquatique suscite toujours de
nombreuses questions en ce qui concerne les variables et facteurs contrélant le comportement in
situ des particules virales dans le milieu hydrique (Figure 1). Chaque élément de réponse est une
avancée a la compréhension du transport et du devenir des virus dans I'environnement, point clé
pour prévenir les épidémies liées a I'eau.

S Source ..
ponctuelle diffuse Influence des événements
~ —— -_—

hydro-climatologiques?

™

—_— - o~

Propagation des virus dans les eaux de surface?

090 —— 0 0 0 00

Eau de surface
Interactions
("ﬁ, virus-environnement?
X/
Transfert eau @ Remise en suspension
vers sédiment? 4 du sédiment?

o e -~
Sédiment
®) O

Figure 1 Dynamique des particules virales dans I’environnement hydrique.
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A partir des données de la littérature, les hypotheses suivantes ont été énoncées :

- au-dela des facteurs environnementaux, le comportement des virus varie dans le milieu hydrique
selon leurs caractéristiques propres ;

- les conditions hydro-climatologiques influencent la dynamique et la charge virale dans le milieu
hydrique ;

- les virus sont associés a des particules solides dans la colonne d’eau leur permettant de sédimenter
au fond du lit de la riviére ;

- le sédiment est un réservoir a particules virales.

Afin d’arbitrer ces idées, les bactériophages ARN F-spécifiques ont été sélectionnés dans ce travail
de thése comme modeles de virus. L'ubiquité de ces particules virales dans les milieux hydriques,
leur facilité de détection ou leur similarité avec certains virus entériques pathogénes constituent des
premiers arguments justifiant ce choix. La section 4.2 du chapitre 1 abordera plus en détails les
avantages a utiliser les bactériophages ARN F-spécifiques pour I’étude de la dynamique virale dans le
milieu hydrique. De plus, I'évaluation du comportement de ces bactériophages a été menée dans la
riviere de I'Alzette, I'une des principales rivieres du Luxembourg, selon plusieurs critéres qui seront
présentés section 1.1 du chapitre 2.

La présente étude a donc pour but de mieux comprendre le transport et le devenir des
bactériophages ARN F-spécifiques en fonction de leurs caractéristiques propres et des conditions
hydro-climatologiques. Le couplage d’approches microbiennes et hydrologiques pour répondre a la
guestion de la propagation des phages dans une riviere constitue I'originalité de cette recherche et
lui confere une véritable dimension pluridisciplinaire.

Les quatre objectifs de ce travail sont :

- I'analyse de l'influence in situ des facteurs environnementaux sur la dynamique et la survie des
bactériophages ARN F-spécifiques dans les eaux de la riviere de I'Alzette ;

- 'analyse de I'impact des variations hydro-climatologiques sur le transport des bactériophages ARN
F-spécifiques dans les eaux de surface lors de crues ;

- 'analyse de la distribution des bactériophages ARN F-spécifiques dans les eaux de la riviere de
I’Alzette en fonction de leur capacité a interagir avec leur environnement dans I'optique d’apporter
des éléments de réponse quant au transfert de ces particules virales de la colonne d’eau vers les
sédiments ;

- la caractérisation des sédiments de I'Alzette, en complément des capacités d’attachement des
bactériophages ARN F-spécifiques, pour déchiffrer la présence de ces particules virales dans ce
compartiment.
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La suite de la thése est structurée comme suit :

Dans un premier chapitre, une étude bibliographique approfondie dédiée a la présence et a la
dynamique des particules virales dans le milieu hydrique sera présentée. Le deuxieme chapitre de
cette étude décrira les stratégies envisagées et les méthodologies employées pour répondre aux
objectifs. Une description du site d’étude et sa principale source de pollution virale y sera également
présentée. Les chapitres suivants seront dédiés aux résultats et, pour la majorité, seront présentés
sous formes d’articles scientifiques publiés dans des journaux internationaux. Ces articles seront
précédés d’une introduction les situant dans la démarche globale de la présente thése et d’une
synthése des principaux résultats obtenus et de leurs interprétations. Ainsi, le troisieme chapitre
sera dédié a I'’étude de la propagation et du devenir des bactériophages ARN F-spécifiques le long de
la riviere de I'Alzette en conditions de débit de base. L'influence des évenements hydro-
climatologiques sur la dynamique des particules virales dans I'eau de surface sera abordée dans le
chapitre quatre avec I'analyse d’échantillons d’eau collectés durant deux crues. Le chapitre cing
présentera les interactions des bactériophages ARN F-spécifiques avec les matiéres en suspension et
le sédiment. Le couplage d’observations in situ et d’expériences de laboratoire permettront
d’émettre une hypothése sur le transfert des particules virales de la colonne d’eau vers le sédiment.
Enfin, le chapitre six sera consacré a la caractérisation du sédiment de I’Alzette dans le but de
clarifier la présence et la distribution spatiale des bactériophages ARN F-spécifiques dans le
sédiment.

Dans une derniére partie, I'ensemble de ces résultats sera discuté de maniére a dégager et a préciser
les apports scientifiques de ce travail a la compréhension du transport et du devenir des
bactériophages ARN F-spécifiques dans une riviére.
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1 Présence de particules virales dans le milieu hydrigue

De nombreux virus sont susceptibles d’étre véhiculés par le milieu hydrique. Parmi eux, les virus dits
« entériques » y sont régulierement retrouvés. Ce terme englobe I'ensemble des virus capables
d’infecter et de se multiplier au niveau des cellules du tractus gastro-intestinal des animaux a sang
chaud. Chez 'lhomme, les virus entériques pathogénes sont excrétés en trés grande quantité dans
les selles des personnes infectées (de 10° a 10! particules virales par gramme de selle) (Bosch,
1998). Les bactériophages entériques, virus infectant exclusivement les entérobactéries du systeme
digestif de I'homme et des animaux, sont également présents dans les eaux environnementales.
L'ensemble de ces virus et bactériophages entériques peuvent se propager dans I’environnement a

travers différentes routes.

Les effluents des stations d’épuration constituent une source ponctuelle importante de virus et
bactériophages entériques dans les eaux de surface. Dans les systémes conventionnels, des filiéres
biologiques (boues activées) et/ou physico-chimiques (décantation/flottation et coagulation) sont
utilisées pour la décontamination des eaux usées. L’ajout d’étapes de désinfections telles Iutilisation
de chlore, d’'ozone ou de rayonnements UV améliore I'épuration des eaux (Zhang et al., 2016) mais
sont actuellement rarement utilisées. Néanmoins, I'efficacité des stations d’épuration classiques ne
permet pas une élimination totale des virus et bactériophages entériques ce qui conduit a la
décharge de particules virales dans les réseaux naturels aquatiques. Les virus entériques deviennent
alors des polluants environnementaux.

D’autres sources diffuses, plus difficilement identifiables, sont également responsables de I'apport
de particules virales entériques dans les eaux de surfaces. Par exemple, suite a de fortes pluies, le
ruissellement des zones agricoles (paturage, fumier, etc.) et urbaines (excréments d’animaux
domestiques) constitue une source de contamination virale importante. De plus, le transport des
particules virales via l'infiltration d’eaux contaminées dans le sol peut causer une contamination des
eaux souterraines. Autre exemple, les excréments des animaux sauvages, notamment les oiseaux
sauvages, sont aussi une source de polluants fécaux et viraux.

La figure 2 représente le cycle des virus et bactériophages entériques dans le milieu hydrique.
L’homme et les animaux sont a la fois les contaminateurs primaires et les récepteurs finaux des virus
entériques véhiculés par I'eau.
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((Excréments de personnes/animaux infectés |

Ruissellement des surfaces l'k Eaux usées | ( Déchets solides j
Océans et estuaires ) l Lacs et rivieres Eaux souterraines Irrigation
Crustacés, coqmllages Zones récréatives | Eau potable ( Céréales ) [ Aérosols )

\ s rimetni

Figure 2 Différentes routes de transmission des virus et bactériophages entériques véhiculés par
I’eau. Les eaux usées incluent les eaux issues des stations d’épuration, des fosses septiques et des
égouts (exfiltration et raccordements inversés) (adapté de Bosch, 1998).

1.1 Présence dans I'eau de surface

De nombreux virus entériques pathogenes pour I’homme sont détectés dans les eaux de surface. Les
adénovirus, les astrovirus, les virus de I’hépatite A et E, les rotavirus, les entérovirus et les norovirus
sont les principaux virus pathogenes a transmission hydrique répertoriés dans la littérature (Tableau
1). Les concentrations virales observées dans les eaux de surface peuvent varier de 0 & 10* copies de
génome par litre selon le type de virus détecté et le site géographique (Tableau 2). D’autres facteurs
telles que la dilution, la proportion de personnes infectées dans la population, I'efficacité des
traitements d’épuration mis en place ou tout simplement les techniques de concentration et de
détection utilisées, peuvent également étre a I'origine des variations de concentrations virales. Quoi
gu’il en soit, la présence de ces virus pathogenes affecte la qualité de I'eau et pose potentiellement
un risque pour la santé humaine
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Tableau 2 Apercu de la présence et de la concentration des virus entériques dans les eaux de surface

(adapté de Gerba, 2007; avec ajout de nouvelles publications *).

Localisation Concentration/ pourcentage de positif Type d’eau Références
Etats-Unis Entérovirus: 0-0,75 UFP/L Eau récréative Rose et al., 1987
Astrovirus:27,57% (ICC-PCR) Eau de surface Chapron et al., 2000
Entérovirus: 27,5% (ICC-PCR)
Allemagne 0,5-56 NPPUC/L Rivieres Walter et al., 1989
Canada 0,1-29 NPPUC/L Fleuve Saint Laurent ~ Payment et al., 2000
Corée Entérovirus (ICC-PCR): 33,3% Riviere Han Lee et al., 2005
Pays-Bas Entérovirus: 0,3-2 UFP/L Rivieres Waal et Lodder et de Roda
Rotavirus (PCR): 57 a 5,4.10% cg/L Maal Husman, 2005
Espagne Norovirus (PCR) Gl : 75% Riviére Llobregat Pérez-Sautu et al., 2012 *
Norovirus (PCR) Gll : 68,5%
Norvege Adénovirus  humain  (PCR) :61,5%; Riviere Glomma Grgndahl-Rosado et al,,
3,3.10% cg/L 2014 *
Norovirus Gl (PCR): 61,5%; 6,7.10% cg/L
Norovirus Gll (PCR): 46,2%; 5,9.102 cg/L
France Entérovirus (culture): 3% Diverses rivieres Hot et al., 2003
Entérovirus (PCR): 88%
Hépatite A virus (PCR): 1,5%
Norovirus Gl (PCR): 1,5%
Norovirus Gll (PCR): 0%
Astrovirus (PCR): 3%
Rotavirus (PCR): 0%
Adénovirus (PCR): 93% Riviere Seine Prevost et al., 2015b*
Norovirus Gl (PCR): 88%
Norovirus Gll (PCR): 92%
Astrovirus (PCR): 36%
Rotavirus (PCR): 57%
Luxembourg Adénovirus humain (PCR): 87,5%, Riviére Alzette Ogorzaly et al., 2015 *

2,9+0,5.10% cg/L

Afrique du sud

Hépatite A virus (PCR) : 35,3%
Hépatite A virus (PCR): 37,3%

Riviere
Barrage

Taylor et al., 2001

Adénovirus humain : 31 a2,7.10% cg/L
Hépatite A virus : 2,3.10° 2 9,8.10% cg/L
Rotavirus : 7,9.10% a2,8.103 cg/L
Entérovirus : 0,28 a 1 cg/L

Riviere Buffalo

Chigor et al., 2014 *

Rotavirus: 13% Barrage Van Zyl et al., 2006

Thailande Hépatite A virus (PCR): 15% Canaux Kittigul et al., 2000
Norovirus Gl (PCR): 1,9.10* cg/L Riviere Inoue et al., 2016 *
Norovirus Gl (PCR): 7,4.10% cg/L

Japon Norovirus Gl (PCR): 54% Riviere Kishida et al., 2012 *
Norovirus Gll (PCR): 63%
Adénovirus humain (PCR) : 44%

Chine Rotavirus (PCR): 48,1% Rivieres et lacs He etal., 2012 *
Astrovirus (PCR): 5,6%
Norovirus (PCR): 4,6%
Adénovirus humain (PCR):6,1.10> a Diverses riviéres Huang et al., 2015 *
8,5.10% cg/L

Singapour Norovirus (PCR): 75%, 1,1.10%cg/L (GGI) Zones récréatives Vergara et al., 2016 *

et 1,5.103cg/L (Gl)
Adénovirus humain : 60% ; 1,2.10%cg/L

UFP : unités formant plages, NPPUC : nombre le plus probable d’unités cytopathogenes, ICC-PCR : culture cellulaire suivie d’'une PCR, cg :

copies de génome

-12 -
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Les bactériophages entériques sont également disséminés dans les eaux de surface. Les coliphages
somatiques, les bactériophages F-spécifiques et les phages de Bacteroides fragilis ont
principalement été utilisés comme indicateurs de pollution fécale. Les caractéristiques essentielles
de ces bactériophages sont résumées dans le tableau 3.

Tableau 3 Caractéristiques générales des familles de bactériophages couramment détectés dans les
eaux de surface. Les représentations schématiques sont issues du site : http://viralzone.expasy.org.

Nom Famille Caractéristiques structurales Phage modeéle (hote)
"_4 ) ADN double brin B40-8 (Bacteroides fragilis)
Phages de . - . .
Bacteroides fragilis Siphoviridae Long.ue queue'non rétractile
Capside d’environ 60 nm
Capside icosaédrique A (E.coli)
ADN double brin
Longue queue rétractile
Myoviridae Capside d’environ 100 nm T2, T4 (E.coli)
Capside icosaédrique ou
allongée
Bactériophages ADN double brin
somatiques Podoviri # »  Courte queue .
odovirdac \Q?’/ Capside d’environ 65 nm 17, P22 (E.coli
(A Capside icosaédrique
ADN simple brin
. - Absence de queue .
Microviridae Capside d’environ 25-30 nm O-X174 (E.coli)
Capside icosaédrique
Bactériophages F- ARN simple brin MS2, GA, QR, FI (bactérie
spécifiques Leviviridae Absence de queue porteuse du plasmide
Capside d’environ 25-30 nm codant pour les pili
Capside icosaédrique sexuels)
ADN double brin fd, M13
Capside d’environ 800 x 6 nm  (bactérie porteuse du
Tiges longues et flexibles p!a.smlde codant pour les
pili sexuels)

Contrairement aux virus entériques pathogénes majoritairement détectés par des outils
moléculaires, la présence des bactériophages est tres souvent évaluée par I'intermédiaire d’'un test
d’infectiosité. Ce test consiste a mettre en contact des bactériophages avec une culture bactérienne
réceptrice. Le titre ou concentration virale contenu dans I’échantillon est généralement exprimé en
unités formant plages (UFP). Plus récemment des outils moléculaires ont été proposés. lls
permettent de quantifier le nombre total de particules phagiques (infectieuses et non infectieuses)
en copie de génome (cg). Le tableau 4 donne quelques valeurs de concentrations en bactériophages
infectieux (UFP/100 mL) retrouvés dans les eaux de riviere. En moyenne, les concentrations en
phages infectieux se situent entre 10% et 10* UFP/100 mL pour les coliphages somatiques, entre 102
et 10® UFP/100 mL pour les bactériophages ARN F-spécifiques et entre quelques unités et 10?
UFP/100 mL pour les phages de Bacteroides fragilis.

-13-
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Tableau 4 Apercu de la présence et de la concentration des bactériophages entériques dans les eaux

de surface (riviere).

Concentrations

Localisation Bactériophages (souche réceptrice) (UFP/100 mL)/ pourcentages Références
de positifs
Coliphages somatique (E.coli WG5) 2,0.10% 3 1,4.10%/ 100%
Bactériophages ARN F-spécifiques 1s ) .
1,0.1 Nl 71 a 1009
(S.typhimurium WG49) ,0.10%2 6,5.10%/ 71 4 100% Durén et al., 2002
Phages de Bacteroides fragilis . R
2,0.10%/ 7 1009
Espagne (HSP40, RYC2056) 8,032,0.10%/ 78 a 100%
Coliphages somatique (E.coli WG5) ~5.10°
Phages de Bacteroides fragilis (RYC2056) ~3,1.10? Muniesa et al., 2012
Phages de Bacteroides fragilis (GA17PH) ~1.10?
Coliphages somatique (E.coli WG5) 1,2.10% 3 3,2.10*
Bactériophages. F-spécifiques 403 2,5.10° Skraber et al., 2009
Pavs-Bas (S.typhimurium WG49)
y Coliphages somatique (E.coli WG5) 10,53 1,7.103/ 100%
Bactériophages F-spécifiques R 27 a0 Lodder et al., 2010
(S.typhimurium WG49) <124,3.10°797%
Coliphages somatique (E.coli 036) 7,9.10° 3 3,1.10%/ 83%
Suisse Bactériophages F-spécifiques 5 3 Baggi et al., 2001
4,0.1 2,5.1 9
(S.typhimurium WG49 et E.coli Hfr) 0.10%22,5.10°/ 60%
<131.10%
Bactériophages F-spécifiques 27% phages ARN F-spécifiques
Etats-Unis (E.coli Famp) 65% phages ADN F- Stewart-Pullaro et al.,
(g 2006
spécifiques
Coliphages somatique (E.coli CN13) 3,1.10?
Argentine Coliphages somatique (E.coli WG5) 6,3.10°
Colombie Bactériophages ARN F-spécifiques )
. . 5,0.10
France (S.typhimurium WGA49) Lucena et al., 2003
Espagne Phages de Bacteroides fragilis 39.10!
(RYC2056) a
Coliphages somatique (E.coli WG5) 1,7.10232,0.10°
Bactériophages ARN F-spécifiques 10.10t Ogorzaly et al., 2009
(S.typhimurium WG49) a
Coliphages somatique (E.coli WG5) 3,2.10°
Bactériophages F-spécifiques ,
2,0.1
France (S.typhimurium WG49) /0.10 Skraber et al., 2002
Phages de Bacteroides fragilis 0
(RYC2056) >8%
Bactériophages F-spécifiques 0 a1,6.103(site urbain)
Mauffret et al., 2012
(S.typhimurium WGA49) 04 5,0.102 (site rural) autiret et al,
Japon Bactériophages F-spécifiques 1,8.10%231,1.10* Haramoto et al., 2009
P (S.typhimurium WG49) 203 1,1.103/ 100% Haramoto et al., 2012
- Coliph ti E.coli WG5 1,2.10%32,2.10*
Grande oliphages soma' ique ( co i ) i z\:\ 3 Ebdon et al., 2007
Bretagne Phages de Bacteroides fragilis (GB-124) 1,0.10°a 4,5.10

UFP : unités formant plages
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1.2  Présence dans le sediment

De nombreux virus sont présents dans les sédiments des eaux douces (rivieres, lacs) et dans les
sédiments marins. Beaucoup d’auteurs considérent le sédiment comme un réservoir de particules
virales (Bosch et al., 2003; Rao et al., 1986). L’abondance des virus dans les sédiments a notamment
été déterminée par I'intermédiaire de la cytométrie de flux (Brussaard, 2004; Duhamel and Jacquet,
2006; Marie et al., 1999). Une étude a pu deés lors analyser la quantité et la diversité des « virus like
particles » (particules de petite taille contenant de ’ADN ou de I’ARN) dans du sédiment provenant
d’un lac de cratére volcanique (Borrel et al.,, 2012). Ces auteurs ont quantifié plus de 30.10°
VLP/gramme de sédiment sec a la surface et ont également démontré une diminution de la
concentration en particules virales corrélée positivement a la profondeur de I'échantillon prélevé
(environ 10.10° VLP/gramme de sédiment sec a 40 cm de profondeur). Les figures 3 et 4 mettent en
évidence la diversité phénotypique des particules virales observées dans cette étude par
microscopie électronique a transmission. Les bactériophages entériques représentent finalement
une partie tres faible par rapport a ces phages autochtones. Par exemple, lorsque la diversité des
phages est étudiée, tres peu de Leviviridae et de Microviridae sont observés.

»

Figure 3 Micrographies électroniques a transmission de virus typiques d'eau douce (Myoviridae : a, b
et c; Siphoviridae : d, e, f et g) observés dans du sédiment a 40 cm de profondeur. Echelle : 100 nm
(Borrel et al., 2012).
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Figure 4 Micrographies électroniques a transmission de nouveaux virus hypothétiques observés dans
du sédiment a 40 cm de profondeur. Leur morphologie est pour la plupart similaire aux virus
infectant des archées hyper-thermophiles et halophiles. Echelle : 100 nm (Borrel et al., 2012).

Au cours de ces derniéres années, beaucoup de méthodes ont été suggérées pour éluer les
particules virales du sédiment. De nombreux éluants ont été testés, dont les plus répandus, sont des
solutions a base de protéines (extrait de boeuf, sérum de veau foetal, lait) (Gerba et al., 1977; LaBelle
et al., 1980; Pepper et al., 2009; Tsai et al., 1983). Les substances organiques solubles contribuent a
I'isolement des particules virales du sédiment en raison de leur compétition pour les mémes sites
d’attachement. Les petites protéines, comme celles contenues dans |'extrait de boeuf, peuvent
également s’intercaler entre le site d’attachement et la particule virale, réduisant ainsi les forces
d’attractions. Ces solutions peuvent aussi étre combinées avec des agents chaotropiques pour
faciliter I’élution des particules dans le milieu (Wait and Sobsey, 1983). Enfin, des pH élevés (pH 9,0 a
11,5) sont généralement utilisés en paralléle pour améliorer I'élution des virus (Gerba et al., 1977;
Guzman et al., 2007; LaBelle et al., 1980; Skraber et al., 2009). L’efficacité de ces méthodes d’élution
dépend a la fois des caractéristiques de la particule virale, de leur sensibilité aux forts pH ou encore
de la nature du sédiment. Déterminée dans plusieurs études, l'efficacité de récupération des
particules virales dans le sédiment varie de quelques pourcents a plus de 40% (Bitton et al., 1982;
Monpoeho et al., 2001).

A I'heure actuelle, aucune méthode n’a été définie comme méthode de référence pour I’élution des
particules virales a partir de sédiment. C’est une des principales raisons expliquant la variation des
concentrations en virus retrouvées dans I'environnement (Tableau 5). La présence des virus
entériques dans le sédiment est donc largement démontrée, tandis que la quantification de ces
particules virales, soit par des méthodes de culture (test d’infectiosité), soit par des techniques
moléculaires, suscite encore des questionnements. La compréhension des mécanismes
d’attachement des virus a un solide contribuerait a I'amélioration des méthodes d’isolement des

particules virales a partir du sédiment.
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Tableau 5 Apercu de la présence et de la concentration des virus entériques dans le sédiment.

Localisation / Virus entériques Concentrations / Méthode de el
. . . . . . Références
type de sédiment détectés pourcentages de positifs détection
Virus entériques 7a 19 QFP/IOOO gde Culture Rao et al., 1984
sédiment / 6%
'E'Fats-Ums /_ Virus entériques 0a 489 QFP/ZO Lde Culture LaBelle et al., 1980
sédiment marin sédiment
A 2
Entérovirus 2a ,3’_3'10 /400 rT1L de Culture Gerba et al., 1977
sédiment humide
Coliphages, phages de Bacteroides fragilis,
. . Culture Jofre et al., 1989
rotavirus, enterovirus
Coliphages <6 a1,2.10* UFP/100 g de
Espagne / somatiques sédiment/ 78%
sédiment marin Phages de <6 3 4,4.103 UFP/100 g de
Bacteroides fragilis sédiment/ 90% Culture Lucena et al,, 1996
3 2
Entérovirus 0a 2,81.1'0 UFP/100 g de
sédiment/ 66%
Microscope

France
Sédiment riviere

Myoviridae, Siphoviridae, Podoviridae

électronique a
transmission

Leroy et al., 2008

Sédiment marin Entérovirus, virus de I’hépatite A RT-gPCR Le Guyader et al., 1994
Itali adi Entérovi liovi 1,2 ho vi
talie / se'dlment ntérovirus (poliovirus type s 2, 3 et echo virus Culture De Flora et al,, 1975
marin type 6,20, reovirus)
Pologne / Microscope Jakubowska-Deredas et

sédiment marin

Myoviridae, Siphoviridae, Podoviridae

électronique a

al., 2012

transmission

Coliphages 10 a 80 UFP/g de sédiment
/ somatique sec
Pays-Bas Bactério -
phages F | k l., 2
sédiment riviere o 1,2 3251 UFP/g de Culture Skraber et al., 2003
spécifiques .
sédiment sec
Entérovirus
’Vgnezuela / (pOIIOVIrUS. type 1,2 79,2% Culture Botero et al., 1992
sédiment de lac et echo virus type
20, 27, 29)
Microscope

Grande-Bretagne

. électronique a
/ sédiment de lac q

transmission

Myoviridae, Siphoviridae, Podoviridae Hargreaves et al., 2013

Brésil / sédiment 4,3.10% 3 6,9.10% cg/g de

L Adénovirus humain . gPCR Staggemeier et al., 2015
riviere sédiment
Nouvelle- Entérovirus 13a 33,UFP/1OO gde Culture
Zélande / sédiment Green and Lewis, 1999
- . Virus de ’hépatite A RT-gPCR !
sédiment marin -
rotavirus RT-qPCR

UFP : unités formant plages, cg : copies de génome

1.3  Persistance des particules virales

Parasites intracellulaires obligatoires, les virus et bactériophages entériques sont incapables de se
multiplier en dehors de leur héte et demeurent des particules inertes dans I'environnement. La
présence de virus entériques dans les réseaux hydriques présente un risque pour la santé humaine
que si ces derniers sont capables de subsister aux conditions extérieures. La survie des particules
virales, caractérisé par le maintien du caractére infectieux, dans les conditions environnementales a
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largement été étudiée au cours de ces dernieres années. Deux maniéres de faire y sont rapportées :
(i) des tests en laboratoire ou les particules virales sont soumises de maniere contrélée aux
conditions extérieures artificiellement recréées ou (ii) des tests in situ par I'intermédiaire de sacs a
dialyse contenant les virus d’intérét et permettant le contact avec le milieu extérieur en conditions
réelles. Différents facteurs environnementaux affectant la survie des virus dans les eaux ont ainsi pu
étre mis en évidence.

1.3.1 Latempérature

La température est considérée comme le facteur ayant le plus d’influence sur la survie des particules
virales et ce, tous virus confondus (Bertrand et al., 2012; Kutz and Gerba, 1988; Lo et al., 1976; Yates
et al., 1985). De maniére générale, plus la température est basse et plus les virus persistent
longtemps (Hurst et al., 1989; John and Rose, 2005; Ogorzaly et al., 2010; Ravva and Sarreal, 2016).
Par exemple, Duran et al. (2002) ont mis en évidence l'inactivation des bactériophages ARN F-
spécifiques dans de I'eau de riviere a différentes températures. En hiver, ol la température est
comprise entre 4 et 10°C, le temps nécessaire pour observer une réduction de 90% des
bactériophages infectieux est estimé a 14 jours tandis qu’il avoisine les 2,6 jours en été.
L'inactivation des virus par la température peut étre causée soit via la dénaturation des acides
nucléiques et la dégradation des protéines constituant la capside, soit, indirectement, via des
réactions chimiques ou enzymatiques dégradant la particule virale (Gerba, 2007; Nigel J. Dimmiock,
1967; O’Brien and Newman, 1977). Récemment, Wigginton et al. (2012) ont mis en évidence
I'inactivation du bactériophage MS2 a une température de 72°C. Ces auteurs suggerent des
changements protéiques structuraux de la capside sous I'effet de la chaleur empéchant notamment
le phage d’infecter ses bactéries hotes.

Des différences de survie entre les types de virus entériques ont été observées (Tableau 6). Par
exemple, Ogorzaly et al. (2010) ont montré une persistance plus importante des adénovirus que des
bactériophages ARN F-spécifiques dans de I'eau souterraine a une température de 20°C. D’autres
études ont méme montré des différences de survie au sein d’'une méme famille virale, les
Leviviridae, ou les bactériophages appartenant aux génogroupes | et Il sont plus résistants que les
bactériophages des génogroupes Il et IV (Muniesa et al.,, 2009; Yang and Griffiths, 2013). Ces
disparités peuvent étre dues a différents facteurs tels que la structure du virus, son génome ou
encore ses propriétés de surface controlant ses interactions avec I'environnement.
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Tableau 6 Taux d’inactivation des virus entériques dans |'eau souterraine obtenus selon une
cinétique de premier ordre (d’aprés Gerba, 2007).

Virus entériques Température (°C) Taux d’inactivation (logio/jour)
Poliovirus 0-10 0,08
11-15 0,09
16-20 0,11
21-25 0,23
26-30 1,03
Virus de I'hépatite A 0-10 0,01
20-25 0,05
26-30 0,04
Echovirus 11-15 0,11
16-20 0,12
21-25 0,18
Coxsackievirus 3-15 0,19
Rotavirus 3-15 0,36

1.3.2  Les rayonnements naturels

Le rayonnement solaire est un facteur important pouvant diminuer la survie des particules virales
dans I'environnement aquatique via les rayonnements UV. Ce phénomene est d’ailleurs exploité
comme procédé naturel de désinfection pour I'épuration des eaux usées dans des zones humides
artificielles tel le lagunage (Curtis et al., 1992; Davies-Colley et al., 1999). Fujioka et Yoneyama (2002)
ont observé une inactivation des entérovirus plus rapide et importante en présence de lumiére que
dans I'obscurité. Deux mécanismes distincts peuvent causer l'inactivation des virus. Le premier
impligue des dommages directs des composants viraux suite a I'exposition aux rayonnements
ultraviolets (UV). Le second est la photo-oxydation endogéne ou exogéne. En présence d’oxygéne,
I’excitation de composants absorbants la lumiére (nommés « photo sensitizers ») induit le transfert
d’énergie a d’autres particules formant des dérivés réactifs de I'oxygéne (DRO) (Kohn and Nelson,
2007; Romero et al., 2011). Ces radicaux libres, ions oxygénés ou peroxydes sont des espéces
chimiques a tres forte réactivité capables d'oxyder les protéines et |'acide nucléique des particules
virales. Les virus a ADN double brin (par exemple adénovirus) sont plus résistants aux rayonnements
UV que les virus a ARN en raison de l'utilisation d’enzymes de réparation a ADN de leur cellule hote
(Carratala et al., 2013; Gerba et al., 2002). Un exemple de « photo sensitizers » exogéne est la
matiére organique présente dans les eaux de surface (Kohn et al., 2007). Sun et al. (2016) ont mis en
évidence qu’une concentration modérée en matiere organique affecte la survie des particules virales
par la formation de DRO tandis qu’une faible et forte concentration prolonge la survie des virus. En
effet, de fortes concentrations en matiére organique atténuent et réduisent l'impact des
rayonnements UV tandis qu’a de faibles concentrations, I'impact des DRO est compensé par les
effets protecteurs (réduction de I'intensité lumineuse et association virus-particules solides).
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1.3.3 LepH

Aux pH naturels des eaux (pH 5-9), les virus et bactériophages entériques sont stables (Gerba, 2007).
L'inactivation de la particule virale par I'action du pH a lieu préférentiellement a des pH extrémes (<3
ou >9) et dépend du type de virus. Par exemple, les entérovirus peuvent survivre a des valeurs
extrémes de 11,0-11,5 pendant de courtes périodes tandis que les adénovirus et rotavirus sont
sensiblement inactivés aux pH supérieurs a 10,0 (Gerba and Goyal, 1982). L’action du pH peut
également causer des différences d’inactivation des particules virales au sein d’'une méme famille.
Par exemple, Feng et al. (2003) ont mis en évidence des différences d’inactivation entre deux
bactériophages ARN F-spécifiques appartenant a la famille des Leviviridae pour des valeurs de pH
extrémes inférieures a 6 ou supérieures a 8. Schaper et al. (2002a) ont montré une inactivation plus
importante des génogroupes I, Il et IV des bactériophages ARN F-spécifiques a pH 10,0 comparée
aux bactériophages appartenant au génogroupe I. Les pH environnementaux ne semblent donc pas
avoir un role direct dans l'inactivation des particules virales. Cependant, ils peuvent influencer
|"association des virus avec des particules solides (particules en suspension, sédiment, etc.) et agir
indirectement sur la survie des virus dans les eaux.

1.3.4  [’association des particules virales

L’attachement des virus entériques a des particules solides (particules en suspension, sédiment, etc.)
joue un réle majeur dans leur survie. En effet, de nombreuses études mettent en évidence la survie
prolongée des particules virales lorsque celles-ci sont associées a du sédiment (Hurst et al., 1980;
LaBelle et al., 1980; Nazir et al., 2011; Rao et al., 1984). Par exemple, I'inactivation du poliovirus de
type 1 a été étudié en absence et présence de sédiment dans de I’eau marine incubée a 4°C, 24°C ou
37°C (Liew and Gerba, 1980). Le virus est relativement stable a 4°C quel que soit le milieu tandis qu’il
s’inactive plus ou moins rapidement a 24°C et 37°C en fonction de la présence de sédiment. A 37°C,
I’entérovirus survit 2 jours de plus en présence de sédiment que dans I'eau marine seule ; et d’'une
maniére générale (a 24°C et 37°C), le titre infectieux est toujours d’au moins 1 logio supérieur a celui
mesuré en absence de sédiment. L'effet protecteur des particules solides sur la survie des virus
entériques peut étre di a la stabilisation de la capside virale suite a leur attachement, I'accessibilité
limitée des rayonnements UV ou a l'interférence avec des enzymes et autres substances virucides
présentes dans I'eau. Par exemple, Singer et Fraenkel-Conrat (1961) ont montré I'inactivation des
particules virales a la ribonucléase, effet pouvant étre diminué suite a I'attachement de cette
enzyme a la bentonite. A l'inverse, Gerba et Schaiberger (1975) ont montré que sur 'ensemble des
particules solides présentes dans les eaux de surface, certaines ne permettaient pas de prolonger la
survie des virus. L'interaction avec des bactéries possédant une activité antivirale ou un attachement
irréversible a certains solides pourrait aussi entrainer I'inactivation des virus (Gerba, 1984). La figure
5 illustre les différents états de la particule virale soumise aux différents stress environnementaux.
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o

Figure 5 Attachement et/ou inactivation des particules virales a l'interface d’une surface solide. Le
virus peut s’inactiver dans I'eau sous l'influence de facteurs environnementaux (1), s’attacher a une
surface par I'intermédiaire de réactions réversibles (2) ou irréversibles (3) et s’inactiver aprés avoir
été attaché (4) (adapté de Grant et al., 1993).

1.3.5 Lessels et métaux

La salinité de I'eau peut influencer la survie de la particule virale. De nombreuses études ont
effectivement montré une survie prolongée des virus entériques dans I’'eau douce en comparaison a
I’eau de mer (Akin et al., 1976; John and Rose, 2005). Selon Kapuscinski et Mitchell (1980), ceci serait
principalement d{ aux propriétés antivirales des microorganismes antagonistes plutot qu’a
l'augmentation en sel. Tout comme le pH, la composition en sels peut également affecter
I'association des particules virales avec des particules solides (Gerba, 1984), favorisant ou
défavorisant indirectement la survie du virus. Par exemple, Lance et Gerba (1984) montrent que la
composition en sels dans I'eau du robinet favorise I'attachement du poliovirus au sable, comparé a

une eau déminéralisée.

Certains métaux lourds, tel le cuivre ou I'argent, ont des propriétés toxiques envers les particules
virales mais leurs concentrations faibles dans les eaux empéchent leurs effets (Thurman and Gerba,
1988).
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1.3.6  Les facteurs biologiques

La présence de certaines bactéries ayant une activité antivirale peut affecter la survie des virus dans
les eaux (Gerba, 2005). De nombreuses études ont effectivement montré I'effet néfaste de la flore
bactérienne en comparant la survie de virus entériques dans des échantillons naturels et dans des
échantillons filtrés ou autoclavés (Fujioka et al., 1980; Melnick et al., 1980). La suppression majeure
de la flore bactérienne dans les échantillons traités entraine une meilleure survie des particules
virales. Ce sont majoritairement les enzymes protéolytiques bactériennes qui sont responsables de
cette inactivation. Ward et al. (1986) met en évidence l'inactivation des entérovirus (echovirus) dans
I’eau douce par clivage des protéines virales via les enzymes bactériennes, exposant ainsi I’ARN viral
aux nucléases. Encore une fois, cette persistance virale face aux stress biologiques dépend du type
de virus. Par exemple, parmi les poliovirus et coxsackievirus, certains sérotypes sont plus résistants
(poliovirus type 2, coxsackievirus type B1) que d’autres (coxsackievirus type A9) a une large gamme
d’enzymes protéolytiques (Cliver and Herrmann, 1972).

En somme, de multiples facteurs environnementaux peuvent affecter la survie des virus entériques
dans les eaux. Méme si certains facteurs prédominent dans leur capacité a inactiver les particules
virales, comme la température, c’est I'’enchevétrement de toutes les conditions environnementales
qui est responsable de cette inactivation. En effet, Kutz et Gerba (1988) ont mis en évidence des
différence de taux d’inactivation de virus entériques soumis a des variations de température en
fonction de la composition de I'eau (pH, sels, matiére organique, etc.). Par exemple, ils ont montré
que les virus survivaient plus lontemps dans les eaux souterraines et au contraire s’inactiver plus
facilement dans I’eau du robinet. Outre son effet inactivant, I'augmentation de la température peut
aussi favoriser le développement de microorganismes endogénes dans les eaux, altérant ainsi, d’'une
autre maniere, la survie des virus dans le milieu (Carratala et al., 2013b).
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2  Evaluation et conséquences de la contamination virale du milieu hydrigue

La présence de virus pathogeénes pour 'Homme dans les eaux environnementales constitue un
risque important pour la santé humaine. Les besoins en eau de 'Homme sont diversifiés. Exploitée
comme ressource en eau potable, I'eau environnementale est préalablement traitée par
I'intermédiaire d’usines de potabilisation. Les eaux résiduaires ménageres et industrielles sont
conduites a des stations d’épuration. L'eau épurée est ensuite directement rejetée dans
I’environnement et peut a nouveau étre exploitée par 'Homme, bouclant ainsi son cycle d’utilisation
(Figure 6).
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Figure 6 Cycle des traitements de I'eau pour la consommation et lI'activité humaine (source :
http://www.sicoval.fr/fr/nous-connaitre/nos-competences/eau-potable.html).

L’eau constitue un élément essentiel dans la vie et I'activité humaine. La contamination virale de
cette ressource est donc un probleme d’intérét majeur pour la santé humaine. Afin d’aménager des
stratégies permettant de limiter les risques suite a un contact direct ou indirect avec une eau
contaminée, il est important d’identifier au préalable les dangers et évaluer les facteurs pouvant
favoriser la présence de particules virales dans les eaux de surfaces.
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2.1 Identification des risques pour la santé humaine

Beaucoup d’études épidémiologiques ont porté sur les risques encourus par 'Homme dus a la
présence de microorganismes pathogénes (bactéries, virus et parasites) dans I'eau. Vingt-cing
pourcent de la population globale (1,8 milliards en 2012) consomme de I'eau contaminée par de la
matiere fécale, ce qui engendre de nombreuses épidémies hydriques (WHO/UNICEF, 2014). Les pays
en voie de développement sont les plus touchés : 2,5 a 3,2 millions de morts chaque année en raison
d’une infection moyenne a sévére, causant des déshydratations qui peuvent étre fatales
(principalement chez les enfants, les personnes agées, ou les personnes immunodéprimées)
(UNICEF, 2012). Dans les pays industrialisés, la mortalité est faible, mais les colts associés aux visites
cliniques et aux hospitalisations sont élevés. Par exemple, aux Etats-Unis, durant les années 2011-
2012, 32 épidémies associées a la consommation d’eau contaminée ont été relevées localement,
entrainant 102 hospitalisations et 14 morts (Beer et al., 2015). Des épidémies hydriques, liées plus
spécifiquement a la présence de virus entériques pathogénes dans les eaux, ont aussi été recensées.
Par exemple, en 2008, une large épidémie de gastroentérites a norovirus a été observée suite a la
contamination d’une eau municipale en Suéde (Larsson et al., 2014). Dix-huit pourcent des 13 000
habitants de la ville ont présenté des symptomes, dont les conséquences ont entrainé plus de 900
000 euros de frais généraux pour combattre le probleme. La France n’échappe pas a ce phénomeéne
avec 43 épidémies hydriques d’origine virale recensées entre 1995 et 2000 (Lopman et al., 2003).
Aujourd’hui, ce probléme est entré dans la conscience collective, au point que les vacanciers qui
voyagent dans des pays émergents ont tous la crainte d’attraper ce que I'on appelle communément
la turista.

Ces épidémies hydriques d’origine virale s’expliquent d’autant plus qu’une faible dose (< 10 & 103
virus) est nécessaire pour infecter un individu alors que par ailleurs une trés grande quantité de virus
est excrétée dans les selles des personnes contaminées présentant ou non des signes cliniques (par
exemple, 10! norovirus peuvent étre présents par gramme de selles excrétées (Hall, 2012)).

Détectés dans les eaux environnementales, les adénovirus, les astrovirus, les virus de I’'hépatite A et
E, les rotavirus, les entérovirus (incluant coxsackievirus et poliovirus) et les norovirus sont ainsi
responsables de ces épidémies (World Health Organization). La plupart sont communément
associées a des maladies modérées a sévéeres (problémes respiratoires, oculaires, cutanés, etc.) dont
la plus commune reste la gastroentérite. Ces mémes virus peuvent également entrainer des
maladies plus séveres comme une méningite, un cancer (polyomavirus, virus principalement
excrétés dans les urines), ou encore une hépatite (virus de I’hépatite A et E).

Il convient toutefois de préciser que malgré la mise en évidence des conséquences de la présence de
virus dans l'eau, cela n’implique pas nécessairement que ces virus soient principalement ou
majoritairement transmis via le milieu hydrique. La transmission directe de personne a personne est,
de loin, la plus habituelle (Mathijs et al., 2012).
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2.2 Impact des facteurs hydro-climatologiques sur la présence virale dans les
eaux de surface

De nombreux facteurs climatologiques ont un impact direct sur la concentration en virus dans les
eaux de surface. Par exemple, une température élevée de I'air ambient induit une augmentation de
la température des eaux de surface, ce qui peut influencer négativement la survie des particules
virales (Fong and Lipp, 2005; Geldenhuys and Pretorius, 1989; O’Brien and Newman, 1977). A
I'inverse, de longues périodes de sécheresse peuvent induire une augmentation de la concentration
en virus dans les eaux de surface suite a une réduction du volume d’eau disponible (Senhorst and
Zwolsman, 2005). Ces variations de concentrations, influencées par les variations climatiques,
peuvent avoir une incidence directe sur la santé humaine (Hofstra, 2011; Hunter, 2003). Les orages
et les fortes précipitations, qui peuvent conduire a d’'importantes crues, sont les événements hydro-
climatologiques ayant le plus d’impact sur la qualité de I'eau (Carlton et al., 2014).

En effet, de nombreuses études ont mis en évidence une corrélation significative entre des fortes
intempéries (pluies intensives, orages, crues) et la présence d’épidémies d’origine hydrique (Curriero
et al., 2001; Nichols et al., 2009). Par exemple, une étude australienne confirme, a l'aide de
procédures statistiques, I’étroite relation entre 1 018 cas de gastroentérites causés par norovirus et
des événements de crues (Bruggink and Marshall, 2010). Une étude épidémiologique a également
déterminé le risque d’infection suite a I'exposition a des eaux de crues (ingestion directe d’eau
contaminée ou contact main-bouche) (De Man et al., 2014). Chez les enfants, ce risque s’éleverait a
33% tandis qu’il resterait plus faible chez les adultes (3,9%).

La présence élevée de pathogénes (virus et autres microorganismes) suite a des événements
pluvieux a été confirmée dans de nombreuses publications (Kistemann et al., 2002; Sidhu et al.,
2012; Staley et al.,, 2012). Plusieurs raisons expliquent cette augmentation de la pollution
microbienne. Premierement, les stations d’épuration peuvent étre saturées suite a |'apport
conséquent des eaux de pluie (ruissellement urbain), et rejeter les eaux usées directement dans les
eaux environnementales sans passer par une étape de traitement. Deuxiemement, dans le cas d’un
systéme d’évacuation combiné (eaux usées domestiques et eaux de ruissellement regroupées au
sein d’'un méme déversoir), I'excédent d'eau apporté par de fortes précipitations sature le réseau
unitaire avant méme son arrivé dans les stations d’épuration. Cet excédent est également
directement rejeté dans les cours d’eau (Rodriguez et al.,, 2012). Pour exemple, Katayama et al.
(2004) ont évalué la présence de norovirus et d’entérovirus a la sortie d’une station d’épuration en
période de fortes pluies. lls ont montré une augmentation de 26% de norovirus détectés et de 50%
d’entérovirus infectieux lors du déversement des eaux excédentaires. Ces concentrations sont
restées élevées pendant 4 jours suite a I'événement pluvieux. La figure 7 illustre ce phénomeéne et
les risques encourus par la population. Dans les systemes d’égouts séparatifs, des connexions
croisées ou des fuites de réseaux d’évacuation peuvent également augmenter I'apport de pollution
fécale dans les eaux de surface (Panasiuk et al., 2015).
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| canalisation
de surverse

Figure 7 Conséquences de la saturation d’un égout unitaire lors de fortes pluies. Les eaux usées
(canalisations orange sur la figure) et les eaux de ruissellement (canalisations bleues) sont
rassemblées dans un systéeme d’évacuation unique qui peut déborder lors de fortes intempéries
(canalisation de surverse). (Source : http://www.thames21.org.uk/combined-sewer-systems/)

L'augmentation de la pollution microbienne est aussi due au lessivage des surfaces agricoles
(paturages, fumier, etc.), entrainant le transport de pathogénes, se trouvant sur et dans les sols, vers
I’eau (Williamson et al., 2014). Enfin, la perturbation du systéme aquatique, suite a de fortes pluies,
induit la remise en suspension du sédiment accumulé au fond du lit de la riviere et, par la méme
occasion des microorganismes qui y étaient stockés (Frey et al., 2015). Ces deux derniéres origines
de pollution microbienne sont aussi associées a une eau de surface plus turbide. Le schéma de la
figure 8 répertorie les origines responsables de I'apport des microorganismes dans les eaux de
surface lors de précipitations intenses.

-26 -



Etude Bibliographique

Produits
agricoles

A Homme [

‘;: Débordements des égouts

Usine de potabilisation
Terrains agricoles A T
. Saturation
Lessivage des surfaces du réseau des eaux usées
| etgrises
| v

Stationd’épuration

v

Ecoulerment de surface
Ecoulernent souterrain

.
oy,
o,

Y Y
Eau de surface
F N

| Resuspension Sédimentation

Equx récréatives

. AN

Sédiment

Figure 8 Impact des fortes précipitations sur I'apport de microorganismes dans les eaux de surface
(fleches rouges) dans le cadre du cycle de I'eau (fleches bleues).

Néanmoins, l'augmentation de la pollution microbienne lors d’événements pluvieux a
principalement été décrite via I'analyse de bactéries fécales. Actuellement, malgré des épidémies
virales corrélées aux fortes intempéries, peu d’études ont investigué I'impact de tels événements sur
la charge virale présente dans les eaux de surface (Corsi et al., 2014; Ngaosuwankul et al., 2013;
Phanuwan et al., 2006). Qui plus est, parmi ces études, seul le génome de virus entériques
pathogénes, tels que les adénovirus, les norovirus ou les entérovirus, a été recherché. A notre
connaissance, peu d’informations sur I'infectiosité des virus entériques pathogénes lors de crues ne
sont actuellement disponibles. Cette information demeure pourtant primordiale pour estimer un
risque de contamination de la population.

2.3  Aménagement de stratégies pour diminuer les risques d’infection d’origine
hydrique

Définir des stratégies pour diminuer les risques d’infection d’origine hydrique nécessite une bonne
compréhension du comportement des particules virales au sein de I'environnement aquatique
(Fergusson et al., 2003). En effet, caractériser I'impact des procédés et facteurs responsables du
transport et du devenir des virus dans les eaux de surfaces est essentiel pour prédire et controler
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leur dissémination et propagation du point de contamination aux zones utiles pour I’'Homme
(ressource d’eau potable, zones récréatives, etc.).

De nombreux modeles mathématiques ont été développés, a partir des données d’observation, pour
prédire le transport des microorganismes dans les réseaux aquatiques (Dorner et al., 2006; Hofstra,
2011; Jamieson et al., 2004; Servais et al., 2007; Yakirevich et al., 2013). Ces modéles se basent
notamment sur des modeles hydrologiques pour simuler la variation du débit d’'un cours d’eau, le
lessivage des surfaces ou encore la disponibilité en eau lors des variations hydro-climatologiques.
Par exemple, le modele SWAT (« Soil Water Assessment Tool ») a été congu pour des bassins fluviaux
de quelques centaines a plusieurs milliers de km? (Arnold et al., 1998). Ce modéle est utilisé pour
prédire la qualité et la quantité des eaux de surface et des eaux souterraines, et pour prédire
I'impact environnemental de l'occupation du sol, des pratiques de gestion des terres et du
changement climatique (Arnold and Fohrer, 2005; Baffaut et al., 2010; Niazi et al., 2015). De plus,
c’est actuellement un des rares modeles qui a tenté de décrire la répartition des microorganismes
attachés ou non a des particules solides (Jamieson et al., 2004). Malheureusement, peu de données
concernant les interactions des microorganismes avec leur environnement sont actuellement
disponibles pour approfondir cette approche.

De la méme maniére, peu de modeles prennent en compte dans leur simulation le sédiment comme
réservoir de microorganismes et comme source de pollution lors d’intempéries (Bai and Lung, 2005;
Jamieson et al., 2005; Kim et al., 2010). Pourtant, il est concevable que la remise en suspension du
sédiment constitue un apport important de microorganismes dans la colonne d’eau. Ces interactions
entre le sédiment et la colonne d’eau ont récemment été incorporées dans un nouveau modele
prédisant les concentrations bactériennes dans une riviére (Ghimire and Deng, 2013).

Pour améliorer ces estimations, il est donc nécessaire de fournir d’importantes données de
pathogénes observés in situ afin d’avoir des références et ainsi pouvoir les comparer avec les
données modélisées. Il est néanmoins regrettable que ces modeles aient été développés
uniquement pour des bassins-versants de pays industrialisés (Australie, Etats-Unis, Europe) et que la
contamination virale soit rarement prise en compte. En effet, ces modéles sont principalement basés
sur des données bactériennes comme Escherichia coli et quelques données parasitaires, tel que
Cryptosporidium. Néanmoins, ces modeéles permettent de fournir un apergu de la propagation des
microorganismes dans les eaux de surface en fonction des variations climatiques et aident a
développer de nouvelles stratégies de monitoring et de gestion.

Ainsi, une des stratégies permettant de diminuer les risques d’infection d’origine hydrique est de
réduire les quantités de pathogeénes entériques rejetées dans les eaux de surface. Deux barrieres
peuvent étre mises en place dans le cycle du traitement de I’eau pour la consommation et I’activité
humaine (Figure 6).

En dehors de I'entretien des canalisations et des égouts, I'apport de microorganismes dans les eaux
peut étre, dans un premier temps, réduit par I'intermédiaire des stations d’épuration. Le traitement
des eaux usées est réalisé suite a des procédés biologiques et/ou physico-chimiques. La filiere
biologique, communément employée, permet I'élimination des composés carbonés présents sous
formes solubles. La suppression de cette pollution organique se fait au moyen de microorganismes
telles les bactéries (boues activées). La filiere physico-chimique utilise des procédés physiques

comme la décantation/flottation et/ou chimiques comme la coagulation pour éliminer les particules
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solides. Classiquement, ces deux filieres sont rencontrées dans les stations d’épuration urbaines.
Néanmoins, malgré les progrés en matiére de qualité de I'eau, les stations d’épuration n’éliminent
pas correctement les virus entériques (Nordgren et al.,, 2009; Payment et al., 2001; Prado et al.,
2011; Prevost et al., 2015a). De plus, I'efficacité d’épuration des stations peut varier selon le type de
particules virales. Par exemple, La Rosa et al. (2010) ont mis en évidence une différence d’efficacité
d’élimination des entérovirus (35%) par rapport aux norovirus génogroupe |l (78%). Cette étude
souligne également I'utilisation inadéquate des indicateurs bactériens pour évaluer I'élimination des
virus entériques suite a une épuration de plus de 99% pour ces bactéries. D’autres études ont
également démontré I'efficacité élevée d’élimination des indicateurs bactériens comparés aux virus
entériques (Carducci et al., 2008; Petrinca et al., 2009). Des étapes supplémentaires, comme une
désinfection par le chlore ou I'ozone, existent mais sont plus rarement utilisées. Qui plus est, Prado
et al. (2011) ont montré que la chloration n’avait pas I'effet tant escompté selon les virus entériques.
La présence de matiére organique pourrait faciliter I'agrégation de ces virus et donc les protéger de
I'inactivation (Petrinca et al., 2009). Ainsi, cette premiere barriere a la contamination virale ne
présente pas une efficacité d’élimination suffisante pour empécher la circulation de ces pathogenes
dans les eaux environnementales.

Afin d’assurer une eau consommable, une deuxiéme barriére est établie: les traitements de
potabilisation. Ceux-ci possedent de nombreux procédés physico-chimiques supplémentaires a la
station d’épuration pour améliorer notamment la qualité microbiologique des eaux de distribution.
Parmi ces procédés, les membranes de filtration représentent une barriere physique a la pollution
virale tandis que les rayonnements ultraviolets et des oxydants tels que le chlore, la chloramine,
I'ozone ou le dioxyde de chlore sont appliqués pour inactiver les virus (Gall et al., 2015; Gibson,
2014). La chloration est actuellement le procédé de désinfection le plus utilisé de par son faible colt
et sa simplicité de mise en ceuvre (Crittenden et al., 2005). Cependant, ce puissant traitement chloré
peut produire de nouveaux composants toxiques et est moins efficace contre certains protozoaires
tels que Cryptosporidium (Gall et al.,, 2015). C'est pourquoi l'utilisation de la monochloramine
(mélange entre du chlore et de I'ammonium), des ultraviolets ou des membranes de filtration
constituent d’autres approches pour éliminer les pathogénes. Cependant, ces pratiques de
désinfection ont un prix et ne demeurent pas pour autant parfaites. Par exemple, alors que les
adénovirus sont susceptibles d’étre inactivé par un traitement au chlore, ces derniers sont
hautement résistants a I'utilisation de la monochloramine ou des rayonnements UV (Eischeid et al.,
2011). Les recherches continuent dans ce domaine et de nouvelles technologies de désinfection
apparaissent telle que I'utilisation de nanoparticules (Kim and Van Der Bruggen, 2010; Qu et al.,
2013; Zhou and Smith, 2002). Une autre méthode prometteuse implique I'utilisation combinée de
photons et de nanomatériaux pour le traitement microbien des eaux. Les rayonnements UV activent
des nanomatériaux photocatalytiques, tels que le titane (TiO,), qui sont ensuite capables d’inactiver
les virus (Shannon et al.,, 2008). De nouveaux photocatalyseurs, tels que le titane dopé avec de
I’azote (TiON) ou avec de I'argent (Ag/TiO,), présentent des avantages supplémentaires : étre activés
par lI'intermédiaire de la lumiere visible (plus faible colt en énergie) et augmenter I'inactivation des
virus (Liga et al., 2011). Néanmoins, a I'heure actuelle, aucune méthode de désinfection n’est
efficace contre tous les types de virus étant donné des profils de résistance différents. Il faut donc
envisager des approches multi-barriéres combinant les traitements qui peuvent garantir la sécurité
par rapport aux virus.
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3 Les interactions particules virales-environnement, points clés du transport

et du devenir des virus dans I'environnement hydrique

La particule virale peut étre présente dans I'environnement sous plusieurs états : seule, agrégée
avec d’autres particules virales ou attachée a une surface particulaire. L’attachement d’un virus a
une surface peut considérablement controler sa diffusion dans le milieu aquatique. En effet, la
sédimentation d’une particule virale seule est difficile a envisager au vu de sa faible densité, tandis
gu’elle est plus propice lorsque celle-ci est attachée a une particule solide de masse plus élevée.
Ainsi, la connaissance de I'état du virus (seul, agrégé ou attaché a une surface) est essentielle dans
I’étude du devenir et du transport des particules virales dans le milieu aquatique. La capacité de la
particule virale a interagir avec son milieu va dépendre de nombreuses variables telles que les
propriétés de surface du virus, les propriétés du solide ou encore les conditions environnementales.

3.1 Interactions mises en jeux

Trois types d’interactions, d’intensité tres différente, sont responsables de |’association entre une
particule virale et une surface solide. Selon les propriétés de surface du virus, du support et des
conditions physico-chimiques du milieu, certaines de ces interactions prédomineront par rapport
aux autres.

3.1.1 Les interactions électrostatiques ou Coulombiennes

Certaines particules présentent une charge électrique a leur surface due a la protonation-
déprotonation de groupements ionisables. Par exemple, une particule virale, composée d’acides
aminés (capside protéiques) et d’acides nucléiques (ADN/ARN) peut exprimer une charge globale,
positive ou négative selon les conditions physico-chimiques du milieu. Les interactions
électrostatiques interviennent entre deux particules chargées : une force attractive a lieu entre deux
particules de charges opposées tandis qu’'une force répulsive s’établit entre deux particules
présentant une charge de méme signe (Figure 9). L'intensité de ces forces électrostatiques est
inversement proportionnelle a la distance : plus les particules sont éloignées plus lI'intensité de ces
forces sont réduites.

Figure 9 Forces électrostatiques (vecteur F) entre deux particules chargées positivement +q (bleu) ou
négativement -qg (rouge) éloignées d’une distance r (d’aprés Robert, 2010).
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L'implication des interactions électrostatiques dans I'attachement du virus a un support a largement
été démontrée (Lukasik et al., 2000; Schaldach et al., 2006; Shields and Farrah, 1983).

3.1.2 Lesinteractions de Van der Waals

Tout comme les interactions électrostatiques, les forces de Van der Waals sont d’origine électrique
mais d‘intensité plus faible. Celles-ci proviennent de I'interaction entre les électrons d’'une molécule
et les charges de I'autre (interaction dipble/dipdle). Le plus souvent, ces forces sont attractives a
courtes distances (0,3 - 0,8 nm) et deviennent répulsives a tres courtes distances (<0,3 nm) par
I'interpénétration des nuages électriques. Bien qu’aucune description ou quantification de ces forces
ne soit a ce jour connue pour les particules virales, les interactions de Van der Waals n’en
demeurent pas moins importantes. Elles sont a la base d’un grand nombre de phénomenes plus ou
moins complexes, présents aussi bien en chimie, en biologie et en physique du solide. Par exemple
les forces de Van der Waals auraient un réle central dans les processus "hote-récepteur” lors de
réactions impliquant des protéines (Brutschy and Hobza, 2000).

3.1.3 Lesinteractions hydrophobes

Le terme d’interaction est, dans ce cas, a utiliser avec précaution. En effet, ce terme est utilisé suite
au rassemblement de molécules hydrophobes dans un milieu hydrophile (par exemple, I'eau). Or, il
suffit de changer le solvant pour que les molécules hydrophobes se séparent. Le rassemblement des
molécules hydrophobes n’est donc pas di a des «interactions hydrophobes », mais a la
maximisation de I'entropie du solvant. Pour comprendre cela, prenons pour exemple des molécules
hydrophobes dans de I'eau. Celles-ci vont se positionner de maniére a présenter la plus faible
surface de contact avec I'eau. En parallele, les molécules d’eau sont contraintes a s’orienter. Ces
positionnements maximisent I'entropie du systeme, qui toutefois, est diminuée par rapport a 'eau
pure (les molécules d’eau, sans aucune contrainte, peuvent s’orienter de fagon désordonnée :
agitation moléculaire).

L'effet hydrophobe ne peut pas étre négligé puisqu’il peut étre jusqu’a 100 fois supérieur aux
interactions de Van der Waals et aux interactions électrostatiques. Qui plus est, ses conséquences
dans I'attachement des particules virales a des surfaces ont été largement décrites (Bales et al.,
1993; Lytle and Routson, 1995; Shields and Farrah, 2002).

3.2 Variables affectant les interactions particules virales-environnement

L'association des virus avec des particules solides dépend de nombreux facteurs physiques,
chimiques et biologiques développés ci-dessous.
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3.2.1 Nature du virus

La capacité d’attachement d’un virus dépend grandement du virus étudié. Les propriétés de surface
(charge et hydrophobicité) propres a chaque virion jouent effectivement un réle important dans
|"attachement du virus a une particule solide.

La charge globale du virus résulte de l'ionisation de ses acides aminés et de son acide nucléique
(Figure 10).

Charge nette: Charge nette: Charge nette:
Positive Neutre Négative
W/ q q
*HaN = ool N HN — X qu/c\coo-

.

pH environnemental

Figure 10 Schématisation de I’état de protonation de la chaine latérale des acides aminés en
fonction du pH.

Le point isoélectrique (pl) correspond a la valeur de pH pour laquelle la charge globale du virus est
nulle. La connaissance du pl d’un virus permet de déterminer sa charge globale en fonction du pH du
milieu (Figure 11).
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Figure 11 Schématisation de la charge globale d’une particule virale et du point isoélectrique (pl),
soumis a une variation du pH.

Les pl de 150 virus ont été recensés et présentent une valeur moyenne de 5 + 1,3 (Michen and
Graule, 2010). Etant donné que dans les conditions naturelles, le pH avoisine des valeurs de 7, on
peut donc en déduire que la plupart des virus répertoriés dans les eaux de surface sont chargés
négativement. Gerba et al. (1980) ont montré des différences d’attachement entre différents types
et souches d’entérovirus a des sols, boues et sédiments. La variation du pl, non seulement entre
types de virus mais aussi entre souches, peut étre a I'origine de cette différence d’attachement.

L'hydrophobicité du virus est due aux polypeptides de la capside contenant des domaines
hydrophiles et hydrophobes. Le caractére hydrophile-hydrophobe varie d’un virus a l'autre. Par
exemple, Dika et al. (2013) montrent que I'attachement des bactériophages MS2, GA et QR suit
systématiquement la séquence d’hydrophobicité suivante : GA > QR > MS2, quel que soit le support
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étudié (verre, acier inoxydable et polypropyléne lorsque les interactions électrostatiques sont
minimisées par I'augmentation de la force ionique).

La nature de la particule virale, facteur prédominent dans les interactions virus-environnement,
n’est néanmoins pas I'unique facteur contrélant ces associations. LaBelle et Gerba (1979) ont mis en
évidence différents degrés d’affinité de deux virus entériques (entérovirus et rotavirus) pour du
sédiment marin. La sensibilité d’attachement de ces virus dépendrait aussi des conditions
environnementales tels que le pH, la salinité du milieu ou encore la présence de matiére organique.

3.2.2  Nature de la surface de contact

De la méme maniére que les particules virales, les propriétés physico-chimiques de la surface de
contact jouent un réle important pour I'attachement du virus.

La charge du support est un facteur clé pour I'attachement de la particule virale. Sobsey et Jones
(1979) sont parmi les premiers a utiliser des filtres chargés positivement pour retenir les virus
entériques chargés négativement. L'attachement du virus a une surface, par l'intermédiaire des
interactions électrostatiques, est largement mis a profit dans des méthodes de concentration des
virus présents dans les eaux (Cashdollar and Wymer, 2013; Ikner et al., 2012).

L’hydrophobicité du support joue également un role dans I'attachement du virus. Par exemple,
Lukasik et al. (2000) ont mis en évidence I'importance de I'effet hydrophobe dans I'attachement
d’entérovirus (poliovirus 1) aux filtres de nitrocellulose.

La charge et la balance hydrophile/hydrophobe du support sont donc essentielles a I'attachement
des virus. Cependant, leurs caractérisations, et par conséquent la compréhension des interactions
responsables dans |'attachement des virus, restent nettement plus compliquées lorsqu’il s’agit d’une
matrice environnementale complexe tel que le sédiment.

Plusieurs publications ont malgré tout mis en évidence I'attachement des particules virales au
sédiment (LaBelle et al., 1980; Liew and Gerba, 1980) ou au sol (Moore et al., 1982; Taylor et al.,
1981). Mais, c’est par I'intermédiaire de minéraux de surface, telles les argiles, que les mécanismes
d’attachement ont été les plus décrits (Tableau 7).

Tableau 7 Exemples de publications mettant en évidence I'association de particules virales avec
différents groupes de minéraux argileux.

Minéraux argileux Virus étudiés Références
montmorillonite Virus encéphalomyocardite Schaub and Sagik, 1975
bentonite Bactériophage MS2 Stagg et al., 1977
kaolinite, montmorillonite Reovirus type 3 et coliphage T1 Lipson and Stotzky, 1985
montmorillonite Poliovirus 1 Gantzer et al., 1994

hectorite, saponite, kaolinite Bactériophage T2, MS2 et $X-174  Chattopadhyay and Puls, 1999
- . L. Syngouna and Chrysikopoulos,
kaolinite, bentonite Bactériophages MS2 et $X-174 5010

Adénovirus humains et
kaolinite, bentonite . Bellou et al., 2015
bactériophages MS2 et pX-174
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Les minéraux argileux sont abondants dans les sols et sédiments et sont également présents dans les
eaux de surface en tant que particules en suspension. lls présentent un important pouvoir adsorbant
en raison de leur capacité d’échange ionique et d’une grande surface d’échange. Néanmoins, tout
comme les particules virales, les minéraux argileux présentent une charge globale négative dans les
conditions environnementales. Théoriquement, des forces de répulsion devraient donc avoir lieu
entre les particules virales et argileuses empéchant leur attachement. Expérimentalement, les
résultats en sont pourtant tout autres et plusieurs explications y sont développées.

Dowd et al. (1998) justifient I'attachement du bactériophage MS2 par la présence d’une double
couche de cations associée a la surface négative de la particule argileuse (Figure 12). Ce phénomeéne
est expliqué par la théorie de la double couche (modéle de Stern). Les colloides, chargés
négativement, attirent des particules chargées positivement via des interactions électrostatiques. Il
est a noter que plus on s’éloigne du colloide, plus ces interactions deviennent faibles, amenant a la
formation d’une double couche : I'une dense, accolée au colloide et I'autre, diffuse, plus éloignée ou
les forces électrostatiques s’amoindrissent jusqu’a devenir nulles

Figure 12 Modele de la double couche, possible explication selon Dowd et al. (1998) de
I'attachement du bactériophage MS2 aux particules solides. L'excés de cations attire des particules
chargées négativement (comme les particules virales).

D’autres auteurs, a l'inverse, utilisent la théorie de la double couche pour expliquer la suspension
des particules dans les eaux (Schaub and Sagik, 1975). La double couche chargée positivement
compenserait la charge électrique portée par le colloide. L'ensemble (particule + double couche)
n’aurait donc plus d’influence électrostatique sur son environnement et ne permettrait pas
I'attachement de particules virales. C'est I'apport supplémentaire de cations qui permettrait de
réduire I'épaisseur de la double couche et ainsi permettre aux virus et aux solides d’interagir via les
forces de Van der Waals (Lipson and Stotzky, 1983).

Dans tous les cas, la composition en électrolytes semble étre la premiere explication de
I"attachement d’un virus sur une surface argileuse via des interactions électrostatiques.

L’hydrophobicité et la taille des minéraux argileux constituent les autres explications possibles. Par
exemple, Chattopadhyay and Puls (1999) mettent en évidence un meilleur attachement du
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bactériophage MS2 sur de I'hectorite que sur de la kaolinite, ce dernier étant moins hydrophobe et
possédant une surface d’échange moins importante. Les différences physico-chimiques entre les
minéraux argileux expliquent ainsi les différences d’attachement observées pour un méme virus
entre plusieurs minéraux (Lipson and Stotzky, 1985, 1984; Syngouna and Chrysikopoulos, 2010).

3.2.3  Composition chimique du milieu

La composition chimique du milieu intervient aussi bien dans les processus d’attachement que dans
les processus d’agrégation. Lance et Gerba (1984) ont mis en évidence l'importance de la
composition chimique du milieu pour I'attachement d’un virus a une surface. Dans leur étude, ils ont
montré que I'attachement du poliovirus 1 aux particules du sol était nettement plus important dans
de I’eau du robinet que dans de I’eau déionisée.
Un ion est caractérisé par sa nature (cation ou anion), par sa valence (ion monovalent ou plurivalent)
et par sa concentration. Les ions impactent I'attachement des virus de deux maniéres.

- La modification des propriétés électrostatiques de surface
Comme expliqué précédemment, la double-couche électrostatique (modele de Stern, Figure 11),
formée par I'intermédiaire de la composition ionique du solvant, peut entrainer une modification de
la charge de surface de I'adsorbant. Mix (1974) propose que I'effet des électrolytes peut étre plus
gu’une simple modification de charge. La présence d’ions multivalents permettrait la liaison d’un
virus et d’un adsorbant de méme charge par la formation de ponts salins. En effet, de nombreuses
publications ont mis en évidence un meilleur attachement de virus a une surface suite a I'ajout
d’ions calciques (Ca%") (Knappett et al., 2008; Pham et al., 2009; Schaub and Sagik, 1975; Zhuang and
Jin, 2003a). Des variations peuvent avoir lieu en fonction de I'ion bivalent présent en solution. De
nombreux résultats suggérent par exemple un meilleur attachement de la particule virale au support
en présence de cations Ca?* que Mg* (Gutierrez et al., 2010; Pham et al., 2009; Zhuang and Jin,
2003a). Une modification de la charge globale de la particule virale peut aussi avoir lieu selon la
concentration et la valence des ions présents en solution (force ionique). A faible force ionique, la
capside du bactériophage MS2 présente une perméabilité plus élevée qu’a forte force ionique,
permettant la contribution de la charge négative de I’ARN a la charge globale (Langlet et al., 2008b).

- La compétition pour les sites de fixation
Zhuang et Jin (2008) mettent en évidence une compétition des sites de fixation pour I'attachement
des bactériophages MS2 et $X-174 a de la goethite. lls constatent que I'apport d’anions phosphates
(POs*) réduit I'attachement des virus suite a la compétition entre les bactériophages et ions
phosphates pour les sites chargés positivement.

De plus, la composition et la concentration en ions d’'un milieu influencent les interactions
électrostatiques et hydrophobes (Gerba, 1984; LaBelle and Gerba, 1979; Taylor et al., 1981).

D’une part, l'intensité des interactions électrostatiques peut étre influencée par la force ionique du
milieu (Bales et al., 1993; Chu et al., 2000; Sadeghi et al., 2011; Zhuang and lJin, 2003a). La force
ionique tient compte de la concentration molaire et de la valence des ions en solution. Shields et
Farrah (2002) mettent en évidence une diminution de I'attachement du bactériophage MS2 (chargé
négativement) a une membrane hydrophile chargée positivement suite a 'augmentation de la force
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ionique. Malgré des différences de charges, I'effet hydrophobe domine sur les interactions
électrostatiques.

D’autre part, I'effet hydrophobe peut étre renforcé suite a la présence de sels anti-chaotropiques
dans le milieu (Farrah et al., 1981). Des ions, tels que le fluorure (F-) ou le nitrate (NO3’), facilitent les
interactions intramoléculaires comme I'effet hydrophobe. A l'inverse, des sels chaotropiques
facilitent I’élution des virus attachés sur des membranes (Figure 13).

A) HYDROPHOBIC

FILTER
SURFACE

Figure 13 Influence des agents chaotropiques (A) et anti-chaotropiques (B) sur l'interaction (effet
hydrophobe) d’un virus a une surface (d’apres Gerba, 1984).

Enfin, le pH contréle la charge globale de I'adsorbant et de la particule virale en entrainant la
protonisation ou déprotonisation de leurs groupements ionisables. Selon les points isoélectriques
des virus et des particules solides, la charge des différents éléments va varier en fonction du pH de la
solution. Par exemple, Zhuang and Jin (2008) ont montré un meilleur attachement a pH 7,5 qu’a pH
9,3 entre la goethite (p/=7,1) et le bactériophage MS2 (p/=3,9). En effet, a pH 7,5 davantage de
charges positives sont présentes sur le minéral permettant I'attachement des particules virales
négativement chargée.

En somme, la composition chimique du milieu (composition et concentration en ions, pH) influence,
par de multiples procédés souvent entrecroisés, I'attachement de la particule virale a une surface les
rendant d’autant plus complexes.

3.2.4 Température

La température peut également intervenir dans les processus d’attachement. En effet,
I"augmentation de la température augmente |’agitation thermique (mouvements stochastiques des
particules) favorisant ainsi I'attachement. Syngouna et Chrysikopoulos (2010) mettent en évidence
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un meilleur attachement des bactériophages MS2 et ¢$X-174 a des particules d’argile lorsque la
température est plus élevée. L’agitation thermique permettrait une meilleure accessibilité aux sites
d’attachement. Cependant, une augmentation trop importante de la température déstabilise les
protéines de la capside virale et réduit donc la capacité d’attachement du virus (Feng et al., 2003).
Plus récemment, Brié et al. (2016) démontrent qu’un traitement a la chaleur peut augmenter, au
moins transitoirement, I’hydrophobie du bactériophage MS2. Il faudrait alors envisager que toutes
les particules virales n’aient pas les mémes propriétés de surface selon les traitements qu’elles ont
subi.

3.2.5 Matiere organique

La matiere organique est présente dans tous les écosystémes aquatiques a des concentrations
variées. De la méme maniére que les particules virales, la matiére organique, majoritairement
chargée négativement en conditions naturelles, interagit avec les colloides de I'environnement via
les interactions électrostatiques et hydrophobes (Philippe and Schaumann, 2014). Celle-ci peut donc
entrer en compétition avec les virus pour l'attachement a un méme support. C'est ce que
démontrent de nombreuses publications visualisant une diminution de I'attachement d’un virus a
une surface suite a I'addition de matiere organique (Cao et al.,, 2010; LaBelle and Gerba, 1979;
Lipson and Stotzky, 1984; Moore et al., 1982; Pham et al., 2009). Ce sont principalement les
interactions électrostatiques qui sont impactées suite a I'apport de matiére organique dans un
systéme (Zhuang and Jin, 2003a). La figure 14 présente les différents procédés responsables de la
réduction des particules virales attachées a un support suite a I'apport de matiere organique.

A) " B) C)

% . ++ = :ﬂ%—a‘*. %
_ﬁ% =% N \/v\f@

Figure 14 Impact de la matiere organique sur I'attachement d’une particule virale a une surface. La
matiére organique peut (A) augmenter la répulsion électrostatique entre le virus et la surface en
modifiant la charge nette de cette derniere, (B) induire le blocage des sites d'attachement des virus,
ou (C) s’accaparer les cations bivalents nécessaires a I'attachement des particules virales (ponts
salins).

La matiere organique et les particules virales peuvent également se retrouver au sein d’'une méme
entité dans le milieu hydrique, appelés flocs naturels. Ces micro-écosystemes individuels sont
composés de particules inorganiques et organiques (viables et non viables) (Droppo, 2003). De par
leur taille et densité, plus élevées qu’un grain individuel, ces entités peuvent sédimenter plus vite
que des particules seules. Ces flocs naturels peuvent donc favoriser I'apport de microorganismes
telles les particules virales au fond du lit de la riviere (Droppo et al., 2010).
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3.3 Prédiction des interactions virus-surfaces solides dans I'environnement

Différents modeles décrivent I'attachement des virus a une surface: les plus connus étant les
isothermes de Langmuir et Freundlich (Gerba, 1984; Grant et al., 1993; Schijven and Hassanizadeh,
2000). Le modele de Langmuir est basé sur trois hypotheses : (i) la capacité maximale d’attachement
du virus correspond au recouvrement par une monocouche de la surface de I'adsorbant (saturation
des sites), (ii) I'énergie d’attachement est uniforme (homogénéité des sites actifs pour I'attachement
du virus) et (iii) il 'y a pas d’interactions entre les molécules attachées a la surface. L'isotherme de
Freundlich améliore en quelques points le modele de Langmuir. Dans celui-ci, aucune hypothése
n’est axée sur 'lhomogénéité des sites de fixation. Ces modeéles sont largement appliqués dans des
expériences en mode « Batch » ou un équilibre est atteint entre la quantité de virus attachés
(saturation des sites de fixation du support) et la quantité de virus demeurant libres en suspension
(Schijven et al., 2000). Néanmoins, peu d’études appliquent ces modeles dans des conditions
environnementales.

La théorie DLVO (acronyme pour les initiales des auteurs : Derjaguin, Landau, Verwey et Overbeek) a
été élaborée pour décrire les forces d'interaction liées a I'agrégation et a I'attachement d'une
particule dans un systéme. Seules les interactions électrostatiques et de Van der Waals sont prises
en compte dans cette théorie. Cependant, certaines données de la littérature montrent des limites a
ce modele (Dika et al.,, 2013). En effet, la théorie DLVO omet I'effet hydrophobe, qui est trés
important dans les interactions virus-environnement. De plus, ce modeéle est adapté uniquement
pour les sphéres dures imperméables, ce qui n’est pas le cas pour une particule virale. En effet, le
virus est une nanoparticule souple, composée de multicouches (Langlet et al., 2008a, 2008b). Ces
auteurs ont démontré les différentes couches molles qui constituent les bactériophages ARN F-
spécifiques : la capside protéique (la couche la plus externe) et les deux couches formées par la
disposition du génome (Figure 15). Par exemple, Dika et al. (2011) ont comparé les propriétés du
phage MS2 et ceux de « Virus-Like-Particles » (VLP) de MS2. Dans ce contexte, « Virus-Like-
Particles » signifie une capside virale synthétique dépourvue de génome viral, a différentier des VLPs
utilisées précédemment pour décrire des particules dites virales dans les sédiments. Ces auteurs ont
mis en évidence des profils d'agrégation significativement différents sous un pH donné pour les deux
particules (phage MS2 et VLP).

>, <=

'i"?“l . \\

""”:;;m-

N ARN (premiéere couche)
. Liaison ARN-protéines (deuxiéme couche)
N Capside protéique (troisieme couche)

Figure 15 (A) Représentation simplifiée des multicouches du bactériophage MS2 (adapté de Langlet
et al. (2008b) et (B) d’une VLP de MS2.
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En d'autres termes, le comportement d’une particule virale n’est pas simplement d{i aux interactions
en surface. Le génome interne est également a prendre en compte pour la prédiction de I'interaction
virale dans I'environnement. L'amélioration du modéle DLVO ou le développement d’'une nouvelle

théorie compatible avec les observations expérimentales est donc difficile.
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4 Les bactériophages ARN F-spécifiques : modéles de la dynamique des virus

dans |'environnement hydrigue

A I'heure actuelle, I'estimation de la qualité microbiologique de I'eau repose essentiellement sur la
recherche d’indicateurs bactériens tels qu’Escherichia coli, les coliformes totaux ou les entérocoques
intestinaux. La détection de ces indicateurs bactériens atteste de la présence d’une contamination
fécale dans les eaux mais ne permet pas de confirmer le risque pour la santé humaine. L'étude de
ces bactéries est donc considérée uniqguement comme un systeme d’alerte dans la prédiction
d’infections hydriques. De plus, la communauté scientifique a émis des doutes quant a la capacité de
ces indicateurs a prédire le comportement des virus dans I’environnement et au cours du traitement
des eaux. En effet, des études ont montré un manque de corrélation entre indicateurs bactériens et
virus pathogenes. La présence de virus en I'absence d’indicateurs bactériens est souvent souligné et
une plus grande résistance des virus face aux stress environnementaux et aux processus de
désinfection est largement décrite (Jofre et al., 2016; Moce-Llivina et al., 2003; Ogorzaly et al., 2010).
Cependant, la recherche systématique de I'ensemble des virus entériques pathogenes pour
I'Homme n’est possible ni techniquement, ni économiquement. De nouveaux indicateurs sont donc
préconisés pour évaluer la présence de virus pathogénes dans les eaux afin de mieux prévenir le
risque de contaminations virales d’origine hydrique. Les bactériophages tels que les coliphages
somatiques, les bactériophages ARN F-spécifiques et les phages de Bacteroides fragilis ont été
particulierement étudiés (Havelaar et al., 1991; Jofre, 2007). Parmi ces trois groupes, les coliphages
somatiques sont les plus abondants dans les eaux de surface mais ils constituent un ensemble tres
hétérogéne de virus aux caractéristiques structurales diverses. Les phages de Bacteroides fragilis
sont plus résistants aux conditions environnementales (Duran et al.,, 2002) mais sont faiblement
représentés dans les eaux et nécessitent des méthodes de détection plus complexes. Les
bactériophages ARN F-spécifiques constituent un groupe de virus trés homogéne, présent dans
I’environnement et facilement détectable. Selon ces premiers arguments et d’autres qui suivront par
la suite, ils ont donc été sélectionnés dans ce travail de these, comme modeles pour comprendre le
transport et le devenir des virus dans I’environnement.

4.1  Structure des bactériophages ARN F-spécifiques

Les bactériophages ARN F-spécifiques appartiennent a la famille des Leviviridae, qui se compose en
deux genres : les Levivirus et les Allolevivirus. Issus d’'un ancétre commun hypothétique, ces deux
genres se différencient par la taille de leur génome et I'arrangement de leurs génes (Bollback and
Huelsenbeck, 2001). Chaque genre est également divisé en deux génogroupes : les génogroupes |
(Enterobacteria phage MS2) et |l (Enterobacteria phage BZ13) pour les Levivirus et les génogroupes
Ill (Enterobacteria phage Qbeta) et IV (Enterobacteria phage Fl) pour les Allolevivirus (selon le 9¢
rapport du comité international de taxonomie des virus (King et al., 2012)). Une délétion de 60
nucléotides aux environs de la région 3’ non traduite (3’-UTR) des phages appartenant aux
génogroupe Il constitue la principale différence avec les phages du génogroupe |, tandis qu’une
délétion de 90 nucléotides dans le gene de la protéine de maturation différencie le génogroupe Il du
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génogroupe IV (Bollback and Huelsenbeck, 2001; Vinjé et al., 2004). Actuellement, environ une
soixantaine de bactériophages ARN F-spécifiques sont répertoriés, dont 17 appartiennent au genre
Levivirus, 11 au genre Allolevivirus et plus d’une trentaine en attente de classification (Tableau 8).
Parmi ces phages non classés, des études ont mis en évidence un potentiel nouveau génogroupe
dans le genre Levivirus (génogroupe JS) (Love et al., 2008; Vinjé et al., 2004). Une récente publication
(Friedman et al., 2012) a a nouveau détecté et séquencé deux souches, DL52 et DL54, pouvant
toutes deux étre incluses dans un sous-groupe JS-like du génogroupe |. Cet article met également en
avant les recombinaisons ARN-ARN ayant lieu au sein de la famille Leviviridae.

Tableau 8 Classification des Leviviridae (selon la section taxonomie du « National Center for
Biotechnology Information » et le 9° rapport du comité international de taxonomie des virus (King et
al., 2012).

Famille Genre Génogroupe Espéce type Souche

Enterobacteria phage 2

Enterobacteria phage fr

Enterobacteria phage JP501

Enterobacteria Enterobacteria phage M12

Génogroupe | -
phage MS2 Enterobacteria phage R17

Enterobacteria phage ZR

Enterobacteria phage MS2

Enterobacteria phage JS-like

Enterobacteria phage BO1

Enterobacteria phage GA

Levivirus Enterobacteria phage BZ13

. Enterobacteria phage JP34
Enterobacteria

Génogroupe Il Enterobacteria phage JP500
phage BZ13

Enterobacteria phage KU1

Enterobacteria phage SD

Enterobacteria phage TH1

Enterobacteria phage TL2
Leviviridae

Acinetobacter phage AP205

i Enterobacteria phage C-1 INW-2012
Non classés

Enterobacteria phage Hgall

Pseudomonas phage PP7

Enterobacteria phage M11

Enterobacteria phage MX1

i Enterobacteria -
Génogroupe llI Enterobacteria phage ST
phage Qf8

Enterobacteria phage VK

Enterobacteria phage Q8

Allolevivirus Enterobacteria phage 1D2

Enterobacteria phage NL95

Enterobacteria Enterobacteria phage SP

Génogroupe IV -
phage FI Enterobacteria phage TW19

Enterobacteria phage TW28

Enterobacteria phage Fl

33 phages non classés infectant Caulobacter,

Enterobacteria et Pseudomonas
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4.1.1 Lacapside

Les bactériophages ARN F-spécifiques sont des virus nus (ne possédant pas d’enveloppe lipidique)
d’environ 20 a 30 nm de diametre. L'information génétique est entourée et protégée par une
capside entierement constituée de protéines. Cette coque protéique est composée de 180 copies de
la protéine de capside CP et d’une seule copie de la protéine de maturation MP (aussi appelée
protéine A). L'ensemble a une forme quasi-sphérique, dite icosaédrique (Figure 16).

Protéine de maturation MP
(1 exemplaire)

Protéine de
capside CP
(180 copies)

ARN simple brin

20 -30 nm

Figure 16 Représentation schématique de la structure des bactériophages ARN F-spécifiques
(adaptée de http://viralzone.expasy.org).

La structure de la coque protéique de différents phages a ARN simple brin a été résolue par
cristallographie a rayons X (Toropova et al., 2008; Valegard et al., 1990). De maniére générale, ces
études ont montré que la protéine de capside CP se présentait selon trois conformations différentes
A, B et C. L’agencement de 60 diméres A/B quasi symétriques et de 30 dimeéres C/C symétriques
forment la coque protéique (Figure 17).

b/ (e

Iy

Figure 17 (A) Capside du bactériophage MS2 assemblée a I'aide de 60 copies du dimére A/B
(colorées en bleu et vert, respectivement) et 30 copies du dimére C/C (colorées en rouge).
Représentation des structures des dimeres de la protéine de capside sous les deux conformations (B)
A/B et (C) C/C (Toropova et al., 2008).

-42 -



Etude Bibliographique

La protéine de maturation serait partiellement exposée a la surface au niveau d’'un des sommets de
la capside icosaédrique et serait aussi en étroite association avec I’ARN (Dent et al., 2013; Shiba and
Miyake, 1975). Des interactions entre le génome et les dimeres de protéines de capside ont
également été mis en évidence (Koning et al., 2003; Valegard et al., 1994). La liaison de I’ARN a la
surface interne de la capside a plusieurs fonctions : elle est responsable de la spécificité de
I’encapsidation de I'ARN, elle sert de site d’initiation pour I'assemblage in vivo et permet une
organisation globale de la capside (Dent et al., 2013; Heisenberg, 1966; Kozak and Nathans, 1971). Il
existe également des pores au niveau de cette capside protéique de diameétre variant de 7 a 16 A.
Ceux-ci sont plus larges chez QR que chez MS2 et GA (Golmohammadi et al., 1996) (Figure 18).

20-30 nm
A

Figure 18 Structures interne et externe du bactériophage MS2. (Référence PDB using VIPERdB, the
Virus Particles Explorer 2ms2).

Parmi les structures connues de capsides des phages MS2, fr (génogroupe 1), GA (génogroupe Il) et
QR (génogroupe lll), différents degrés de similitude de séquence ont été observés. Les phages d’un
méme génogroupe (MS2 et fr) sont identiques a 87%, les phages d’'un méme genre (Levivirus) mais
génogroupe différent (MS2 et GA) sont identiques a 62%, alors que les phages de deux genres
différents (MS2 et QR) sont seulement identiques a hauteur de 20% (Tars et al., 1997).

4.1.2  Organisation du génome viral

Le génome des bactériophages ARN F-spécifiques est constitué d’'un ARN simple brin non segmenté
de polarité positive de 3 466 a 4 276 nucléotides. La taille du génome varie selon le genre, les
Levivirus possédant un génome plus court que les Allolevivirus (Figure 19). Ces deux genres se
distinguent également par I'arrangement de leur information génétique avec trois genes communs :
- le géne de la protéine de capside représentée en 180 copies pour former la capside
icosaédrique ;
- le géne de la protéine de maturation, nécessaire a la reconnaissance des F-pili des bactéries
hotes ;
- le gene de la réplicase, ARN polymérase ARN dépendante, nécessaire a la réplication du

génome viral au sein de la cellule héte ;
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et un gene dépendant du genre :

- le gene de la protéine de lyse pour les Levivirus, nécessaire a la lyse bactérienne et le géne
codant une protéine « readthrough » pour les Allolevivirus, jouant un role dans I'infectiosité
du virus (Klovins et al., 2002). Dans ce dernier cas, la lyse est assurée par la protéine de
maturation.

Levivirus, exemple du phage MS2

1 130 1308 1335 1724 1761 3396 3569
MP CcP R

1678 1902

Allolevivirus, exemple du phage QR

1 61 1320 1344 1742 2352 4118 4217
MP CcP R

1344 2320

Figure 19 Organisation génétique de I'ARN des bactériophages MS2 et QB (Bollback and
Huelsenbeck, 2001). MP : géne de la protéine de maturation, CP : géne de la protéine de capside, R :
géne de la réplicase, L : géne de la protéine de lyse, RT : géne de la protéine « readthough ». Les
génes communs sont représentés au-dessus du génome et le géne différent en-dessous. Les
séquences sont issues de la base de données Genbank avec les numéros d’accés suivants : MS2
(NC_001417); QB (AY099114).

Le génome présente également de nombreuses structures secondaires qui ont notamment un réle
important dans la régulation de la traduction du génome viral (Fiers et al., 1976).

4.1.3  Réplication

Les membres de la famille Leviviridae infectent les bactéries présentes dans le tractus gastro-
intestinal des mammiferes (E. coli) par adsorption au F-pilus (pilus sexuel ou de fertilité). La
reconnaissance entre la capside virale et le récepteur bactérien, situé au niveau des pili sexuels, se
fait par I'intermédiaire de la protéine de maturation (Figure 20) (Dent et al., 2013; Roberts and
Steitz, 1967).

-44 -



Etude Bibliographique

Figure 20 Image de cryo-microscopie électronique mettant en évidence I'importance de la protéine
de maturation MP des bactériophages ARN F-spécifiques pour la reconnaissance du F-pilus (coloré
en bleu). Les bactériophages MS2 sont colorés en rouge tandis que les bactériophages MS2 mutants,
ne possédant pas la protéine MP, sont colorés en vert (Dent et al., 2013).

Aprés pénétration de I’ARN au sein du cytoplasme bactérien, la réplicase est alors traduite a I'aide
de ribosomes bactériens. Trois protéines de I'hote (la protéine ribosomale S1 et les facteurs
d’élongation de la traduction EF-Tu et EF-Ts) s’associent a la réplicase virale pour former une ARN
polymérase ARN dépendante active. Une quatrieme protéine, non associée au complexe, agit
directement sur ’ARN et permet la synthése du brin négatif. A partir de ce brin négatif sont produits
les brins d’ARN positifs qui seront encapsidés dans les futurs virions. Une régulation de la traduction
du génome viral a lieu par la suite via la liaison des diméres de protéines de capside sur une
structure secondaire spécifique (de type « tige-boucle ») de I’ARN viral. Ce complexe ARN-protéines
est considéré également comme étant le site d’initiation de I'assemblage in vivo des capsides. Une
fois les virions assemblés autour de leur ARN viral, la protéine de lyse (ou protéine de maturation
selon le genre) permet d’activer la lyse bactérienne entrainant une dégradation du réseau de
peptidoglycanes et la libération de plusieurs milliers de virions.

4.2 Les avantages a utiliser les bactériophages ARN F-spécifiques comme
modeles pour I'étude de la dynamique virale dans un milieu hydrique

Les bactériophages ARN F-spécifiques sont souvent utilisés comme modeles des virus entériques
pathogénes pour étudier le comportement, le devenir et le transport des particules virales dans le
milieu aquatique. De nombreux arguments justifient ce choix :
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4.2.1 Ubiquité des bactériophages ARN F-spécifiques dans les eaux de surface et le

sédiment

Les bactériophages ARN F-spécifiques sont détectés dans les eaux de surface et les sédiments. Les
concentrations rapportées dans la littérature couvrent une gamme assez étendue pouvant aller de
I’absence de phages a une concentration de 10° UFP/100 mL (Tableau 9).

4.2.2 Les bactériophages ARN F-spécifiques comme indicateur de pollution virale
d’origine fécale

Les bactériophages ARN F-spécifiques résident dans le tractus gastro-intestinal des animaux a sang
chaud. Ils sont excrétés en haute concentration dans les féces et sont présents dans les eaux usées
des stations d’épuration (Hartard et al., 2015; Yahya et al., 2015). Pour ces raisons, ils peuvent étre
utilisés comme indicateur de pollution fécale.
Havelaar et al. (1993) sont parmi les premiers a avoir mis en évidence que les bactériophages ARN F-
spécifiques pouvaient potentiellement étre des indicateurs adéquats pour prédire la présence de
virus entériques pathogénes. En effet, ces bactériophages répondent a plusieurs critéeres d’'un
indicateur de contamination virale, a savoir :
- ils sont inoffensifs pour 'homme et les animaux ;
- ils sont présents en méme temps que les virus pathogénes, voire plus abondants ;
- ils sont détectables grace a des tests de laboratoire simples, spécifiques, rapides et d’un
faible co(t ;
- ils ne se multiplient pas dans I'environnement (les pili sexuels des bactéries hotes,
indispensables a I'infection des bactériophages ARN F-spécifiques, ne sont synthétisés qu’au-
dessus d’une température de 25°C avec un optimal a 30°C (Jofre, 2009; Woody and Cliver,

1995).
Seul le critére concernant la résistance du virus est soumis a discussion dans la communauté

scientifique. En effet, comparés aux virus entériques, les bactériophages ARN F-spécifiques sont plus
résistants a la chloration ou aux UV mais survivent moins longtemps aux traitements thermiques
(Jofre et al., 2016). Néanmoins, méme si les recherches menées jusqu’alors n‘ont pas permis de
certifier les bactériophages ARN F-spécifiques comme indicateurs de pollution fécale et virale, ils
présentent malgré tout de nombreux atouts pour estimer la pollution fécale et prédire la présence
de virus entériques pathogénes.
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Tableau 9 Concentration et distribution des génogroupes (GG) des bactériophages ARN F-spécifiques

(FRNAPH) infectieux dans les eaux et les sédiments de riviere pollués par des matieres fécales.

Concentration

. FRNAPH Nombre Pourcentage L,
Compartiment . ] . o amplitude détectée et/ou  Références
Infectieux  d’échantillons  de positifs
moyenne (m)
FRNAPH . 1.10' 4 6,5.107, )
43 71 a3 100% Duran et al., 2002
m=4.102
FRNAPH 347 <103 3,2.10°, m=501,2 Lucena et al., 2003
GG 83%
GGl 7%
252 Cole et al., 2003
GG Il 1%
GG IV 1,2%
GG 94%
GG I £33 5% Stewart-Pullaro et al.,
GG I 1% 2006
GG IV 0%
FRNAPH 8 100% m=1.103
GG 29,8%
GGl 69,0% Ogorzaly et al., 2009
Eaux de surface 84
GG Il 1,2%
(UFP/100 mL)
GG IV 0%
1,8.10%a 1,1.10%,
FRNAPH 9 100%
m=2,1.103
GG 29%
Haramoto et al., 2009
GG I 55%
31
GG Il 16%
GG IV 0%
FRNAPH 75 0a 339,6, m=59,2 Lodder et al., 2010
FRNAPH 10 100% 203 1,1.10% m=3,1.10?
GG 28%
GG I 65 58% Haramoto et al., 2012
GGl 9%
GG IV 0%
FRNAPH 168 0a1,6.10° Mauffret et al., 2012
FRNAPH 6 67% 4,8 34,6.10%, m=816,3
GG 39%
Sédiment
GGl 50% Haramoto et al., 2009
(UFP/g de 18
L GG I 6%
sédiment sec)
GG IV 5%
FRNAPH 20 19,9 a 251,2, m=105,9 Skraber et al., 2009
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4.2.3  Similarité des bactériophages ARN F-spécifiques avec certains virus entériques

pathogenes

D’un point de vue morphologique, les bactériophages ARN F-spécifiques possédent une structure
similaire a celle des principaux virus entériques pathogénes (norovirus, entérovirus, hépatite A
virus), a savoir une capside icosaédrique de 20 a 30 nm de diamétre et un ARN simple brin. Pour
exemple, il est trés difficile de différencier les bactériophages des entérovirus au microscope
électronique (Grabow, 2001). De plus, une corrélation entre la présence des bactériophages ARN F-
spécifiques et certains virus entériques dans des échantillons d’eau de surface a été documentée
(Baggi et al., 2001; Ballester et al., 2005; Havelaar et al., 1993; Jiang et al., 2001; Ogorzaly et al.,
2009). Enfin, plusieurs études démontrent que la survie des bactériophages face aux stress
environnementaux ou aux procédés de désinfection est similaire a celle de la plupart des virus
entériques humains (Allwood et al., 2005; Bae and Schwab, 2008; Nasser and Oman, 1999). Baggi et
al. (2001) ont comparé la survie de plusieurs virus entériques (rotavirus, hépatite A virus et
entérovirus) aux bactériophages ARN F-spécifiques dans une riviere en aval d’une station
d’épuration. Les auteurs ont conclu a une survie similaire des phages et des virus entériques durant
le processus de traitement. Néanmoins, les avis sont partagés puisque d’autres auteurs trouvent des
résultats différents (Chung and Sobsey, 1993; Mocé-Llivina et al., 2005). Ces études soulignent une
survie inférieure des bactériophages ARN F-spécifiques aux virus entériques lorsque les
températures des eaux de surface dépassent 25°C. Dans ces conditions, leur utilisation comme
indicateur viral est limité (Jofre et al., 2016). C’est pourquoi malgré les similarités, les bactériophages
ARN F-spécifiques ne refletent pas entierement le comportement des virus pathogenes. Néanmoins,
leur étude permet d’éclaircir le comportement d’un virus/phage entérique dans un milieu hydrique
et d’apporter un apercu de la dynamique des virus pathogenes.

4.2.4  Facilité de détection des bactériophages ARN F-spécifiques

Comme énoncé précédemment, les bactériophages ARN F-spécifiques sont facilement et
rapidement quantifiables a faible co(it. Contrairement aux virus pathogénes principalement détectés
par des techniques moléculaires, les bactériophages ARN F-spécifiques peuvent étre quantifiés a la
fois via un test rapide d’infectiosité (norme ISO 10705-1) ou via des méthodes moléculaires. Chacun
de ces procédés apporte une information différente avec pour l'un la concentration en
bactériophages infectieux et pour 'autre, le génotypage et la quantification des bactériophages
totaux (infectieux et non infectieux).

4.2.5 Différences au sein des bactériophages ARN F-spécifiques

Des différences de survies, de propriétés de surface et donc de comportements ont été observés au
sein de la famille des Leviviridae.
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De nombreuses études ont mis en évidence une différence de survie des 4 génogroupes des
bactériophages ARN F-spécifiques dans le milieu aquatique (Brion et al., 2002; Durdn et al., 2002;
Long and Sobsey, 2004; Schaper et al., 2002a; Yang and Griffiths, 2013). Muniesa et al. (2009) ont
comparé, in situ, la survie des 4 génogroupes en utilisant des sacs a dialyse pour un contact direct
avec le milieu et les conditions extérieures. Ces auteurs en viennent a la méme conclusion, les
phages infectieux des génogroupes | et |l sont plus résistants aux stress environnementaux que les
souches appartenant aux génogroupes lll et IV.

Les propriétés de surface d’une particule virale se définissent principalement par sa charge
électrostatique et sa balance hydrophile/hydrophobe. Les génogroupes des bactériophages ARN F-
spécifiques présentent des similitudes et des différences en termes de propriétés de surface. En
effet, les points isoélectriques sont similaires (entre 2,6 et 3,9) ainsi que leur charge (Dika et al.,
2011; Langlet et al., 2008b). Le degré d'hydrophobicité au contraire varie selon la séquence
suivante : MS2 (génogroupe |) < QB (génogroupe lll) < GA (génogroupe Il); ol MS2 est le moins
hydrophobe des trois phages (Dika et al., 2013; Langlet et al., 2008a). Ces propriétés de surface
définissent le comportement et le devenir du virus dans I’environnement. Par exemple, le phage le
plus hydrophobe (GA, génogroupe Il) affiche un haut attachement sur certains aliments (salade,
surface) comparé aux autres génogroupes (Deboosere et al., 2012). Autre exemple, le phage MS2
(génogroupe 1), en raison de sa faible hydrophobicité et de sa haute résistance, est difficilement
éliminé lors du traitement des eaux (Haramoto et al., 2015). Il s’attache peu aux membranes de
filtration souvent chargées négativement (Langlet et al., 2009). Considéré comme pire scénario lors
des procédés de traitements des eaux car fortement chargé négativement et peu hydrophobe, il est
souvent proposé comme indicateur approprié pour étudier la réduction des virus entériques
(Haramoto et al., 2015). Cependant cette réegle de faible attachement du bactériophage MS2 par
rapport aux autres génougroupes peut étre mise en défaut. Boudaud et al. (2012) démontrent que le
phage GA, le plus hydrophobe est capable de franchir trés facilement un traitement de potabilisation
basé uniquement sur des principes physiques (coagulation-floculation, filtration sur sable et
ultrafiltration) contrairement aux autres génogroupes. Cette capacité a franchir ce type de
traitement traduit dans ce cas une faible capacité d’attachement. Aucune explication n’a pu étre
avancée si ce n’est peut-étre le caractére hydrophile de la membrane d’ultrafiltration utilisée qui
pourrait favoriser le passage des virus plus hydrophobes.

Les différences de survie et de propriétés de surface des phages de la famille des Leviviridae
présentent un avantage pour I'étude du comportement des particules virales dans I'environnement
aquatique. Ces caractéristiques virales permettent effectivement de détecter les variabilités pouvant
exister d’un phage a un autre suite a leurs interactions avec le milieu extérieur.

4.2.6 Les bactériophages ARN F-spécifiques comme outil pour déterminer I'origine

de la pollution fécale

La distribution des 4 génogroupes dans les eaux de surface (Haramoto et al., 2012; Ogorzaly et al.,
2009) et les sédiments (Haramoto et al., 2009) pourrait étre utilisée pour différencier une
contamination fécale d’origine humaine ou animale. En effet, les génogroupes | et IV sont
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généralement associés a une pollution animale tandis que les génogroupes Il et Il sont
majoritairement détectés dans les eaux usées d’origine humaine (Schaper et al., 2002b). L’origine de
la contamination fécale observée dans les eaux de surface peut dés lors étre déterminée.
Néanmoins, cette distribution n’est pas absolue. Des phages du génogroupe Ill, généralement
associés a une contamination humaine, ont été isolés en haute proportion dans des eaux usées
porcines (Sundram et al., 2007) tandis que des phages du génogroupe |, généralement associé a une
pollution animale, sont régulierement détectés dans des eaux usées urbaines (Lee et al., 2009).
Hartard et al. (2015) soulignent que le génotypage des bactériophages ARN F-spécifiques n’est pas
suffisant pour déterminer l'origine de la pollution fécale. Ils ont alors séquencé le gene de la
protéine de maturation (haut degré de variabilité) pour différencier les origines. A partir des
résultats obtenus, il apparait que la méthode de RT-PCR proposée par Ogorzaly et Gantzer (2006) est
plus spécifique pour discriminer I’origine urbaine et animale de la pollution par rapport a la méthode
de RT-PCR proposée par Wolf et al. (2010), cette derniere étant plus sensible.

De plus, comme déja énoncé, la survie des 4 génogroupes est différente dans les conditions
environnementales, ce qui peut entrainer un biais dans leur répartition (Muniesa et al., 2009).
Néanmoins le fait d’utiliser la détection du génome permet de limiter ce biais étant donné qu’il a
largement été démontré que le génome viral persiste beaucoup plus longtemps que le caractére
infectieux du virus correspondant (Gassilloud et al., 2003).

Ainsi, ces bactériophages constituent un bon outil pour formuler des hypotheses a propos des
sources de pollution dans le milieu aquatique.

En somme, méme si certains arguments sont discutés dans la littérature, les bactériophages ARN F-
spécifiques présentent bon nombre d’atouts a étre utilisés comme modeles pour I'étude de la
propagation, du transport et du devenir des particules virales dans |’environnement aquatique.
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Cette partie est dédiée a I'explication des stratégies employées pour répondre aux objectifs de la
these, ainsi qu’aux méthodologies utilisées. Dans un premier temps, la description du lieu d’étude
permettra de comprendre pourquoi cette zone a été spécifiquement choisie pour étudier le devenir
des bactériophages ARN F-spécifiques dans un cours d’eau. Une description détaillée de la station
d’épuration d’Hespérange, principale source de pollution virale du systeme d’étude, permettra
également d’évaluer I'apport en bactériophages ARN F-spécifiques dans la riviere. Dans un second
temps, l'intérét de I'étude des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux et totaux, détectés selon
trois méthodes différentes, sera expliqué et certains protocoles non détaillées dans les publications
y seront ajoutés. Enfin, une derniére partie sera consacrée a la méthode de prélevement du
sédiment et a son traitement en laboratoire pour I'élution des bactériophages ARN F-spécifiques.

1 Description du lieu d’étude

1.1 Lariviere Alzette

L'étude a été menée sur I'Alzette, I'une des principales rivieres du Luxembourg. D’une longueur de
73 km, I’Alzette prend sa source sur le territoire de la commune de Thill (France) et se jette dans la
Slre a sa sortie d’Ettelbriick (Luxembourg). Avec une alternance annuelle entre les hautes eaux
pendant I'automne-hiver et I'étiage en été, I’Alzette est associée a un régime pluvio-évaporal (Figure
21).
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Figure 21 Hydrogramme de la riviere de I’Alzette au cours des années 2014-2015 (pas de temps
d’enregistrement : 15 minutes). Un débit de base moyen d’environ 1,0 m3/sec est observé entre avril
et octobre tandis qu’environ 3,2 m3/sec est enregistré entre octobre et avril. Plusieurs crues sont
répertoriées engendrant une variation importante du débit ne dépassant pas un maximum de 24
m?3/sec.

-53-



Stratégies - Méthodologies

Le bassin versant de I’Alzette couvre 1 174 km? dont 286 km? drainent la zone d’étude (Figure 22A).
L’échantillonnage de I'eau de surface et du sédiment a été réalisé le long d’une section de la riviere,
de 3 km de longueur localisée en amont de la capitale du Luxembourg (a proximité de la ville
d’Hespérange) (Figure 22B). Trois stations d’épuration sont localisées 10 km en amont de la section
d’étude avec des capacités respectives de 24 500, 90 000 et 95 000 équivalents habitants (é-h). Une
guatriéme station, la station d’épuration d’"Hespérange, localisée directement au début de la section
d’étude permet un apport continu de pollution virale dans la riviere avec une capacité de 26 000 é-h.

Une évaluation du niveau de pollution fécale en amont de la zone d’étude a mis en évidence une
concentration en Escherichia coli de 1,0 + 0,7 x 10* nombre le plus probable (NPP)/100 mL (n=9)
(moyenne + écart type) et en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux de 8,5 + 6,5 x 10> UFP/100
mL (n=9). Les bactériophages ARN F-spécifiques totaux (infectieux + non infectieux + ARN libres) ont
également été déterminés par détection du nombre de copie de génome (cg) (n=9). Le niveau est de
7,6 + 2,3 x 10? copies de génome (cg)/100 mL de génogroupe |, 2,7 + 2,2 x 10* cg/100 mL de
génogroupe Il et 7,9 *+ 3,8 x 10% cg/100 mL de génogroupe Ill. Le génogroupe IV n’a été détecté
gu’une seule fois sur neuf échantillonnages a une concentration de 3,6 x 10% cg/100 mL. La présence
majoritaire de génogroupe Il confirme que la zone d’étude est sous forte influence anthropique.

Le trongon a été sélectionné selon plusieurs critéeres, déterminants pour I'étude du devenir des
bactériophages ARN F-spécifiques dans un cours d’eau. Premierement, I'effluent de la station
d’épuration d’Hespérange constitue l'unique source ponctuelle et continue de pollution virale et
fécale dans la section étudiée. D’autres sources diffuses sont inhérentes a la contamination de la
riviere mais plus difficiles a caractériser tels le lessivage des surfaces ou les excréments d’animaux
sauvages. Néanmoins, ces sources s’avérent tres faibles en raison d’un ruissellement
majoritairement forestier en bordure de la portion de riviere étudiée (peu d’apport agricole).
Deuxiemement, la section étudiée, facile d'acces, présente un réseau hydrographique relativement
simple, sans méandre ni bras morts. Enfin, celle-ci est équipée d’un limnimétre permettant le suivi
de la hauteur d’eau et par conséquent du débit de la riviere en fonction des conditions hydro-
climatologiques.
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1.2 Lastation d’épuration d’Hespérange

Suite au prétraitement des eaux usées (dégrillage), la station d’épuration d’Hespérange utilise les
voies biologiques comme traitement secondaire pour épurer les eaux. En 2006, la station
d’épuration d’'Hespérange a été rénovée avec la mise en place d’une technologie de bioréacteurs a
lits fluidisés. Au lieu que les bactéries soient libres en suspension dans les différents bassins de la
station, comme dans une boue activée, celles-ci sont fixées a des supports (Figure 23A). La capacité
naturelle des microorganismes a se fixer sur ces supports permet la formation de biofilms, biomasse
naturellement épuratrice. Des bassins anaérobies et aérobies permettent respectivement la
dénitrification et la nitrification de I'eau usée. Une derniére étape de clarification (décantation des
derniéres impuretés) est réalisée, aucun traitement spécifique pour I'élimination du phosphore et de
microorganismes n’est ensuite effectué avant la décharge dans I’Alzette (Figure 23B).
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Figure 23 (A) Supports utilisés dans les réacteurs pour la formation de biofilms. Récolté dans le
compartiment anoxique de la station d’épuration d’Hespérange, le biofilm est parfaitement visible
sur la seconde image (Plattes et al., 2006). (B) Schématisation du fonctionnement de la station
d’épuration d’'Hespérange de I'entrée de I'eau usée jusqu’a la sortie de I'eau épurée dans I'Alzette
(les schémas des réacteurs anoxique et aérobie sont issus de Barwal and Chaudhary (2014).

Dans la présente étude, I'efficacité de la station d’épuration d’Hespérange a été évaluée sur 24
heures. De plus, des préléevements ponctuels en sortie de la station ont permis d’évaluer I'apport en
bactériophages ARN F-spécifiques dans la zone d’étude sur un plus large espace-temps.

1.2.1  Efficacité de la station d’Hespérange sur 24 heures

Deux échantillonneurs automatiques, prélevant de I'eau toutes les heures pendant 24 heures, ont
été mis en place a I'entrée et a la sortie de la station. Les parametres analysés sont les suivants :
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- la demande biochimique en oxygéne (DBOs) correspond a la quantité d’oxygéne nécessaire
aux microorganismes aérobies pour oxyder les matiéres organiques dissoutes ou en
suspension dans I'eau aprés 5 jours d’incubation,

- laturbidité,

- la concentration en Escherichia coli,

- la concentration en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux et totaux.

Tableau 10 Mesure de la turbidité et de la DBOs en entrée et sortie de la station d’épuration
d’Hespérange sur 24 heures et détermination des abattements respectifs.

Turbidité (NTU) DBOs (mg d’0, consommé/L)

Entrée Moyenne 132,2 159,4

Minimum 78,2 126,5

Maximum 179,0 208
Sortie Moyenne 7,1 6,5

Minimum 4,3 4,35

Maximum 12,9 10,4
Abattement (%) Moyenne? 94,6 95,9

Minimum?® 83,5 91,7

Maximum® 97,6 97,9

9 estimé par comparaison des valeurs moyennes sur 24 h
b estimé a partir des concentrations minimales en entrée et maximales en sortie
¢ estimé a partir des concentrations maximales en entrée et minimales en sortie.

La DBOs, parametre permettant de déterminer la concentration de polluants organiques
biodégradables dans I'eau, est utilisée dans la réglementation pour évaluer I'efficacité des stations
d’épuration. La directive européenne 91/271/CEE du 21 mai 1991 relative au traitement des eaux
urbaines fixe une concentration maximale de DBOs de 25 mg d’O,/L en sortie et un rendement
minimum de 70% pour une station de capacité supérieure a 10 000 é-h. Avec une concentration
maximale de 10,4 mg d’O,/L en sortie et un abattement moyen de 95,9%, la station d’épuration
d’Hespérange est entierement dans les normes relatives a I'épuration des eaux usées (Tableau 10).
De plus, la station élimine efficacement les matieres insolubles (particules solides, bactéries, micro-
algues, etc.) pouvant troubler I’eau avec un abattement moyen de la turbidité de 94,6%.

En ce qui concerne le traitement microbien, en entrée de la station, des concentrations moyennes
de 9,6 x 10° NPP/100 mL et 9,7 x 10* UFP/100 mL sont détectées respectivement pour Escherichia
coli et les bactériophages ARN F-spécifiques infectieux. En sortie, les amplitudes de variation des
concentrations sont plus faibles qu’en entrée sur les 24 heures analysées et des réductions
moyennes de 2,5 logyo et 1,6 logio sont déterminées (Figure 24).
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Figure 24 Dispersion sur 24 heures des concentrations en Escherichia coli et en bactériophages ARN
F-spécifiques infectieux en entrée et en sortie de la station d’épuration d’'Hespérange.

Trois génogroupes sur quatre des bactériophages ARN F-spécifiques ont été détectés a I'entrée et a
la sortie de la station d’épuration (Figure 25). La présence majoritaire en entrée du génogroupe II
puis du génogroupe lll est conforme a une pollution fécale d’origine humaine (Schaper et al., 2002b).
La présence de bactériophages appartenant au génogroupe |, généralement associée a une
contamination d’origine animale, a déja été observée dans d’autres stations d’épuration (Hartard et
al.,, 2015; Lee et al., 2009). Contrairement aux bactériophages infectieux, la concentration en
bactériophages totaux varie en sortie de station d’épuration. La variation des génogroupes | et Il
semble étre une conséquence du traitement des eaux de la station puisque I'apport de ces
génogroupes est stable en entrée, tandis que la variation des concentrations du génogroupe Il peut
s’expliquer par une variation deés le départ en entrée.
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Figure 25 Dispersion sur 24 heures de la concentration en bactériophages totaux pour les
génogroupes |, Il et Il en entrée et sortie de la station d’épuration d’'Hespérange.
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De plus, I'abattement des concentrations en bactériophages totaux varient selon le génogroupe
(Tableau 11). Cette observation met en évidence une différence de comportement entre les
génogroupes des bactériophages ARN F-spécifiques face au traitement d’épuration. Les propriétés
de surface et particulierement la variation de la balance hydrophile/hydrophobe peuvent étre a
I’origine de ces variations (Boudaud et al., 2012).

Tableau 11 Abattements des concentrations en E.coli et en bactériophages ARN F-spécifiques
(infectieux et totaux) a la station d’épuration d’Hespérange sur 24 heures.

Abattement (%)
E.coli FRNAPH GG GGl GG Il GG IV
Moyenne? 97,4 85,1 0 71,0 81,0 X
Minimum® 90,4 10,1 0 7,8 23,8 X
Maximum¢ 99,7 97,7 65,2 94,9 96,9 X

9 estimé par comparaison des valeurs moyennes sur 24 h
b estimé a partir des concentrations minimales en entrée et maximales en sortie
¢ estimé a partir des concentrations maximales en entrée et minimales en sortie.

Enfin, le tableau 11 met également en évidence une élimination plus efficace mais aussi plus stable
d’Escherichia coli comparée a celle des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux. Cette
observation argumente le besoin d’un indicateur de contamination virale autre que les indicateurs
bactériens comme Escherichia coli, aux comportements différents et moins résistants dans le milieu.

1.2.2  Préléevements ponctuels pour I'évaluation de I"apport des bactériophages ARN
F-spécifiques

Des abattements de 99,3% et 83,3% (n=5) ont pu étre respectivement déterminés pour Escherichia
coli et les bactériophages ARN F-spécifiques infectieux suite a I'analyse des prélévements ponctuels
effectués a I'entrée et a la sortie de la station d’épuration d’Hespérange. Ces prélevements ont été
réalisés a différents mois de I'année et les concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux obtenues demeurent semblables a celles déterminés lors de I’évaluation de la station sur
24 heures.

Davantage de prélevements ponctuels ont été effectués a la sortie de la station d’épuration
d’Hespérange de maniére a évaluer I'apport en bactériophages ARN F-spécifique dans la zone
étudiée de I'Alzette. Une moyenne de 8,1 + 7,2 x 10® UFP/100 mL (n=11) de bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux a été détectée. Parmi les génogroupes recherchés, seulement trois ont été
quantifiés sur 'ensemble des prélévements (n=9) : 2,4 * 3,6 x 10* cg/100 mL pour le génogroupe I,
2,2 1,3 x 10° cg/100 mL pour le génogroupe Il et 2,5 *+ 4,4 x 10* cg/100 mL pour le génogroupe Ill.
La station d’épuration déverse donc majoritairement du génogroupe Il dans I’Alzette.
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Enfin, les concentrations des génogroupes totaux détectés varient d’'un prélévement a I'autre et ce,
particulierement pour les phages appartenant au génogroupe | (Figure 26). La mauvaise efficacité
d’épuration de la station d’Hespérange (abattements du génogroupe | calculés sur 24 heures faibles
et variables) peut étre I'une des explications de ces fluctuations a la sortie.
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Figure 26 Dispersion des concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux (n=11) et
totaux (génogroupes |, Il et lll) (n=9) détectés en sortie de la station d’épuration d’Hespérange.

Ainsi, la station d’épuration d’Hespérange présente une action efficace dans le traitement des
déchets organiques et bactériens avec une réduction appréciable du principal indicateur bactérien
de pollution fécale (Escherichia coli). Néanmoins, I’élimination des bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux et totaux n’est pas optimale causant un apport de ces particules virales dans le trongon de
riviere étudié. Une majorité de bactériophages appartenant au génogroupe Il est donc rejetée en
continu dans I’Alzette perdurant ainsi une riviére sous forte influence anthropique.

2 Détection des bactériophages ARN F-spécifiques

2.1 Détection des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux

Les bactériophages ARN F-spécifiques infectieux ont été détectés via un test rapide d’infectiosité
(norme ISO 10705-1:2001). Ce test consiste a mettre en contact I'échantillon d’eau
environnemental a analyser avec une suspension de bactéries réceptrices (souche WG49 de
Salmonella enteric typhimurium) en phase exponentielle de croissance (Havelaar and Hogeboom,
1984). Chaque bactériophage infectieux présent dans I’échantillon détruit la bactérie hote et libere
de nouveaux virions. L'infection des bactéries hétes voisines se poursuit et induit la formation d’'une
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zone de lyse (ou destruction locale du tapis bactérien). Le dénombrement de ces plages de lyse
(appelées unité formant plages = UFP) permet de déterminer le titre phagique dans I'échantillon.

2.2  Détection des bactériophages ARN F-spécifiques totaux

2.2.1 Choix du systeme de détection des génogroupes des bactériophages ARN F-
spécifiques

Une détection directe des génogroupes présents dans |’échantillon environnemental, ou apreés
culture, a partir des plages de lyses issues du dénombrement des bactériophages infectieux, ont été
réalisées dans la présente étude. Pour ce faire, un protocole de reverse transcription et de PCR
(Polymerase Chain Reaction) en temps réel (RT-gPCR) a été utilisé pour identifier et/ou quantifier
séparément les 4 génogroupes des bactériophages ARN F-spécifiques totaux.

Dans les deux cas, les amorces et sondes sélectionnées par Ogorzaly et Gantzer (2006) ont été
utilisées. D’autres systemes RT-gPCR existent pour détecter spécifiqguement les génogroupes des
bactériophages ARN F-spécifiques (Kirs and Smith, 2007; Wolf et al., 2008). Néanmoins, la zone
d’étude étant fortement sous influence anthropique, le systéme RT-qPCR développé par Ogorzaly et
Gantzer (2006) semble étre le plus adapté pour suivre une pollution urbaine (Hartard et al., 2015).
En effet, les sondes sélectionnées pour les génogroupes Il et Ill ciblent préférentiellement les
souches d’origine urbaine tandis que le systeme RT-gPCR développé par Wolf et al. (2010) aurait un
spectre plus large en détectant des souches de génogroupe Ill d’origine urbaine et animale.

2.2.2  Construction de gammes standards pour la quantification des génogroupes

Afin de déterminer la concentration en ARN dans les échantillons environnementaux, quatre
gammes standards ont respectivement été développées pour les 4 génogroupes.

Une partie des séquences génomiques des bactériophages MS2 (NC001417), GA (NC001426), MXI
(AF059242) et SP (X07489), appartenant respectivement aux génogroupes |, II, lll et IV, ont été
insérées dans 4 plasmides distincts (pEX-A, Eurofins Genomics). Ces plasmides ont ensuite été
transcrits en ARN (RiboProbe® in vitro transcription Systems, Promega) afin de prendre en compte
I’étape de transcription inverse en plus de la PCR en temps réel pour I'élaboration de ces gammes.
Une limite de détection de 10 copies de génome par réaction RT-qPCR a été déterminée pour
chaque génogroupe (Figure 27).
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Figure 27 Gammes standards établies pour la quantification des génogroupes |, Il, lll et IV.

2.3 Intérét d’une quantification des bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux et totaux

Dans la présente thése, les bactériophages ARN F-spécifiques ont été détectés dans les échantillons
environnementaux par l'intermédiaire de trois méthodes :

- le dénombrement des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux par la méthode en double-
couche (Norme ISO 10705-1 :2001) ;

- I'identification des génogroupes infectieux suite a I'analyse par RT-qPCR des plages de lyses ;

- la quantification des bactériophages totaux (infectieux + non infectieux + ARN libre) suite a la
guantification directe du génome extrait des échantillons par RT-qPCR.

Ces trois méthodes apportent donc des informations différentes sur les bactériophages ARN F-
spécifiques détectés dans I'échantillon analysé. De plus, ces données sont complémentaires et leur
combinaison aide a une interprétation des résultats. Par exemple, I'attachement des bactériophages
ARN F-spécifiques au sédiment a pu étre évalué suite aux résultats combinés des concentrations en
bactériophages ARN F-spécifiques infectieux et totaux. En effet, la quantification des bactériophages
ARN F-spécifiques infectieux ne permet pas a elle seule de conclure sur I'attachement des phages au
sédiment. C'est I'effet combiné d’une réduction des particules totales et infectieuses en présence de
sédiment qui le permet (cf chapitre 5).

Ainsi, ces trois méthodes de détection distinctes offrent a la fois une analyse complete de
I’échantillon mais également un outil pour I'interprétation des résultats.
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3  Analyse du sédiment

3.1 Méthode de prélevement

Afin de comprendre les transferts des particules virales entre la colonne d’eau et le sédiment, la
couche supérieure du lit de la riviere a été préférentiellement prélevée. Ces premiers centimetres de
sédiment constituent un dépbt récent et peuvent potentiellement étre remis en suspension lors de
perturbations hydro-climatologiques.

Pour collecter uniguement cette couche fine supérieure de sédiment, un systéme de pompe a vide a
été développé (Figure 28). Une bouteille en verre stérile de 1 litre est raccordée de part et d’autre a
un gros bidon de 25 litres (préalablement vidé de son air pour avoir la fonction de « pompe a vide »)
et a un tuyau en plastique rigide (diamétre de 25 mm) pour aspirer le sédiment. Deux vannes
placées de part et d’autre du bidon permettent de contréler le systéme pour, faire le vide dans le
bidon mais aussi pour aspirer le sédiment.

A) 1) Extraction de I'air contenu dans le bidon

Pompe

Bidon 25 L

Schott en verre

Figure 28 (A) Schématisation du systeme développé pour aspirer la couche supérieure de sédiment
au fond de la riviere. (B) Prélevement de sédiment dans I'Alzette par I'intermédiaire du systéme
d’aspiration.

3.2  Elution des particules virales

A I'heure actuelle, aucune méthode n’a été définie comme méthode de référence pour I'élution des
particules virales a partir de sédiment. Néanmoins, certaines étapes sont communes a I’'ensemble
des protocoles observés tels que le contact du sédiment avec un tampon d’élution, une forte
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agitation pour décrocher les particules virales puis une étape de centrifugation pour récupérer
I’éluat contenant les virus. Des tests ont donc été réalisés sur certaines étapes de ce protocole pour
récupérer et détecter au mieux les bactériophages ARN F-spécifiques infectieux du sédiment (Figure
29).

- =

( Tampon d’élution (40 mL) _— Sédiment (20 g)
- ' Importance du pH?
5]

\ 4
Agitation (350 rpm, 30 min, 4°C)

) Sonication
L_I" (37kHz, 3 min dans la glace)

v

Centrifugation (10 000 g, 10 min)
i Surnageant

Centrifugation (10 000 g, 5 min)

l Surnageant

Eluat

!

Quantification FRNAPH infectieux:
ISO 10705-1
7 x 1 mL de I'éluat analysé

Figure 29 Etapes étudiées pour I’élution des bactériophages ARN F-spécifiques a partir de sédiment.

Dans un premier temps, trois tampons d’élution, souvent utilisés dans la littérature, ont été testés :

- I'extrait de bceuf 3% + glycine 0,05 M, pH 9,5 (Rao et al., 1984)

- le tampon phosphate 0,1 M, pH 7,0 (Haramoto et al., 2009)

- le tampon pyrophosphate 0,01 M, pH 9,5 (Danovaro et al., 2001)
Trois échantillons de sédiment, collectés a des dates différentes, ont été respectivement traités avec
les trois tampons d’élution (Figure 29). Les concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux obtenues pour ces trois échantillons ne sont significativement pas différentes (test
ANOVA, p=0,476). Le tampon pyrophosphate a 0,01 M, pH 9,5, a donc été choisi comme tampon
d’élution en raison de sa simplicité de préparation et de sa faible composition en protéines qui
pourrait interférer avec les réactions de RT-qPCR.

La nécessité de détecter les bactériophages ARN F-spécifiques infectieux a suscité le
guestionnement de I'utilité d’un pH élevé pour leur élution du sédiment. En effet, I'inactivation de la
particule virale a lieu préférentiellement a des pH extrémes (Schaper et al., 2002a). C’est pourquoi,
I’élution des bactériophages ARN F-spécifiques a partir de trois échantillons de sédiment a été testée
avec du tampon pyrophosphate 0,01 M a pH 7,0 et pH 9,5. Aucune différence significative n’est
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observée entre les concentrations de bactériophages ARN F-spécifiques obtenues a pH 7,0 ou a pH
9,0 (test t, p=0,841). Cependant, afin de prendre le maximum de précautions possibles pour éviter
I'inactivation des phages, le tampon pyrophosphate 0,01 M a pH 7,0 a donc été préféré.

De nombreuses études ont montré que la sonication est essentielle a la récupération des particules
virales du sédiment (Danovaro et al., 2001; Maranger and Bird, 1996; Skraber et al., 2009). Afin de
tester 'effet combiné du tampon pyrophosphate et d’un traitement aux ultrasons, trois échantillons
de sédiment ont été élués avec et sans sonication. Le traitement a été réalisé durant 3 minutes, dans
un bain de glace pour limiter I'inactivation des particules phagiques (Danovaro et al., 2001). Les
concentrations obtenues en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux avec et sans sonication ne
sont pas significativement différentes. Néanmoins, le niveau de signification est proche du seuil de
probabilité (test t, p=0,053) (Figure 30). C’'est pourquoi, a la vue de ces résultats, la sonication a été

ajoutée aux étapes du protocole d’élution des particules phagiques.

120,00

100,00

80,00 ]
60,00 l

40,00

UFP/g sédiment sec

HH

20,00

0,00

Avec sonication Sans sonication
Figure 30 Effet de la sonication sur I’élution des bactériophages ARN F-spécifiques du sédiment.

Ce protocole définitif a donc été appliqué pour I'élution des bactériophages ARN F-spécifiques du

sédiment au cours de cette étude (Figure 31).

Afin de déterminer le rendement du protocole d’élution sélectionné, différents échantillons de
sédiment (n=6) ont été dopés avec une souche environnementale majoritairement détectée dans le
sédiment, c’est-a-dire la souche BZ13 DL20 (FJ483839) appartenant au génogroupe |l (prédominance
de 29,0% de la souche DL20 sur 'ensemble des souches détectées dans le sédiment, n=107).

Aprés 180 minutes de contact entre la souche DL20 et le sédiment (agitation a 250 rpm a 4°C), une
étape de centrifugation (10 minutes a 10 000 g) a permis de séparer le sédiment de la solution stock
en bactériophages. L'hypothese est que la majorité des bactériophages DL20 ajoutés se sont
attachés au sédiment.

Le sédiment dopé a ensuite été élué selon le protocole d’élution défini (Figure 31). Une comparaison
entre la concentration obtenue en bactériophages ARN F-spécifiques suite a I'élution du sédiment
dopé et la concentration initiale de la solution stock de la souche DL20 a permis d’évaluer le
rendement du protocole d’élution. La concentration naturelle en bactériophages ARN F-spécifiques
dans le sédiment a également été évaluée et est négligeable par rapport a la concentration dopée.
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Plus de 10% des bactériophages infectieux initialement ajoutés ont été détectés suite a I'application
du protocole d’élution. Une variabilité de ce rendement a été observée, celle-ci pouvant étre due a
la matrice de sédiment, différente entre les 6 essais (29,3 + 16,0%). De plus, ces rendements sont
peut-étre sous-estimés puisqu’ils partent de I’"hypothése que 100% des bactériophages DL20 se sont

attachés au sédiment.

Tampon pyrophosphate 0,01 M, pH 7,0 Sédiment
(40mL) (20¢g)

Agitation (350 rpm, 30 min, 4°C)

l

Sonication
(37kHz, 3 min dans laglace)

!

Centrifugation (10 000 g, 10 min)
i Surnageant

Centrifugation (10 000 g, 5 min)

‘L Surnageant

Eluat

!

Quantification FRNAPH infectieux:
ISO 10705-1
7 x 1 mL de I'éluat analysé

Figure 31 Protocole d’élution des bactériophages ARN F-spécifiques a partir de sédiment.
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Propagation des bactériophages ARN F-spécifiques dans [ Alzette

De précédentes études décrivent la présence des bactériophages ARN F-spécifiques dans les eaux de
riviere (Lucena et al., 2003; Ogorzaly et al., 2009; Skraber et al., 2002) et dans les sédiments
(Haramoto et al., 2009; Skraber et al., 2009). Leur détection respective dans ces deux compartiments
met en évidence une dissémination des particules virales dans I’environnement hydrique.
Néanmoins, a I'heure actuelle, peu d’études ont examiné les différentes routes empruntées par un
virus suite a son introduction dans I’environnement (Skraber et al., 2002).

Ainsi, I'objectif principal de ce premier chapitre est d’analyser la propagation et le comportement
des bactériophages ARN F-spécifiques dans I'eau de la riviere de I'Alzette dans des conditions hydro-
climatologiques stables (débit de base de la riviere ol I'eau provient essentiellement des nappes
souterraines en absence de précipitations). Deux principales voies de dissémination ont été
étudiées : (i) la dispersion des particules virales dans les eaux de surface au fil de I'eau, contrélée par
les facteurs environnementaux et (ii) la sédimentation des bactériophages.

Afin de répondre a cet objectif, neuf campagnes de propagation ont été réalisées. Lors de chaque
campagne, I'eau de surface et le sédiment ont été collectés en six points d’échantillonnage le long
du trongon étudié. La présence en amont d’une source de pollution fécale continue (effluent de la
station d’épuration d’'Hespérange) assure un apport constant en bactériophages ARN F-spécifiques
dans le systéme hydrique. Le temps de résidence de la masse d’eau a été déterminé en fonction du
débit de la riviere de maniére a suivre précisément la propagation des bactériophages ARN F-
spécifiques d’un point a un autre lors de chaque campagne.

Dans un premier temps, la dispersion des bactériophages ARN F-spécifiques a été étudiée dans le
compartiment eau de surface. Le temps de résidence de la masse d’eau a été pris en compte lors de
chaque campagne de propagation. Les 3 km de la section étudiée ont été parcourus par la masse
d’eau en moins de 4 heures lors des campagnes réalisées en hiver et en plus de 10 heures lors des
campagnes estivales. Ces différents temps de séjour ont été considérés lors du suivi des
bactériophages ARN F-spécifiques dans la riviere ; une méme masse d’eau étant échantillonnée a
différents temps. Deux profils de propagation ont pu étre observés au cours de ces neuf campagnes
(Figure 32). Pour les campagnes ou la température de I'eau était inférieure a 8°C et le débit de la
riviere supérieur a 1,99 m3/sec, les concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux
sont restées stables tout au long de la section étudiée. A l'inverse, une décroissance des
concentrations en fonction de la distance a la source a été observée pour les campagnes ou la
température de I'eau était supérieure a 11°C et le débit de la riviere inférieur a 1,45 m3/sec. Ainsi,
outre lI'influence du débit de la riviere dans la propagation des bactériophages ARN F-spécifiques, les
résultats ont révélé une inactivation naturelle de ces particules phagiques en fonction de la
température.

Afin de caractériser plus en détail la survie in situ des bactériophages ARN F-spécifiques, 287 plages
de lyse de bactériophages infectieux, isolées des échantillons d’eau de surface des neuf campagnes
de propagation, ont été identifiés par RT-qPCR (Ogorzaly et al., 2009). L’analyse de la distribution des
bactériophages infectieux en fonction des conditions de température de I'eau et de débit a permis
de mettre en évidence une différence de survie des génogroupes des bactériophages ARN F-
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spécifiques, avec une persistance moins importante des bactériophages infectieux du génogroupe |l
comparés a ceux du génogroupe Il
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Figure 32 (A) Schématisation des six sites d’échantillonnage le long de I'Alzette et (B) mis en
évidence des deux profils de propagation des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux observés
lors de températures inférieures a 8°C et débits de la riviére supérieurs a 1,99 m3/sec (ex. campagne
5) et inversement (ex. campagne 8). Les modélisations de décroissance exponentielle sont indiquées
en trait plein noir tandis que les limites de confiance (95%) sont en pointillées.

Pour chaque campagne ou la température de I'eau dépassait les 11°C et le débit de la riviere était

inférieur & 1,45 m3/sec, la décroissance exponentielle des bactériophages ARN F-spécifiques
-kqd

infectieux a pu étre modélisée selon I’équation suivante : C4 = CyXe ,0u Co est la concentration
en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux dans la riviere a I'endroit du déversement (effluent
de la station d’épuration), Cs la concentration en bactériophages infectieux a une distance d de la
source de pollution et kq le coefficient de décroissance exponentielle de la concentration en phages
en fonction de la distance a la source de pollution. L’utilisation du temps de résidence de la masse
d’eau a permis de déterminer la décroissance des phages en fonction du temps et ainsi de la
modéliser selon I’équation suivante : C, = Cyxe et

A partir de ces modélisations, la distance (Dgo) et le temps (Tso) nécessaire a éliminer 90% de la
concentration en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux ont été déterminés. Les valeurs de Dy

et Tqo estimées variaient respectivement de 2,8 a 9,5 km et de 11 h 16 min a 37 h 45 min.

Dans un deuxiéme temps, la sédimentation des bactériophages ARN F-spécifiques comme autre voie
principale de dissémination a été évaluée afin de compléter I'analyse de la dynamique in situ des
particules virales dans le trongon étudié. La détection des bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux dans le sédiment a confirmé leur transfert de la colonne d’eau vers le fond du lit de la
riviere. Néanmoins, I'absence de décroissance significative en fonction de la distance a la source des
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bactériophages totaux appartenant au génogroupe Il, génogroupe détecté le plus abondant, n’a pas

permis de confirmer cette hypothése.

L'ensemble de ces résultats est présenté de facon plus détaillée sous la forme d'un article

scientifique publié dans le journal Food and Environmental Virology.
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Abstract The occurrence and propagation of enteric
viruses in rivers constitute a major public health issue.
However, little information is available on the in situ
transport and spread of viruses in surface water. In this
study, an original in situ experimental approach using the
residence time of the river water mass was developed to
accurately follow the propagation of F-specific RNA bac-
teriophages (FRNAPHs) along a 3-km studied river. Sur-
face water and sediment of 9 sampling campaigns were
collected and analyzed using both infectivity and RT-qPCR
assays. In parallel, some physico-chemical variables such
as flow rate, water temperature, conductivity and total
suspended solids were measured to investigate the impact
of environmental conditions on phage propagation. For
campaigns with low flow rate and high temperature, the
results highlight a decrease of infectious phage concen-
tration along the river, which was successfully modelled
according to a first-order negative exponential decay. The
monitoring of infectious FRNAPHs belonging mainly to
the genogroup 1l was confirmed with direct phage geno-
typing and total phage particle quantification. Reported
k decay coefficients according to exponential models
allowed for the determination of the actual in situ distance
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and time necessary for removing 90 % of infectious phage
particles. This present work provides a new way to assess
the true in situ viral propagation along a small river. These
findings can be highly useful in water quality and risk
assessment studies to determine the viral contamination
spread from a point contamination source to the nearest
recreational areas.

Keywords F-specific RNA bacteriophages - In situ
propagation modelling - In situ survival - Water - Sediment

Introduction

River water is often used for the production of drinking
water, irrigation or recreational areas. Therefore enteric
virus occurrence in surface water generates a sanitary risk
and remains a major public health issue (Ganesh and Lin
2013; Kern et al. 2013; Rodrigues et al. 2015). After their
discharge in surface water, viral particles can take a variety
of potential routes. Firstly, viruses spread in surface water
by advection process, which refers to transport with the
water flow rate; and their occurrence is affected by some
environmental factors (Fong and Lipp 2005; Gantzer et al.
1998). Temperature (Bertrand et al. 2012; Lee and Sobsey
2011; Ogorzaly et al. 2010) and sunlight (Fisher et al.
2011; Kohn and Nelson 2006; Wommack et al. 1996) are
among the most important stressors reducing the virus
infectivity. Secondly, virus association with suspended
solid particles leads to settling down to the riverbed sedi-
ment. Numerous data have already described the presence
of viruses in sediment (Hargreaves et al. 2013; Leroy et al.
2008; Skraber et al. 2009) and considered this compartment
as a virus reservoir (Bosch et al. 2003). In addition, a
higher persistence of viruses in sediment than in the water
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column has been reported according to a protective effect
from proteolytic enzymes or other degrading factors pre-
sent in flowing water and UV inactivation (Liew and Gerba
1980; Smith et al. 1978). Finally, a mobilization of viruses
accumulated in sediments can occur after natural or
anthropogenic disturbances. The resuspension of sediment
and subsequent release of viral particles into the water
column constitute a diffuse input on contamination (Fauvel
et al. 2016: Williamson et al. 2014). All of these envi-
ronmental factors and processes, which govern the fate and
propagation of viruses in surface water, have been rela-
tively well documented in laboratory conditions, but very
few studies have reported data on the in situ transport and
spread of viruses in river (Skraber et al. 2002). In addition,
another important point to consider in the monitoring of
enteric viruses in surface water is the variability and
diversity of interactions with surfaces and inactivation rate
observed among viruses of both similar and different
families. For example, several studies have already
demonstrated the survival divergence of F-specific RNA
bacteriophage (FRNAPH) genogroups (GGs) in water
(Muniesa et al. 2009; Yang and Griffiths 2013) as well as
their differing adsorption behavior with solid particles
(Boudaud et al. 2012; Deboosere et al. 2012; Haramoto
et al. 2015). FRNAPHs are considered good indicators to
assess viral contamination due to the nature of their gen-
ome, their size, and structure that are similar to those of
pathogenic viruses (Havelaar 1993). FRNAPHs belong to
the Leviviridae family, which is divided into two genera
and four GGs: Levivirus including GGl and GGII and Al-
lolevivirus including GGII and GGIV. FRNAPHs are
ubiquitous in aquatic environments worldwide (Haramoto
et al. 2009; Lucena et al. 2003; Ogorzaly et al. 2009) and
therefore constitute a good tool to understand the fate of
viral particles in a complex aquatic environment.

Several questions still have to be addressed to under-
stand the fate of viral particles in a complex aquatic
environment and provide useful information in the frame-
work of water management strategies. One critical question
is whether or not viruses can persist in high concentration
in the water column long enough to cause disease in
individuals in contact with polluted water. In other words,
how long and how far from a point-source contamination
can infectious viral particles travel? The Ty, of FRNAPHSs,
time necessary to remove 90 % of infectious phages in
surface water, was previously determined either via labo-
ratory tests (Bae and Schwab 2008; Brion et al. 2002: Long
and Sobsey 2004; Yang and Griffiths 2013) or in situ via
dialysis sacs to permit contact of contained phages with the
external aqueous milieu (Durdn et al. 2002: Mocé-Llivina
et al. 2005; Muniesa et al. 2009). However, no work has
currently investigated the survival of viruses, directly
observed in their natural media (i.e. viral particles from
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river, without laboratory cultivation steps) and subjected o
advection process as well as environmental stressors.

The work reported here provides an original experi-
mental approach using the residence time of the river water
mass to assess the real in situ propagation of enteric viru-
ses. The purpose of this study was to determine the in situ
dynamics of the F-specific RNA bacteriophages in a small
river by implementing this new method. Two main dis-
semination routes were investigated: (1) the phage propa-
gation in surface water controlled by environmental
variables and (2) the phage settling onto sediment.

In that context, a river stretch more than 3 km long with a
unique source of fecal contamination (the effluent of a
wastewater treatment plant) was selected as the ideal site for
studying the fate of phage particles. The F-specific RNA bac-
teriophages were detected according to three distinct methods
during nine experimental campaigns covering different sea-
sons. First, the propagation of infectious FRNAPHs was
modelled as a function of either time or distance along the
studied river stretch. Second, genotyping of 287 plaques of
infectious FRNAPHs was performed in order to characterize
the in situ survival of the distinct genogroups. Third, the
quantification of the total phage particles was investigated and
confronted with the data of the infectious phages in order to
clarify the different dissemination routes of FRNAPHs.

Materials and Methods
Study Area

The study was conducted on the Alzette River, one of the
main rivers in Luxembourg. In order to follow water mass
and viral contamination, the 3.1 km-long river study site
(Fig. 1) was selected based on the following conditions. On
one hand, the effluent of a wastewater treatment plant
(WWTP) upstream from the studied section allows for a
continuous point source of fecal pollution. The presence of
non-point sources, such as surface runoff or waterfowl are
inherently more difficult to characterize. In order to mini-
mize these sources, all samplings were performed under
stable hydro-climatological conditions. On the other hand,
the river stretch is a simple hydrographic network without
dead arms. The alternation of segments with high flow
velocity and slower velocity zones are supposed to ensure a
good mixing of water and settling areas of suspended solids.

Input Pollution Sources
Upstream River Water

Three WWTP were located upstream from the studied area
with respective capacities of 24,500, 90,000 and 95,000
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Fig. 1 Profile of the studied
river stretch. Numbers 1-6
indicate the six sampling sites.
Conductivity monitoring point
for the water residence time
establishment were located at
the sites 2, 4 and 6 and marked
out both sections with different
stream velocity

inhabitant-equivalents. The first WWTP was located 10 km
upstream and the others were located further upstream. Fecal
pollution upstream from the studied area was characterized
during the nine sampling campaigns, with the collection and
analysis of surface water at the site . An average of
1.01 £+ 0.75 x 10" (mean <+ standard deviation) most prob-
able number (MPN) per 100 ml. of Escherichia coli and
848 + 6.52 x 10 plaque forming units (PFU) per 100 mL
of infectious FRNAPHs were detected. Total phage particles
were determined and revealed the presence of 7.61 £ 2.34
% 107 genome copies (g¢) per 100 mL for GGI, 2.74 + 2.20
x 10* ge/100 mL for GGII and 7.88 + 3.82 x 107 gc/
100 mlL. for GGIIL

Hesperange Wastewater Treatment Plant
The WWTP of Hesperange constitutes the single point

source of fecal pollution of the study area. This plant was
renovated in 2006 and is composed of a primary treatment

followed by an activated sludge plant with nitrifying
moving bed biofilm reactor technology. Its maximum
capacity is 26,000 inhabitant-equivalents. Escherichia coli
and infectious FRNAPHs were detected at the outlet of the
WWTP with an average (9 campaigns) of 2.59 £ 0.98 x
10" MPN/100 mL and 8.86 + 7.62 x 10* PFU/100 mL,
respectively. Three out of four genogroups were observed
in effluents: GGI (2.68 + 3.77 x 10% ge/100 mL), GGII
(2.34 £ 0.97 x 10° ge/100 mL) and GGIII (4.03 £ 6.10
% 10* g¢/100 mL). Fecal pollution contribution of WWTP
effluent in the river stretch was assessed by the comparison
of E.coli and FRNAPH concentrations detected in surface
water between upstream (site 1) and downstream (site 2) of
the Hesperange WWTP. Concerning the input of £. coli in
the river, the WWTP did not contribute significantly
(Mann-Whitney rank sum test, p = 0.724) whereas a sta-
tistical difference was observed for infectious FRNAPHs
(Mann—-Whitney rank sum test, p = (.042). This input of
phage pollution by the WWTP effluent was particularly
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perceptible during campaigns performed at low flow rates
(Mann—Whitney rank sum test, p = 0.041) compared to
higher flow rates (Mann—Whitney rank sum test,
p = 0.400) due to a dilution effect.

Determination of Residence Time

In order to follow the water mass transiting along the river,
the conductivity was used as a natural marker at different
points of the transit sector. Three conductimeters (WTW
Multi 3420) were placed along the studied stretch in
accordance with the flow rate variation (Fig. 1). The whole
section was therefore divided into two sections: the first
one 1250 m in length with a faster flow rate (between site 2
and 4) and the second one 1620 m with a slower flow rate
(between site 4 and 6). Water conductivity was monitored
over several days with 15-min time gaps. Several sets of
measurements were performed at different water levels to
cover the variation of fow rate. Among the three con-
ductimeter locations, similar peaks of conductivity were
observed separately in time (Fig. 2a). This lag time is the
time necessary of the charged water mass to cover the
distance between each site. The knowledge of these times
to cross sections | and 2 at different water levels enables
the establishment of time residence equations for both
sections of the Alzette River (Fig. 2b).

Surface water and sediment sampling
In addition to upstream samples (site 1), stream water and

sediment samples were collected at five sampling sites
dispatched along the studied area (from site 2 to site 6)
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Fig. 2 a Water conductivity monitoring for a high water level
(156 cm at the Hesperange WWTP) for section | (between site 2 and
4) and section 2 (between site 4 and 6). b Exponential regressions
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(Fig. 1). In order to have representative samples, water and
sediment were taken in equal proportions from right bank,
left bank, and middle of the river. The surface of the riv-
erbed sediment was vacuumed with a pump system. Nine
sampling campaigns were performed during 2014 and 2015
allowing a collection of 54 water and 42 sediment samples.
Only seven out of nine campaigns (1, 2, 3, 6, 7, 8 and 9)
were sampled for sediment, when the water level was lower
than 60 cm. For each campaign, residence time of the
water mass was determined in order to respect the travel
time of water between each sampling sites (Table 3, in
appendix). Samples were transported back to the laboratory
in a refrigerated compartment before subsequent analysis.
Sediment samples were stored for 24 h at 4 °C in order to
remove excess water.

Hydrological and Physico-Chemical Data

The low rate (mals) of the Alzette River was estimated using
the rating curve. The water level data, measured at the Hes-
perange WWTP, was provided by the “Administration de la
Gestion de I'Eau”. Some factors, which can potentially affect
the propagation of infectious FRNAPHSs by either inactivating
phages or influencing their interactions with environment, were
evaluated for each water sample. Conductivity (uS/cm), water
temperature (°C), pH and oxygen (mg O+/L) were measured
with a portable probe (WTW Multi 3420). Total suspended
solids (TSS) were quantified (mg/L) thanks to surface water
filtration through glass fiber filter of 0.7 pm porosity (GF/F
Whatman™). Finally, a measure of biochemical oxygen
demand (BODs), biodegradable organic matter broken down
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ik y = 54.243 + 13530.553."0-075%
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(dark lines) of the residence time of the water body as a function of
water level (95 % confidence limits in dorted lines). Each point
represents an experimental measurement
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by aerobic microorganisms after 5 incubation days (mg O,/L.),
was determined (Oxi'T 'np@: measurement system BODs).

Escherichia coli Determination

The fecal indicator bacteria E. coli concentration was
quantified in water samples using the Colilert”-18 Quanti-
tray” 2000 system (IDEXX Laboratories) and expressed in
MPN/100 mL according to the manufacturer’s instructions.

Elution of Phages From Sediment

Twenty milliliters of pyrophosphate buffer (0.01 M) at pH
7.0 were added to 10 g of wet sediment (sediment/liquid
ratio = 0.5). The mixture was submitted to sonication
(37 kHz) on ice for 3 min and interrupted for 30 s every
minute for mixing manually the samples (Danovaro et al.
2001). Samples were then shaken at 400 rpm for 30 min at
4 °C (orbital shaker, KS 260 basic IKA'E), Supernatant was
retrieved twice after successive centrifugations at
10,000 g for 10 and 5 min, respectively. Ten 1-mL fractions
of the supernatant were used for the determination of
infectious FRNAPH concentration by plaque assay (cf.
“Detection of Infectious F-Specific RNA Bacteriophages™).
The recovery of the infectious FRNAPH elution step was
assessed on different sediment samples by spiking a known
amount of the most representative strain in sediment i.c.
BZ13 strain DL20 (FJ483839) belonging to GGII. More than
10 % of infectious viral particles were found after the elution
process with a recovery variability which could be influ-
enced by the sediment matrix (29.3 £ 16.0 %, n = 6).

Detection of Infectious F-Specific RNA
Bacteriophages

The concentration of infectious FRNAPHs was determined
using Salmonella enteric serovar Typhimuriwm  strain
WG49 and the double-agar-layer technique as described in
the [SO standard 10,705-1:2001. Nalidixic acid was added
to media for limiting the growth of the abundant bacterial
flora. Negative and positive controls (MS2 phage) were
included in all analysis. Plates were incubated overnight at
37 °C before PFU counting. FRNAPHs were enumerated
in5 x | mL for each water sample and their concentrations
were expressed in PFU/100 mL.

Plaque Isolation From Environmental Samples

From surface water samples collected along the 9 cam-
paigns, 10 well-separated phage plaques formed on agar
plates were randomly collected by micropipette aspiration
and suspended in 1 mL of phosphate-buffered saline (PBS
0.01 M, pH 7.4, Sigma- Aldrich) supplemented with 5 % of

glycerol (Ogorzaly et al. 2009). After 1 min of agitation at
30 °C (1400 rpm, Thermomixer, Eppendorf), phage iso-
lates (287 isolates) were stored at —80 °C until character-
ization by molecular tools.

Specific Detection of FRNAPH Genogroups by Real-
Time RT-PCR

Genogroup-specific  detection was carried out either
directly on river water samples or on phages isolates
obtained from the infectivity assay. In both cases, the pri-
mers/probes designed by Ogorzaly and Gantzer (2006)
were selected to identify and/or quantify the four GGs, due
to a spectral detection more adapted to track urban pollu-
tion (Hartard et al. 2015).

For river water samples, specific genogroup detection
was performed on all water samples from the campaigns
4-9 resulting in 36 analyzed samples. A first step of clar-
ification of surface water was performed (3000 g, 10 min)
before concentration of phage particles by ultracentrifu-
gation of 98 mL of water (Fauvel et al. 2016). After the
RNA extraction (NucliSENS® Magnetic Extraction kit,
BioMerieux, France), genogroup quantification was per-
formed by a two-steps RT-qPCR method (Ogorzaly and
Gantzer 2006) with some modifications (Fauvel et al.
2016). Construction of standard curves with target genomic
sequences of each GG was developed to determine RNA
genomic concentrations. A detection limit of 10 genome
copies per RT-qPCR reaction was determined for the four
GGs. A negative extraction control as well as negative and
positive RT-qPCR controls were incorporated into each
analysis. RT-gPCR inhibition was evaluated on the 36
analyzed samples by spiking a known amount of tran-
scribed GA plasmids into extracted samples.

For the genotyping of infectious FRNAPHs, the real-
time RT-PCR was directly conducted with a One-Step RT-
PCR Kit (QuantiTech Probe RT-PCR, Qiagen, France) due
to the high expected concentration of phages in one plaque
(Ogorzaly et al. 2009).

Data Modelling and Statistical Analysis

The transport and propagation of FRNAPHs along the
studied area was mathematically modeled. A first-order
negative exponential equation was selected to fit the best to
the field experiment data. The regression fit wizard was
performed by the SigmaPlot 12.5 software according to the
following equation: C, = Cye ¥, where 1 is time, k the
first-order inactivation constant, Cy is the initial concen-
tration of phages, and C, is the concentration of phages at
time t. In this formulation, all of the factors and processes
responsible for the virus dynamics are lumped into the
single k constant.
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Other statistical analyses were carried out with
XLSTAT software (Addinsoft, France). Principal compo-
nent analysis (PCA) was used to get a global overview of
the effect of environmental variables on the infectious
FRNAPH concentration in surface water, whereas Mann—
Whitney and Spearman tests were used to compare two
relate  variable correlations,

groups of data or to

respectively.
Results

Fate of Infectious F-Specific RNA Bacteriophages
in River

Propagation in water column
Nine campaigns of field experiments were carried out

between June 2014 and July 2015, each one including the
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Fig. 3 Both propagation patterns of infectious F-specific RNA
bacteriophages (FRNAPH) (a, b) and total genogroup I (e,
d}) observed along the studied river stretch according to the residence
time of the water. First-order exponential regressions are indicated by
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monitoring of the water mass in order to follow FRNAPH
propagation from a point source of fecal pollution. The
time residence of the water mass for travelling over the
river stretch evolved from one campaign to another
according to fluctuation of the water level (Table 3, in
appendix). The fate of infectious phage particles during
each field campaign was modeled using FRNAPH con-
centration data as a first-order distance- or time-dependent
decay kinetics. Two distinet patterns of FRNAPH propa-
gation were observed (Fig. 3a, b). The first one showed a
stable FRNAPH concentration all over the water course
(campaigns 4, 5 and 6) whereas the other one described an
exponential decay (campaigns 1, 2, 3, 7, 8 and 9). Among
these decay models, one (campaign 2) was slightly dif-
ferent, needing the addition of a constant in the equation in
order to fit to the data set (C, =a+ Cye ). Indeed,
infectious FRNAPH concentration from the campaign 2
presented a fast decrease between both first sites (sites 2
and 3) followed by a plateau phase along the rest of the

Campaign 7
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dark lines and 95 % confidence limits by domed lines. Phage
concentrations from upstream and downstream Hesperange wastew-
ater treatment plant are represented in white and black points,
respectively
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Table 1 Data from exponential decay models describing the propagation ol infectious FRNAPH along the studied area

Campaigns Infectious F-specific RNA bacteriophages

Data from exponential decay models according to the
distance Cy = Cpe™

Data from exponential decay models according Log, reduction”

Lo the time

C,=Che™
Cy k R’ Doy (m) Co k R’ Too (h:min)
1 1447.69 8.20E—(4 (1.996 2808.0 249.68 0.204 0.907 11:16 —(.99
2 1939.2 3E-3 0.968 ® 1939.0 1.275 0.968 % =041
3 1330.94 3.80E—-04 0.887 6059.4 1156.38 0.096 0.970 23:57 -045
4 * 0 * * * 0 ® ® 0.00
5 * 1] * * ® 0 * ® 0.03
6 * 0 b4 * * 0 * * —0.03
7 1447.69 3B5E-004 0.676 5985.4 1233.12 0.161 0716 14:18 —0.57
8 347098 2A3E-004 0.984 9479.6 3075.21 0.061 0.967 37:45 —0.31
9 170947 325E-004 0.654 7091.4 1547.00 0.082 0.541 28:05 —0.39

* Equation of campaign 2 exponential decay model was different (C, = a + Cy e ™) and did not allow for the calculation of Dy or Tyy

" Logq reduction of infectious F-specific RNA bacleriophage concentrations between site 2 and site 6

studied stretch. These fitting exponential decay models
resulted in a total of 6 validated k values allowing the
determination of Dy, (predicted distance in meter to
achieve a 1—log;, reduction of infectious FRNAPHs) and
Ty (predicted number of hour to achieve a 1-log,
reduction of infectious FRNAPHSs) under the studied con-
ditions (Table ). The decay equation obtained for the
campaign 2 did not allow for the calculation of Dy and Ty
since 70 % of infectious FRNAPH reduction was observed
between both first sites followed by a stable concentration.
For the other campaigns presenting an exponential decay of
phages, the estimated values of Dy, and Ty, varied with
ranges from 2.8 to 95 km and from 11 h 16 to 37 h
45 min, respectively (Table 1).

Occurrence in Sediment

All of the 42 fresh sediment samples were positive for the
presence of infectious FRNAPHs. No propagation pattern
was observed along the studied area with a random varia-
tion of phage concentrations from one site to another
(Fig. 6, in appendix). Indeed, an important dispersion
occurred among  all  samples  with an  average of
96.8 £ 125.1 PFU/g of dry sediment and a minimum and
maximum concentration of 0.7 PFU/g and 495.6 PFU/g,
respectively.

Fate of Total Phage Particles in Surface Water

In addition to the monitoring of the infectious FRNAPHs,
analysis of each FRNAPH GG was independently con-
ducted with the RT-qPCR system developed by Ogorzaly
and Gantzer (2006). All samples were inhibited at less than

20 % excepted for samples of the campaign 4 with
58 & 6 % of inhibition. Among the four GGs, GGIl was
noted to be the most abundant in the 36 river water samples
with 100 % of detection and a range from 4.7 x 10” to 6.3
x 10" ge/100 mL. Other GGs were not systematically
detected with 33.3, 44.4 and 88.8 % of samples under the
detection limit for GGI, GGIII and GGIV, respectively.
The GGI (from 9.3 x 10% to 6.1 x 10* ge/100 mL) was
observed more often than GGIII (from 3.2 x 10 to 1.7
10* ge/100 mL) and GGIV (from 3.1 x 107 to 6.2 x 107
g¢/100 mL). Concentration variation among water samples
can be due to the variation of GG discharges at the outlet of
the Hesperange WWTP. The propagation modelling for
GG, GG and GGIV was precluded due to their low level
of detection. However, for GGII, two distinct patterns of
propagation were observed (Fig. 3c, d). For the campaigns
4, 5, 6 and 8, a weak random variation of GGII concen-
trations from one site to another occurred inducing a failure
of the decay modelling, whereas an exponential decrease
was observed along the studied area for both others cam-
paigns (7 and 9). Both k values obtained (k = 0.080,
R* = 0.886 and k = 0.015, R = 0.626 for campaigns 7
and 9, respectively) were lower than those calculated for
the infectious FRNAPHs. From these results, the GGII total
phage particles seem to be less affected by environmental
stressors or settling process than infectious FRNAPHs.

Effect of Environmental Factors on Infectious
FRNAPHSs

The effects of flow rate, conductivity, pH, water tempera-
ture, oxygen, TSS and BODs on the infectious FRNAPH
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Variables (axis F1 x F2: 79.25%)
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Fig. 4 Principal component analysis of the physico-chemical and
microbiological parameters measured on water samples collected
from site 2 to 6 during the 9 campaigns (n = 45). 755 total suspended
solids; Temp water temperature; FRNAPH F-specific RNA
bacteriophages

concentrations in river water were investigated. Water
temperature (directly measured) and microbial activity
(assessed with measurements of oxygen and BODs) can
influence the survival of infectious FRNAPHs; whereas
chemical composition (assessed with oxygen, pH and
conductivity measurements) or presence of organic matter
(assessed with BODs) can take part into the attachment of
phage particles to TSS.

Conductivity, pH, oxygen and BOD; were stable over
the 9 campaigns. The chemical composition of surface
water and the presence of organic matter do not seem
associated with the variability of microbiological mea-
surements (infections FRNAPHs and E. coli). On the

contrary, flow rate, water temperature and TSS varied
(Fig. 7, in appendix). The relationships between these latter
parameters, E. coli and infectious FRNAPHs were studied
by PCA (Fig. 4). More than 79.25 % of the total infor-
mation in the data can be explained with this PCA (PC1
61.39 %, PC2 17.86 %) and all of the variables considered
are well represented with respect to the correlation circle.
Table 2 presents the correlation matrix between all variable
parameters. First, inability of fecal indicator bacteria to
assess viral contamination in aquatic environment was
shown by the absence of correlation between E. coli and
infectious FRNAPHs (Spearman correlation  test,
r = 0.286, p = 0.057). Then, correlations were observed
between infectious phages and other variables.

On one hand, total suspended solid was weakly posi-
tively correlated with infectious FRNAPHs (r = 0.394,
p = 0.008). If phage particles are attached to TSS, they
should present the same dynamic along the river stretch. A
comparison of TSS and infectious FRNAPHs between the
beginning (site 2) and the end (site 6) of the studied river
section highlighted a different dynamic of each suspended
particles. Whatever the external conditions, TSS concen-
trations along the studied river remained stable with a low
range of log,o reduction (from 0.12 to —().22) between sites
2 and 6. Whereas propagation of infectious FRNAPHs
varied depending on the external conditions with a high
range of log,, reduction (from 0.03 to —0.99).

On the other hand, infectious phages were more sig-
nificantly positively correlated with flow rate (r = 0.698,
p <0.0001) and negatively with water temperature
(r = —0.678, p < 0.0001) (Table 1). In addition, important
variations of flow rate and water temperature were mea-
sured during the 9 campaigns (from 0.53 to 4.16 m¥/s and
from 3.7 to 20.3 °C, respectively). According to these
results and both different infectious FRNAPH patterns (cf.
“Propagation in Water Column™), “high flow—low tem-
perature” (campaigns 4, 5 and 6 where flow rate was higher
than 1.99 m?s and water temperature lower than 8 °C) and

Table 2 Correlation matrix

: Variables Temperare  TSS E eoli Infectious FRNAPHs  Flow rate
(Spearman correlation
coefficient and p values) Temperature 1
TSS —0.433 1
p=0.003
E. coli —0.321 0.444 1
p = 0.032 p = 0.002
Infectious FRNAPHs ~ —0.678 0.394 0.286 1
p < 0.0001 p = 0.008 p = 0.057
Flow rate -0.822 0.602 0.346 0.698 1
p < 0.0001 p=<00001 p=0020 p<0.0001

TSS total suspended solids; FRNAPHs F-specilic RNA bacleriophages
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Fig. 5 Distribution of the four
genogroups (GG) of infectious
F-specific RNA bacteriophages
in surface water according (o
environmental conditions. nd
Not detected with selected
primers (Ogorzaly and Gantzer
20006)

GGl

"high flow - low temperature"
conditions (n=120)

“low flow-high temperature” (campaigns 1, 2, 3, 7, 8 and
9 where flow rate was lower than 1.45 m%s and water
temperature higher than 11 °C) conditions seem to have an
effect on phage dynamic in the river.

Impact of Environmental Conditions on Infectious
F-Specific RNA Bacteriophage Genogroup
Repartition

Genogroup-specific detection carried out on 287 isolates
showed different GG distributions according to environ-
mental conditions (Fig. 5). Out of the 120 plaques isolated
from “high flow—low temperature™ conditions. 28 % were
identified as belonging to GGIL, 17 % to GGIII and 2 % to
GGI. The distribution was different for “low flow—high
temperature” conditions with a more important proportion
of GGII (46 %) and less GGIII detected (4 %). In both
cases, the proportion of not detected samples (53 and 47 %
for both respective conditions) can be assimilated to a non-
urban pollution depending on the choice of primers/probes
(Hartard et al. 2015). Nevertheless, the affiliation to the
Leviviridae family of 108 out of 142 non detected isolates
was examined with a RNase test (ISO 10705-1). The
addition of the RNase enzyme allows distinguishing
FRNAPHs and  F-specific DNA  bacteriophages
(FDNAPHS) (Inoviridae family). Each isolate suspension
spotted onto plates containing Salmonella ryphimurium
strain WG49, which were not able to develop in presence
of RNase activity, was confirmed to be FRNAPHs. Among
the isolates tested with RNase, 70 % of them were con-
firmed to be FRNAPHs, 22 9% were FDNAPHs and 8 % of

plaques were not developed with or without nucleases.

GGl
3%

GGlll
4%

"low flow - high temperature"
conditions (n=167)

Discussion

The objective of this study was to determine the in situ
dynamics of F-specific RNA bacteriophages in a small
river. To this purpose, an original experimental approach
considering the residence time of the river water mass was
applied along five sampling sites on the Alzette River.
F-specific RNA bacteriophages were screened in surface
waler and sediment along nine sampling campaigns. Two
principal dissemination routes were considered: (1) the
spread of FRNAPHs in surface water controlled by envi-
ronmental variables and (2) the settling onto sediment.
The transport of suspended particles related to water
flow was the first way to consider in the phages’ propa-
cation. Infectious FRNAPHs were detected in the Alzette
River with concentrations ranging from 1.5 to 3.5 logg
PFU/100 mL, which was comparable to the results of
previous studies (Lucena et al. 2003; Ogorzaly et al. 2009;
Skraber et al. 2009). The analysis of all data collected from
the nine campaigns emphasized that the variability of
infectious FRNAPH concentrations was significantly cor-
related to flow rate and water temperature. For campaigns
with high flow rates and low temperatures, the concentra-
tion of infectious FRNAPHs globally remained stable,
whereas for campaigns with lower flow rates and higher
temperatures, phage concentrations were lower and
decreased along the river. The increase of flow rate is often
associated with an increase of phages in surface water, due
to the capability of the higher velocity to resuspend riv-
erbed sediments (Fauvel et al. 2016), whereas an increase
of water temperature is often associated with inactivation
of infectious phages in surface water (Bae and Schwab
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2008; Yang and Griffiths 2013). Therefore, in addition to
the propagation of infectious FRNAPHs in surface water
by advection processes, results reveal a natural inactivation
of bacteriophages related to water temperature. The impact
of the seasonal temperature (summer vs winter) on the
survival of infectious FRNAPHs was previously shown
(Duridn et al. 2002; Hata et al. 2016). In order to charac-
terize the in situ survival of the distinct genogroups of
infectious FRNAPHs, genotyping of 287 individual infec-
tious phage plaques was carried out. The distribution of
GGII and GGIII differed according to flow rate and water
temperature conditions. Infectious FRNAPHs belonging to
GGIII were detected in lower proportion during “low flow—
high temperature”™ than during “high flow—low tempera-
ture” in favor of GGII. The greater survival at high tem-
perature of GGII compared to GGIII was previously
reported (Long and Sobsey 2004). This view confirms
previous observations regarding the differential persistence
of FRNAPH GG in surface water (Muniesa et al. 2009;
Schaper et al. 2002). Furthermore, the occurrence of
infectious FRNAPHs belonging especially to GGII and
GGIII highlight the anthropogenic pressure on the studied
area. Indeed, FRNAPHs are often proposed as tracers to
distinguish human (GGII and GGIII) from non-human
(GGl and GGIV) fecal contamination sources (Lee et al.
2009, 2011). This predominance of an urban pollution in
the Alzette River stretch is also confirmed by the abun-
dance of total phage particles GGII directly quantified in
water samples by RT-qPCR. Thus, the in situ propagation
of infectious FRNAPHSs in the studied river stretch mainly
describes the behavior of infectious GGII phages.

As far as campaigns with low flow rate and high
temperature are concerned, the transport of infectious
FRNAPHSs was successfully modeled according to a first-
order exponential decay. This approach was already
chosen by other authors as the best way to explain the
dynamic of a microbial population in a small river
(Beaudeau et al. 2001). Reported decay coefficients,
k values, varied from 0.082 to 0.204 with the highest
value of 1.275 for campaign 2. This single k-coefficient
lumped together environmental stressors and processes
responsible for infectious FRNAPH dynamics (Jamieson
et al. 2004). The precedent described results highlighted
the effect of flow rate and water temperature on the
variability of infectious FRNAPHs. However, the k val-
ues obtained from models were not significantly corre-
lated to temperature solely (Mann-Whitney rank sum
test, p = 0.059) or flow rate solely (Mann-Whitney rank
sum test, p = (.005). Considering the &k values, the
monitoring of in situ phage propagation underlined that
despite the predominance of environmental stressors such
as water temperature and flow rate, the combination of all
environmental factors explain the phage dynamics. The
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intricacy of the environmental factor association was
previously demonstrated. For example, Kutz and Gerba
(1988) showed the different inactivating effect of the
same temperature conditions on an enteric virus accord-
ing to the type of water (tap water, polluted or unpolluted
river water, etc.). This outcome underlined the combined
impact of temperature and water chemical components on
virus survival. The experimental approach developed in
the present study therefore constitutes an interesting tool
to assess the in situ survival of FRNAPHSs in a river by
taking into account the complexity of numerous envi-
ronmental factors.

From exponential decay models of
FRNAPHs, corresponding Ty values were estimated to be
ranging between 11 and 38 h in the studied river stretch.
These values of Ty, estimated for a majority of infectious
phages belonging to GGII, are globally lower than in other
studies. Indeed, for strains belonging to GGII, Brion et al.
(2002) and Yang and Griffiths (2013) have determined, in
laboratory experiments, Ty, values of 1.5 days to 4 days at
25 °C, respectively. Muniesa et al. (2009) have meanwhile
shown through the use of dialysis bags a Ty, of about
3 days for GGII phages in river water at 20 °C. The dif-
ferent characterization of the survival time of infectious
FRNAPHs in these previous studies, either through labo-
ratory tests or through the use of dialysis bags, compared to
this work, can explained shorter Ty, estimates of infectious
FRNAPHSs. This present work provides the first investiga-
tion on the real in situ survival of viruses, directly origi-
nating from the river and subjected to the combination of
flow rate and environmental stressors.

In order to further enhance the determination of the
in situ dynamics of FRNAPHs in the river, the settling of
infectious FRNAPHs to sediment was the other main
investigated dissemination route. The presence of infec-
tious FRNAPHs in the sediment compartment confirms
the settling of phage particles from surface water towards
the sediment. However, no propagation pattern was
observed in sediment samples along the studied area,
phage concentrations varying randomly from one site to
another. In the surface water compartment, a decrease of
phage concentration from the pollution point source
(WWTP) took place under “low flow—high temperature™
conditions. In addition to infectious phage inactivation,
the settling to sediment could also explain this reduction.
In order to test this hypothesis, the monitoring of total
phage particles was carried out in the surface water
compartment. If only inactivation is responsible for the
reduction of infectious FRNAPHs along the river, total
phage particles (estimated by viral RNA quantification)
have to remain stable in the water column. Whereas, if
phage reduction is mainly due to the settling to sediment,
a reduction of total phage particles would also be
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observed. In this study, only the propagation of total
phage particles belonging to GGII could be determined
along the river stretch. The modelling for GGI, GGIII and
GGIV was precluded due to their low level of detection.
No significant decrease of FRNAPH GGII was observed
under “low flow-high temperature™ conditions with a
weak random variation from one sampling site to another.
Exceptions occurred for campaigns 7 and 9 with a weak
decrease of total GGIl phages. Nevertheless, this slight
reduction of the total GGII phage particles compared to
infectious FRNPAHSs for these same campaigns did not
permit confirming the settlement of phage particles.
These results confirm on one hand the longer persistence
of viral genomes compared to the infectious status of the
corresponding virus (Bertrand et al. 2012; Gassilloud
et al. 2003) and on the other hand the low impact of
sedimentation. Finally, the stability of TSS concentra-
tions disproves also the hypothesis of sedimentation as
being significantly responsible for the decrease of
FRNAPHs throughout the course of the river stretch.
These last results highlighted the slow rate of the sus-
pended particles sedimentation process, potentially
undetectable in the time scale covered by the water mass
transit along the studied sites.

To conclude, the innovative use of the residence time
of the water mass enabled an accurate study of the in situ
dynamics of FRNAPHs in a small river. First, the
detection of FRNAPHs in three different ways allowed
characterizing the main dissemination routes of the viral
particles. The inactivation of infectious FRNAPHs was
the major process of the in situ viral particle decrease
along the river stretch whereas the settling onto sediment
does not seem significantly responsible. It will be inter-
esting to study the in situ dynamic of FRNAPHs in a
longer section than the one selected here in order to
overview both the propagation of viral particles in surface

water and their transfer to sediment. Secondly, in addition
to the determination of the real in situ survival rate of
infectious phages (Typ), this original phage monitoring
described here allowed the estimation of the distance
necessary to remove 90 % of infectious FRNAPHs (Dyy).
In the studied river stretch, Dy, values were estimated to
be ranging from 2.8 km up to 9.5 km. In the literature, no
data is currently available to compare these Dgg values
since this is the first time that the in situ transport of a
viral pollution is investigated. Since FRNAPHs can be
considered as adequate model organisms for enteric
viruses (Havelaar et al. 1993), these Dy, values could be
interesting data to complete risk assessment models. This
new method of viral propagation monitoring can therefore
be very useful in water quality and risk assessment
studies for determining the spread of viral pollution from
a4 point contamination source to the nearest recreational
areas.
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See Figs. 6 and 7 and Table 3.
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Table 3 Time residence of the waler mass and stream velocity for sections | and 2 of the studied river during the 9 campaigns

Number of sampling Date Water level Time residence Stream velocity Time residence Stream velocity
campaign (cm) section 1 (min) section 1 (m/fs) section 2 (min) section 2 (m/fs)
1 06/24/2014 42 183 0.11 634 0.04
2 01/07/2014 42 183 0.11 634 0.04
3 07/16/2014 44 166 0.12 553 0.05
4 01/14/2015 75 51 0.41 103 0.26
5 02/12/2015 71 57 0.36 120 0.22
6 03/17/2105 58 89 0.23 229 0.12
7 0412172105 53 109 0.19 308 0.09
8 06/03/2015 45 158 0.13 517 0.06
9 07/14/72015 43 174 0.12 592 005
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En résumé, ces résultats nous ont permis de réaliser une étude précise de la propagation in situ des
bactériophages ARN F-spécifiques dans I’Alzette dans des conditions hydro-climatologiques stables.
Les suivis des bactériophages infectieux et totaux le long de la section étudiée ont permis de
caractériser la principale voie de dissémination empruntée par les particules virales. De plus,
I'utilisation du temps de résidence de la masse d’eau a permis, pour la premiére fois, de donner des
indications réelles de la survie in situ, en temps et en distance, des bactériophages infectieux dans
une riviere. Ces résultats, ainsi que la méthode utilisée pour les obtenir, peuvent s’avérer tres utiles
pour estimer la qualité microbiologique de I’eau et évaluer les risques pour la santé humaine. Dans la
continuité de cette étude, il est a présent intéressant d’examiner le comportement in situ des
bactériophages ARN F-spécifiques dans I’Alzette dans des conditions hydro-climatologiques instables.
La perturbation du systéeme hydrique suite a de fortes intempéries aura-t-elle un impact sur la
dynamique des bactériophages dans la riviére ?
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Influence des événements hydro-climatologiques

Les événements pluvieux, de plus en plus fréquents suite aux changements climatiques récents, ont
un impact direct sur la qualité de I'eau et par conséquent sur la santé humaine (Hofstra, 2011). En
effet, beaucoup d’études mettent en évidence un lien temporel entre les crues et les épidémies
d’origine hydrique (Bruggink and Marshall, 2010; Nichols et al., 2009). Lors de fortes intempéries,
une augmentation de la charge microbienne dans les eaux de surface a été observée (Kistemann et
al., 2002; Sidhu et al., 2012). Diverses origines peuvent expliquer cet apport tels la saturation des
réseaux d’égouts unitaires et des stations d’épurations (Rodriguez et al., 2012) ou le lessivage des
surfaces agricoles (fumier, champs d’élevage) (Crowther et al., 2002). La remise en suspension du
sédiment est également suspectée dans |'apport de microorganismes (Mwanamoki et al., 2014).
Pour mieux comprendre l'influence des événements pluvieux sur l'augmentation de la charge
microbienne dans les eaux de surface, de nombreuses études ont étudiées la dynamique des
bactéries pendant des crues (McDonald and Kay, 1981; Staley et al., 2012; Tiefenthaler et al., 2011).
Néanmoins, peu d’études ont examinées I'impact des fortes intempéries sur la charge virale. Une
augmentation du génome de virus entériques, tels que les adénovirus humains et les norovirus, a
été observée (Ngaosuwankul et al., 2013; Phanuwan et al., 2006) mais, a notre connaissance, aucune
étude n’avait encore intégrée le suivi temporel du caractére infectieux des virus lors de crues.

L'objectif principal de cette étude est donc d’analyser la dynamique des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux et totaux (génome) dans les eaux de surface de I'Alzette lors d’événements
pluvieux. Trois aspects ont été étudiées : (i) la variation temporelle du flux de bactériophages ARN F-
spécifiques dans la rivieére au cours d’un événement pluvieux, (ii) les diverses origines responsables
de I'apport de la pollution phagique et (iii) les nouvelles données pour I'évaluation des risques en
santé humaine.

Afin de répondre a ces objectifs, deux crues ont été analysées : la premiere en juillet 2014 et la
seconde en novembre 2014. Un litre d’eau de surface a été collecté toutes les heures pendant la
durée entiére des deux crues en amont et en aval de la station d’épuration d’Hespérange par
I'intermédiaire d’échantillonneurs automatiques. Une originalité de cette étude est |'analyse des
données en bactériophages ARN F-spécifiques en flux (UFP ou cg/sec) et non en concentration (UFP
ou cg/100 mL), ce qui permet d’intégrer les variations de débit d’eau responsables de la dilution des
concentrations virales. L'ensemble des résultats obtenus est présenté sous forme d’un article
scientifique publié dans le journal Water Research.

Dans l'article ci-joint, seuls les résultats obtenus en amont de la station d’épuration d’'Hespérange
ont été présentés. En effet, la station d’épuration d’Hespérange contribue, dans une certaine
mesure, a I'apport de bactériophages ARN F-spécifiques pendant la crue d’'été (test de Wilcoxon,
p<0,001) mais pas significativement pendant la crue d’automne (test de Wilcoxon, p = 1,0) en raison
de I'importante augmentation du débit dans la riviere. Peu de différences sont observables entre les
échantillons collectés en amont ou en aval de la station d’épuration (Figure 33). Néanmoins, afin de
présenter la globalité des résultats obtenus au cours de cette étude, les points forts de l'article
seront exposés cette fois-ci a I'aide des résultats obtenus en aval de la station d’épuration.
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La premiere étape du travail a été d’étudier I'impact de deux événements de crue sur la dynamique
des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux. Des augmentations de flux de 2,7 et 2,0 logio en
phages infectieux ont respectivement été observées lors des crues estivale et automnale (Figure 33).
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Figure 33 Flux des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux en amont (®) et en aval (O) de la
station d’épuration d’'Hespérange durant deux événements de crue (A) en été et (B) en automne.

En hydrologie, I'origine et le transport des particules en suspension dans |'eau de surface, lors des
évenements de crue, sont caractérisés par I'analyse des hystéréses obtenues suite a la mise en
relation de la turbidité (ou matiére en suspension) et du débit de la riviere (Williams, 1989). Les
bactériophages ARN F-spécifiques infectieux étant considérés comme colloides dans le milieu
hydrique, cette méme approche a donc été appliquée pour comprendre I'origine de I'augmentation
de la charge virale dans la riviere (Figure 34). De cette analyse, deux vagues de bactériophages ARN
F-spécifiques infectieux ont été mis en évidence. Une premiére augmentation du flux de phages a
été observée respectivement a 8 h et 20 h pour la crue estivale et automnale ; puis une deuxiéme
augmentation a été constatée a 16 h et 35 h, respectivement. Selon I'analyse hydrologique des
hystéreses, la premiere augmentation du flux de bactériophages ARN F-spécifiques infectieux serait
issue de la remise en suspension du sédiment accumulé au fond du lit de la riviere, tandis que la
deuxiéme vague serait principalement due au lessivage des surfaces et/ou a la saturation des

stations d’épurations.

-90-



Influence des événements hydro-climatologiques

500 500

A) B)
400 | 400
=] 5
= 300 { Z 300 1
2 | P
b= | 5
S 200 { i 5200
3 "‘.' =
[ [ v/
W
100 1 100
0 T T T T 0 T T T T
0 1 2 3 4 5 6 7 8 0 5 10 15 20 25
Débit de la riviere (m?’/sec] Debit de la riviere [m3/sec]
10° 10°
o _ " 1D)
E £
o =
1044 . S 10* 5
-~ -~
a. o.
o (4. A
2 = f
= 3 "
] 10° 4 2 108 4
B g
E £
T 10%4 T 0
< <
= F4
o [+
w [
10t T T T T T T T 10! T T T T
0 1 2 3 4 5 6 7 8 0 5 10 15 20 25
Débit de la riviere [m?’/sec) Débit de la riviere [mslsec)

Figure 34 Hystéréses obtenues suite a la mise en relation de la turbidité (A,B) ou des bactériophages
ARN F-spécifiques (C,D) avec le débit de la riviere en aval de la station d’épuration d’Hespérange
durant la crue d’été (A,C) et d’automne (B,D).

La seconde étape du travail s’est intéressée a la distribution des génogroupes de bactériophages
ARN F-spécifiques. L'analyse du ratio des phages appartenant au génogroupe |l par rapport a ceux
appartenant au génogroupe | a permis de caractériser I'origine de la pollution fécale. Un décalage
entre 'augmentation du flux du génogroupe | et celui du génogroupe Il a été mis en évidence dans la
publication. L’augmentation du génogroupe Il en parallele de la turbidité concorde avec I’hypothése
d’une premiere vague de pollution virale suite a la remise en suspension du sédiment (confirmer par
la présence de génogroupe Il dans le sédiment, cf chapitre 5). L'augmentation plus tardive du
génogroupe | coincide avec I'arrivée de la deuxieéme vague de pollution virale potentiellement due
au débordement des stations d’épurations et/ou au lessivage des surfaces. La présence de
bactériophages appartenant au génogroupe | dans les feces animaux tel le bétail ou les animaux
domestiques appuie cette hypothese (Schaper et al., 2002b). La méme analyse peut étre faite pour
les résultats obtenus en aval de la station d’épuration a I'exception de la remise en suspension du
génogroupe Il lors de la crue d’été (Figure 35). Cette absence d’augmentation du ratio génogroupe Il
par rapport au génogroupe | peut étre due aux fortes pluies antécédentes (20,8 mm dans les 10
jours précédents la crue) qui auraient provoqué une premiére remise en suspension du sédiment et
donc des bactériophages du génogroupe Il avant la crue.
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Figure 35 Histogramme présentant les variations de ratio des bactériophages ARN F-spécifiques
totaux du génogroupe Il par rapport a ceux du génogorupe | durant deux événements de crue en été
(A) et en automne (B) en aval de la station d’épuration d’Hespérange. La turbidité (trait plein noir)
est également indiquée. Le ratio génogroupe |l par rapport au génogroupe | avant I'événement de
crue est tracé en pointillés bleus tandis que les bulles de couleurs renseignent sur les augmentations
successives de génogroupe | et génogroupe Il.

Enfin, dans une derniére partie, I'apport de bactériophages ARN F-spécifiques infectieux pendant les
événements de crue a été évalué. Les bactériophages totaux appartenant au génogroupe Il sont les
plus abondants et représentent la majorité des phages infectieux et inactivés (ou ARN libres)
présents dans la zone d’étude. L’analyse du ratio de ces bactériophages totaux par rapport aux
bactériophages ARN F-spécifiques infectieux a permis de déterminer I'apport des phages non-
infectieux par rapport aux infectieux (Figure 36). Une importante contribution des bactériophages
infectieux a été observée au moment du pic de crue mais aussi apres I'épisode de crue. Malgré la
remise a niveau du débit de la riviere post-crue, le flux en bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux est resté élevé. Ces résultats apportent de nouvelles informations pour I'évaluation des
risques pour la santé humaine lors des événements de crue.
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Figure 36 Histogramme présentant les variations de ratio des bactériophages ARN F-spécifiques
totaux appartenant au génogroupe Il par rapport aux phages infectieux durant deux événements de
crue en été (A) et en automne (B) en aval de la station d’épuration d’Hespérange. Le flux des
bactériophages ARN F-spécifiques infectieux (O) en aval de la station est également indiqué.
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ABSTRACT

Heavy rainfall events were previously reported to bring large amounts of microorganisms in surface
water, including viruses. However, little information is available on the origin and transport of viral
particles in water during such rain events. In this study, an integrative approach combining microbio-
logical and hydrological measurements was investigated to appreciate the dynamics and origins of F-
specific RNA bacteriophage fluxes during two distinct rainfall-runoff events. A high frequency sampling
(automatic sampler) was set up to monitor the F-specific RNA bacteriophages fluxes at a fine tempaoral
scale during the whole course of the rainfall-runoff events. A total of 276 rainfall-runoff samples were
collected and analysed using both infectivity and RT-qPCR assays. The results highlight an increase of 2.5
logyp and 1.8 logyg of infectious F-specific RNA bacteriophage fluxes in parallel of an increase of the water
flow levels for both events. Faecal pollution was characterised as being mainly from anthropic origin with
a significant flux of phage particles belonging to the genogroup 1L At the temporal scale, two successive
distinct waves of phage pollution were established and identified through the hydrological measure-
ments. The first arrival of phages in the water column was likely to be linked to the resuspension of
riverbed sediments that was responsible for a high input of genogroup Il Surface runoff contributed
further to the second input of phages, and more particularly of genogroup I. In addition, an important
contribution of infectious phage particles has been highlighted. These findings imply the existence of
a close relationship between the risk for human health and the viral contamination of flood water.
© 2016 Luxembourg institute of Science and Technology. Published by Elsevier Ltd. This is an open access
article under the CC BY-NC-ND license (http://creativecommons.org/licenses/by-nc-nd/4.0/).

1. Introduction

wastewater treatment plants in surface water (Rodriguez et al,
2012a), failure of septic tanks in rural areas (Panasiuk et al,

Surface waters can be contaminated by many pathogens (bac-
teria, viruses and protozoa) responsible for gastrointestinal dis-
eases (Bosch, 2007; Ramirez-Castillo et al., 2015). The presence of
enteric pathogens in surface water is due to faecal contamination,
which can come from various sources. The discharge of inade-
quately treated wastewater is the most commen source of patho-
gens in aquatic environments (Dungeni et al,, 2010; Teklehaimanot
et al., 2015), Others inputs of faecal pollution appear, particularly
during heavy rainfall events. The direct discharge of overflow of

* Corresponding author.
E-mail address: leslie.ogorzaly@hst.lu (L. Ogorzaly).

hitp:f/dx.doiorg/ 101016/ watres. 2016.02.057

2015), washing out of faecal deposits from domestic or wild ani-
mals, breeding activities and agricultural use of manure (Crowther
et al., 2002; Doran and Linn, 1979) are possible significant sources
of faecal contamination during rainfall-runoff events. Throughout
these particular hydrological events, resuspension of riverbed
sediment is also suspected to release microorganisms in the water
column (Mwanamoki et al., 2014),

With potential climate change and the increase of extreme
rainfall events, water quality and its impact on human health are
today important issues (Carlton et al., 2014; Hofstra, 2011; Hunter,
2003). Implication of specific microbial pathogens in waterborne
disease outbreaks was demonstrated in a comprehensive review
compiling 93 studies. The analysis of this data showed that bacteria

0043-1354/© 2016 Luxembourg institute of Science and Technology. Published by Elsevier Ltd. This is an open access article under the CC BY-NC-ND license (htip:/

creativecommons.orgflicenses/by-ne-nd4.0/).
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were the most commonly found causative pathogens (89.1%) in
comparison with viruses (25.7%), or protozoa (21.6%) (Cann et al.,
2012). In the same way, the correlation between hydrological pa-
rameters and outbreak occurrences were demonstrated in some
other works (Curriero et al.,, 2001; Nichols et al., 2009). For instance,
a relationship between occurrence of gastroenteritis outbreak
associated with norovirus (1018 viral gastroenteritis for the period
2002-2007) and rainfall was confirmed through statistical pro-
cedures in an Australian study (Bruggink and Marshall, 2010).

Numerous data in the literature highlighted the increase of
faecal bacteria concentration in surface water during rainfall events
and explored its probable origins (McDonald and Kay, 1981; Sidhu
etal, 2012; Staley et al,, 2012; Tiefenthaler et al., 2011). The flushing
of old bacteria stores in river sediment at the onset of the flood
followed by the arrival of the overflow of combined sewer systems
in river water were two probable arigins (Chu et al,, 2011). In order
to determine the origins of this higher bacteria concentration in
water, the relationship between bacteria and total suspended solids
(TSS) was often investigated (Chen and Chang, 2014; McCarthy
et al, 2012). The measurement of the TSS concentration in water
is commonly used as a proxy to assess the water quality and wet-
weather pollution (Rossi et al, 2005). The spatial distribution of
catchment sediment sources was also explored using a hysteresis
approach to study the relationship between concentration of sus-
pended solids (measured by TSS or turbidity) and water discharge
(Williams, 1989). This information tends to give insights into the
origins and transport of sediment. A positive correlation between
faecal indicator bacteria and suspended material could result from
the resuspension of streambed sediment or erosion of soils trans-
ported to the stream (Tiefenthaler et al, 2011). The interaction
between sediment and water column compartments was recently
taken into account to develop a new modelling approach to predict
bacterial concentrations in rivers (Chimire and Deng, 2013).

In comparison with data available on faecal bacteria, few studies
investigated the impact of rainfall events on the viral load in surface
water. Even though it has been largely documented that viral parti-
cles have a different behaviour or survival compared to bacteria
(Keswick et al., 1984; Nasser et al,, 1993). A higher genome contam-
ination of enteric pathogen viruses, such as human adenovirus,
norovirus or enterovirus, were observed during floods using molec-
ular tools (Corsi et al,, 2014; Ngaosuwankul et al., 2013; Phanuwan
et al, 2006), Nevertheless, no information on their infectivity was
available, precluding the assessment of a potential risk of enteric viral
infections. Indeed viral genome has a higher persistence compared to
infectivity (Gassilloud et al., 2003; Ogorzaly et al., 2010). Hata et al.
(2014) drew attention to the reliability of molecular detection steps
that can be affected by the complexity of water components during
rainfall events. Appropriate indicators of pathogenic viruses, such as
F-specific RNA bacteriophages (FRNAPH), detected and quantified by
both molecular and infectious tools, were significantly more
concentrated during storm events than in baseflow conditions (Cole
et al, 2003). FRNAPH are ubiquitous in aquatic environments
worldwide, with average concentrations ranging from 1 to 5 logip
plaque-forming units (PFU)/ml in raw sewage (Contreras-Coll et al.,
2002; Lucena et al,, 2003; Ogorzaly and Gantzer, 2006) and 1 to 3
logip PFU/ml in river water (Haramoto et al., 2009; Lucena et al,,
2003; Ogorzaly et al, 2009), FRNAPH belong to the Leviviridae fam-
ily and are divided into two genus Levivirus and Allolevivirus. Each
genus is divided into two genogroups (genogroups | and 1 for Levi-
virus and genogroups lll and IV for Allolevivirus). According to
numerous studies performed so far, FRNAPH of genogroups 11 and 111
are generally linked with a human associated-contamination,
whereas those of genogroups | and IV are mainly derived from ani-
mal associated-contamination (Haramoto etal,, 2009; Lee et al,, 2011,
2009), They may be included as candidates for tracking the origin of

faecal pollution. However, this distribution of phage genogroups is
not absolute with detection of genogroup | in urban wastewater
(Haramoto et al.,, 2015; Hartard et al., 2015). Furthermore, infectious
units from genogroups | and I are described as more resistant in
environment than ones from genogroups Hl and IV, which can
potentially biased the original genogroup distribution (Muniesa et al,
2009). These phages and most of the human enteric viruses share
similar physical characteristics such as the size, nature of genome and
the shape. They are thus proposed as models to predict the presence
of pathogenic viruses in surface water (Havelaar et al, 1993; Jofre,
2007). In addition, their ease of detection and their higher presence
in surface water compared to enteric viruses allow the performance
of a fine-scale analysis of viral pollution in the environment.

The work reported here aims to provide original information on
occurrence and transport of FRNAPH during a rainfall-runoff event
by exploring the relationship between phage dynamics and hy-
drological parameters. Specifically, the main objectives are (i) to
parameterise the hydrographs in order to analyse the level and the
dynamics of phage fluxes during rainfall-runoff events (rising and
falling limbs), (ii) to investigate the possible origins of phage
pollution wave arrivals in an aquatic environment and (iii) to give
new data for risk assessment by detection of infectious phage
particles during rainfall-runoff events.

For this study, surface water was sampled from the Alzette River,
located in the south of Luxembourg, downstream and upstream
from a wastewater treatment plant. The effect of rainfall on water
quality was estimated by infectious FRNAPH enumeration and
molecular biology tools.

2. Materials and methods
2.1. Study area

The study was conducted on the Alzette River, one of the main
rivers in Luxembourg. The Alzette River runs from Thil (France) for
73 km before joining into the Sauer River at Ettelbriick
{Luxembourg). The watershed of the Alzette River covers 1174 km?
of which 286 km? drain into the study area (Fig. 1). The land use in
this sub-catchment includes 21.1% of urban areas, 48.2% of agri-
cultural areas and 30.7% of forest and semi-natural areas (data from
program EU-CORINE Land Caver, 2006).

The sampling area was close to the city of Hesperange, with
about 14,000 inhabitants and located 6 km upstream from
Luxembourg City. Three wastewater treatment plants (WWTP)
were located upstream from the sampling area with respective
capacities of 24,500, 90,000, and 95,000 inhabitant-equivalents. In
addition, a fourth WWTP was present directly in the sampling area
(Hesperange WWTP). Sampling sites were thus considered under
anthropic influence.

The WWTP of Hesperange was renovated in 2006 and converted
into a nitrifying activated sludge plant with moving bed biofilm
reactor technology. Its maximum capacity is 26,000 inhabitant-
equivalents, An average of 2.3 + 1.0 x 107 (mean =+ standard devia-
tion) most probable number/100 mL (n = 6) of Escherichia coli and
44 1+ 40 = 10° PFU/100 mL (n = 6) of infectious FRNAPH were
estimated in the Hesperange WWTP effluents. An efficiency of 91.3%
was determined for FRNAPH. Three out of four genogroups were
observed in effluents (n = 4): genogroup 1 (3.0 + 2.3 x 10° genome
copies (gc)/100 mL), genogroup I (3.1 + 1.7 x 10° gc/100 mL) and
genogroup 111 (2.2 + 0.9 = 10% gc/100 mL).

2.2. Stream water sampling and processing

Stream water samples were collected upstream and down-
stream from the Hesperange WWTP using automatic samplers
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Fig. 1. Main drainage network of Luxembourg. The Alzette River watershed (in green), including the studied sub-catchment (striped area). Sampling locations were upstream and

----- the Hesperange WWTP,

(ISCO). One-litre samples were collected every hour during the
course of the studied periods. Samples were transported back to the
laboratory in a refrigerated compartment every 24 h for analysis.
Samplings were carried out during two contrasting hydrologic
conditions: during low flow (96 samples) and during rainfall-runoff
events (276 samples). Two automatic sampling campaigns were
performed over 24 h when the water was at its lowest level. For the
first campaign, the water discharge was of 2.33 m?[sec (10th—11th
February 2015) and for the second, the water discharge was of
0.63 m’[sec (8th—9th July 2015). In the same way, two rainfall
events were analysed: the first occurred in summer and lasted for
44 h (29th—31st July 2014) and the second occurred in autumn and
lasted 94 h (3rd—7th November 2014). A rainfall-runoff event was

defined as a significant increase of water discharge in the stream
compared to low flow (minimum eight times higher than the low
flow). The length of the event was calculated from the increased
flow departure until return of the normal low flow.

2.3. Meteorological, hydrological and physico-chemical data

Daily rainfall data of the closest meteorological station (6 km
from the studied site) were provided by the "Administration des
Services Techniques de [I'Agriculture” (ASTA, http://www.
agrimeteolu). The water discharge (m?[sec) of the Alzette River
was estimated using the rating curve and the water level data
provided by the “Administration de la Gestion de I'Eau”. Turbidity
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of each water sample was measured in nephelometric units (NTU)
with a portable turbidimeter (HACH 2100Q).

2.4. Detection of infectious F-specific RNA bacteriophages

The concentration of infectious FRNAPH was determined using
Salmonella enteric typhimurium strain WG49 and the double-agar-
layer technique in accordance with the ISO standard 10705-
1:2001. Nalidixic acid was added to media to limit the growth of
abundant bacterial flora. Negative and positive controls were
included in the determination of infectious FRNAPH. Plates were
incubated overnight at 37 °C before counting PFU. FRNAPH were
enumerated in 5 » 1 mL of surface water for each sample and their
concentrations were expressed in PFU per 100 mL,

2.5. Genogroup detection of F-specific RNA bacteriophages

Prior to the FRNAPH genogroup determination, a clarification of
surface water was performed with a centrifugation at 3000 g for
10 min at 4 °C (Centrifuge 5810R, Eppendorf). Then, an ultracen-
trifugation of 98 mL of supernatant at 235,000 g for 1 h 30 min at
4 °C (L-90K Ultracentrifuge, Beckman Coulter OptimaTM) was
performed to concentrate phage particles (Skraber et al., 2011).
Each pellet was resuspended in 1 mL of the NucliSens Lysis buffer
(BioMerieux, France) and stored at —80 °C until the next steps of
sample treatment.

The RNA extraction was performed using the NucliSens Magnetic
Extraction kit (BioMerieux, France). The elution step was carried out
in 100 puL of elution buffer and extracted nucleic acids were stored
at —80 “C. Genogroup detection and quantification were performed
by the quantitative real-time RT-PCR (RT-qPCR) method developed
by Ogorzaly and Gantzer (2006) on ViiA™ 7 Real-Time PCR System
(Applied Biosystems, France). Two modifications were brought to
this method with the use of TagMan” Environmental MasterMix 2.0
(Applied Biosystems™) in a final volume of 25 pL.

RNA genomic concentration of each genogroup (gc/100 mL) was
determined thanks to standard curves. The target genomic se-
quences of M52 (NC001417), GA (NC001426), MXI (AF059242) and
SP (X07489), belonging to genogroups I, 11, Il and IV respectively,
were inserted into four plasmids (pEX-A, Eurofins Genomics).
Plasmids were transcripted in RNA (RiboProbe™ in vitro Transcrip-
tion Systems, Promega) in order to take into account reverse
transcription and real-time PCR in the obtaining of standard curves.
A detection limit of 10 genome copies per RT-qPCR reaction was
determined for the four genogroups.

Megative extraction control and negative and positive RT-qPCR
controls were incorporated for each FRNAPH genogroup detec-
tion. RT-qPCR inhibition was evaluated on 202 samples of 372 total
samples by spiking a known amount of GA plasmids into extracted
samples. The quantity of GA plasmid measured in water sample was
then compared to the quantity initially introduced.

2.6. Calculation of fluxes of viruses

Each concentration of FRNAPH (PFU or g¢/100 mL) detected in
the Alzerte River was converted into flux (PFU or gc/sec) by taking
into account the flow of the river (m?*/sec). FRNAPH fluxes were
calculated using the following equation: F= C x Q x 10,000, where
F is the flux expressed in PFU or gc/sec; C is the FRNAPH concen-
tration expressed in PFU or gc/100 mL and Q corresponds to water
discharge in the stream expressed in m’/sec.

2.7. Hydrologic variables

The stream flow response of the studied sub-watershed during

rainfall events was characterised by the hydrograph. Runoff coef-
ficient (in %) related event runoff to total rainfall, both expressed as
a height over catchment area (mm). The rising and falling limbs
corresponded respectively to the increase and decrease of water
discharge during the event. The discharge peak was the highest
point in the hydrograph and it separated the rising and falling
phases. On the contrary, the low flow of the river represented the
stream discharge during dry conditions. In this study, this termi-
nology was applied to the dynamics of FRNAPH in response of a
rainfall-runoff event. The rising and falling phases were defined as
the increase and decrease of FRNAPH fluxes during the event. The
major peak of FRNAPH, separating the rising and falling limbs, was
defined as the first higher infectious FRNAPH flux during the
rainfall event.

2.8. Loess analysis

A smoothing algorithm was performed on viral data of rainfall-
runoff events in order to reduce the skewness of their distribution.
LOESS (Local RegrESSion) algorithm was performed by the Sigma-
Plot 12.5 software. A smoothing parameter corresponding to a 0.15
sampling proportion was used. Local regressions, resulting from the
LOESS algorithm, were used to perform ratio of genogroup Il
genome on infectious FRNAPH and ratio of genogroup Il on gen-
ogroup l. Calculations of ratio was performed to give an idea of the
relative distribution of infectious FRNAPH and each genogroup in
the river water during rainfall-runoff events.

3. Results
3.1. Situation of the monitored area

The studied area was analysed twice during a 24-h period when
the water level of the river was at its lowest (Fig 2). During these
periods, the river had an average flow of 0.7 m3,|'sec and 2.7 m?[sec
depending on the season. Turbidity was stable whatever the season
with values around 10.8 + 2.1 NTU. Ranges of variation of 1.5 logg of
infectious FRNAPH fluxes (from 6.0 to 7.5 logg PFU/sec) and 0.7 log o
(from 7.3 to 8.0 logyn PFU [sec) were observed upstream of the WWTP
during the low flow period of summer and winter, respectively. The
same results were observed for infectious FRNAPH concentrations,
with variations of 1.5 log (7.8 +£9.9 = 10° PFU/100 mL) and 0.7 logyy
{16+ 06 x 10° PFU/100 mL). These daily fluctuations can come from
non-regular outputs of all WWTP upstream from the studied area. It
is of note that the analysis of water samples collected upstream and
downstream from the WWTP showed that the contribution of the
Hesperange WWTP mainly took place in summer when the flow of
the river was at its lowest. Indeed, in contrast to the winter period
during which infectious FRNAPH fluxes were similar upstream
(44 + 1.8 x 107 PFU/sec) and downstream (4.8 + 2.4 x 107 PFU/sec)
from the WWTP (Wilcoxon signed rank test, p = 0.808), fluxes of
infectious FRNAPH were higher downstream (1.2 + 0.9 x 107 PFU/sec)
than upstream from the WWTP (5.4 + 7.0 = 10° PFUJsec) during
summer low flow period (Wilcoxon signed rank test, p < 0.001).
Fluxes of FRNAPH genogroups were also determined. Genogroup Il
was most abundant and detected during both low flow periods
(Table 1). Similarly to infectious FRNAPH fluxes, a daily variability of
FRNAPH II fluxes occurred (1.1 logys and 0.9 logg during the low flow
period of summer and winter respectively). Other genogroups have
not been systematically detected (some points under the detection
limit). Genogroup | was detected more than genogroup Il while
genogroup IV was not found in the river. RT-gPCR inhibition was
evaluated for 91 of the 96 low flow samples collected. No sample was
inhibited at more than 50%.
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Fig. 2. Hydrological parameters and infectious FRNAPH fluxes during summer (A) and
winter (B) low flow. Flow rate in blue area; turbidity upstream and downstream
WWTP in red and green lines respectively; @ infectious FRNAPH upstream WWTP, O
infectious FRNAPH downstream WWTP. (For interpretation of the references to colour
in this figure legend, the reader is referred to the web version of this article,)

3.2. Rainfall-runoff events characterisation
The main parameters for hydrograph description of rainfall-

runoff events are reported in Table 2. The autumn event showed

Table 1
Detection rate, concentrations and fluxes of FRNAFH genogroups in water samples.

B. Fauvel er al. / Water Research 94 (2016) 328- 340

a much higher water discharge at the peak of the hydrograph
(22.5 m?[sec) than that of the summer event (7.1 m’[sec). In the
same way, the flow rate prior to the autumn event (2.6 m*/sec) was
much higher than the flow rate prior to the summer one (0.5 m’/
sec). In addition to flow rate, the autumn event lasted twice as long
as the summer event with a time of hydrograph duration of 82 h
versus 39 h. Despite all these differences, the duration of rising and
falling limbs lasted the same proportion of time. During the sum-
mer event, the runoff coefficient was lower (7%) than during the
autumn event (34%). This means that the proportion of total rainfall
that becomes runoff during the event was higher in autumn than in
summer, most probably due to wetter antecedent conditions and
subsequent higher soil saturation. All of these differences between
the two studied rainfall events can be explained by the water
catchment storage conditions, which differ depending on weather
conditions associated with seasons. Observed precipitation pat-
terns were also different in both seasons despite that cumulative
rainfall was similar (28.5 and 32.9 mm for the summer and autumn
events, respectively). In summer, discontinuous precipitation
appeared with one important brief rainfall pulse cumulating in
20 mm in one hour. In autumn, considerable and continuous pre-
cipitation occurred during more than 10 h with a maximum of
4 mm per hour (Fig. 3A and C).

For each sampling data, turbidity profiles were similar at the
upstream and downstream Hesperange WWTP sites. An increase
occurred during the rising limb (from 12.6 to 366 NTU and from
34.4 to 306 NTU, for the summer and autumn events, respectively).
Most variations appeared for the summer event with three distinct
turbidity peaks. Local rainfall pulses and intense thunderstorms in
summer might explain the two distinct water discharge peaks and
the repercussion on turbidity.

3.3. FRNAPH detection during rainfall-runoff events

3.3.1. WWTP contribution

The contribution of the Hesperange WWTP in terms of
discharge volume was very small compared to stream water
discharge coming from upstream (lable 2). Concerning the input of
infectious FRNAPH in the river (Fig. 3B and D), the WWTP

Detection rate  FRNAPH FRNAPH concentration FRNAPH flux FRNAPH flux Logy difference in
(%) concentration Max (PFU or Min (PFU or Max (PFU or flux
Min (PFU or £¢'/100 mL) gc'/sec) £c'fsec)
£c' /100 mL)

Summer low flow Infectious 100 14 = 107 44 = 103 9.8 « 10° 31 w107 15
(n=24) FRNAPH

Genogroup | 79.1 99 x« 10° 3.7 x 10° 65 x 10% 22107 05

Genogroup Il 100 20«10 24 x 10° 14 10° 17 = 107 1.1

Genogroup [ 333 6.3 = 10¢ 2.7 x 10° 3.7 = 10° 21 x10° 0.7

Winter low flow Infectious 100 6.6 « 1P 34 2107 1.9 = 107 9.5 « 107 0.7
(n=24) FRNAPH

Genogroup | 29.1 76 < 10° 8.1 x 10° 21 %107 2.1 % 108 1
Genogroup I 100 3.8« 10° 2.6 = 10° 9.9 = 10° 75 = 10° 0.9
Genogroup Iil 4.1 6.1 = 10° 6.1 = 10° 16 = 108 16 = 108 -

Summer event (n = 44) Infectious 100 6.0 = 10 25 % 10* 5.7 % 10° 17 = 10° 25
FRNAPH

Genogroup | 727 6.7 « 10° 6.0 = 10° 11« 10° 18 « 10° 12

Genogroup Il 100 49 % 10° 7.1 = 10" 59 x 108 66 = 107 1.0

Genogroup 11l 68.2 58 % 10° 1.4 < 10* 79« 10° 17 % 10° 1.3

Autumn event (n —51) Infectious 100 6.7 = 10¢ 7.2 < 10° 1.7 = 10° 1.2 % 108 1.8
FRNAPH

Genogroup | 54.9 40 = 107 49 =« 10? 19 « 107 75 « 108 1.2

Genogroup 11 96.1 63« 107 47 « 1! 12 = 107 45 « 1P 1.6

Genogroup [l 392 3.2 = 107 6.4 = 10° 51 = 10% 3.0 = 107 0.7

* Genome copies.
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Table 2
Hydrological parameters of the summer and autumn rainfall-runoff events.
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Summer event (29th—-31st July 2014) Autumn event (3rd-7th November 2014)

Pre-event flow rate (m?/sec)

Flow rate at the peak of the hydrograph (m*/sec)

Event duration (h)

Rising limb duration (h)

Falling limb duration (h)

Total rainfall” {(mm})

Antecedent rainfall” (mm)

Runoff coefficient (%)

Effluent flow rate of WWTP (m?/sec)

Flow rate of the overflow of WWTP in the stream (m‘,lsec]

River water

Effluent WWTP

0.5 26

7.1 225

39 82

12 (30.7%) 21 (25.6%)
27 (69.3%) 61 (74.4%)
285 329

20.8 28

7] 34

0.09 01l

0.03 013

* On the total duration of the event.
© 10 days prior the event.

contributed only to a small extent during the summer rainfall event
(Wilcoxon signed rank test, p < 0.001) and not significantly during
the autumn event (Wilcoxon signed rank test, p = 1.0). The flow of
the river was so important during the rainfall event that phage
input coming from the WWTP effluent was negligible (dilution
effect). For the sake of clarity, only upstream data was presented.

3.3.2. Detection of infectious FRNAPH

A total of 276 rainfall water samples were collected and analysed
in the Alzette River during both summer and autumn events. All
samples analysed were positive for infectious FRNAPH. An increase
of 2.5 logyp of infectious FRNAPH flux was measured for the sum-
mer event (from 5.7 x 10° to 1.7 x 10% PFU/sec) and 1.8 log o for the
autumn event (from 1.7 = 107 to 1.2 = 10 PFU/sec). Similar results
were observed for infectious FRNAPH concentrations, with in-
creases of 1.6 logyp (from 6.0 = 10' to 2.5 » 10° PFU/100 mL) and
1.0 logyg (from 6.7 = 102 to 7.2 = 10° PFU/100 mL) for summer and
autumn events, respectively. These increases of infectious FRNAPH
were divided into two successive waves of infectious FRNAPH for
both rainfall-runoff events. During the summer event, a first in-
crease of infectious FRNAPH flux occurred 8 h after the beginning of
the event and a second increase after 16 h of sampling time. These
two waves also appeared after 20 and 35 h for the autumn event.
Then, for both events, a slow decrease of infectious FRNAPH fluxes
occurred during the falling phases, lasting three times longer than
the rising phase. Flow rate of the Alzette river got back to its initial
flow rate whereas fluxes of infectious FRNAPH always were supe-
rior to the pre-event ones (with 0.7 logyp and 0.2 logyg of differences
between the beginning and the end of summer and autumn event,
respectively).

3.3.3. Characterisation and quantification of FRNAPH genogroups

During rainfall-runoff events, genogroups I, Il and Il were
detected (Table 1). Genogroup Il was noted to be the most abundant
in all stream water samples. Flux variations of genogroup Il genome
copies were from 59 x 10% to 66 x 10%gc/sec (1.0 logo) and from
1.2 x 10% to 4.5 x 10%c/sec (1.6 log o) for the summer and autumn
events, respectively (Table 1). Flux variations were also observed
for genogroup I with 1.2 log;p increase for both events and for
genogroup I with 1.3 logy and 0.7 logy for the summer and
autumn events, Inhibition of RT-qPCR was evaluated for 111 of the
276 rainfall-runoff samples collected. Thirty-one percent of sam-
ples were inhibited at more than 50% and only 1.8% at 90%.

For both events, an increase of genogroup Il fluxes took place
before the water discharge peak whereas a rise of genogroup |
occurred at the same time as the peak of hydrograph (Fig. 4). The
low detection rate of genogroup Il during the autumn event
(39.2%) did not allow us to establish dynamics. For the summer
event, genogroup Il increased at the same time than genogroup ll,

before the water discharge peak, Decrease of genogroups occurred
slowly during the falling phase of the hydrograph until a similar
flux of the pre-event.

3.34. Input of infectious FRNAPH during rainfall-runoff events

A comparison between genogroup fluxes and infectious
FRNAPH can be made to estimate the input of non-infectious versus
infectious phages during the rainfall-runoff event. Genogroup I,
the most abundant of genogroups detected in the water samples,
was used to perform the comparison. During the summer event, an
increase of 2.5 logyp (Table 1) of infectious FRNAPH flux was
observed compared to 1.1 logyg of genogroup Il genome. Ratios of
genogroup Il genome on infectious FRNAPH are presented in Fig. 5.
The basal ratio was defined during the pre-event and had a value of
about 2 logyp and 1.5 logye for summer and autumn events,
respectively. As concentration of genogroup Il was higher than in-
fectious FRNAPH, the ratio of genogroup Il to infectious FRNAPH
was positive. At the beginning of the rising phase, infectious
FRNAPH and genogroup Il genome increased in the same propor-
tion, which did not induce a variation of the ratio. A decrease of the
ratio (reduction of about 1 log)g compared to the basic value)
occurred during the water discharge peak due to an unbalance of
fluxes in favour of infectious FRNAPH. An input of infectious phages
of genogroup | can be responsible for this difference of ratio. At the
end of events, the ratio remained lower than pre-events, particu-
larly for the summer event (0.8 logyy of difference) meaning a
higher rate of infectious FRNAPH in the stream compared to the
initial situation.

3.4. Analysis of FRNAPH appearance pattern during rainfall-runoff
events

3.4.1. Turbidity hysteresis patterns

From a hydrological point of view, a rainfall-runoff event was
generally characterised using a hysteresis approach. The relation-
ship between turbidity and water discharge was investigated in
order to determine sources and transport of sediment during
events. This link was established for both events (Fig. GA and B).
Each hysteresis plot displayed specific patterns. During the summer
event, a double clockwise and a single-valued line pattern (Fig. GA)
were the result of the three turbidity peaks observed (Fig. 3A). The
double clockwise corresponded to a successive increase and
decrease of turbidity as a function of the increase of the flow rate.
This chronology was consistent with the first two peaks of turbidity
preceding the water discharge peak. The single-valued line pattern
was associated with the third peak of turbidity, which was simul-
taneous with the peak of water discharge. During the autumn
event, the turbidity peak also appeared before the peak of the
hydrograph inducing a clockwise hysteresis pattern (Fig. 30C).
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3.4.2. Infectious FRNAPH hysteresis patterns

Since viral particles can be considered as colloid in aquatic
environment, we suggested applying the hysteresis approach to F-
specific RNA bacteriophages. This analysis allowed us to clarify the
sources and transport of phage particles during event and to estab-
lish their link with other solids, such as suspended matter or sedi-
ment. The infectious FRNAPH concentrations and water discharge
relationships were presented in Fig. 6C and D. For both events, a
pattern close to a figure of eight appeared which was the result of the
two waves of infectious FRNAPH, This profile was first a brief
clockwise pattern and then an anti-clockwise pattern. This profile
allowed us to describe the chronological arrival of the two distinct
waves of infectious FRNAPH during both events (Fig. 3, Section 3.3.2).
It is interesting to note the size difference of loops for both figure of
eight patterns of the summer and autumn events. In the hysteresis
plot of summer event, the first clockwise loop was smaller than the
anti-clockwise loop. This observation was reversed for the hysteresis
plot of autumn event. Dynamics of infectious FRNAPH as a function
of the flow rate progressed in the same way in both events studied
though in different response proportion (size of loops).

3.4.3. Distribution of FRNAPH genogroups

Assuming an equivalent efficiency of the four RT-qPCR assays,
specific to each FRNAPH genogroup, it was possible to compare the
distribution of different genogroups during rainfall-runoff events.
The faecal pollution was characterised considering the ratio between

genogroup Il (human-associated contamination) and genogroup 1
(mostly animal-associated contamination ). Both of these genogroups
were the most abundant in water samples. The variation of this ratio
during rainfall-runoff events is presented in Fig. 7. The basal ratio
was defined during the pre-event and had a value of about 1 logy for
the both events. As genogroup Il was more abundant than gen-
ogroup |, the ratio of genogroup Il to genogroup | was almost always
positive. An increase of the ratio occurred in parallel to the first peak
of turbidity with a ratio gengroup Il to genogroup 1 of 1.6 log,y for
both events. These increases were due to input of genogroup Il and
not a decrease of genogroup 1 (as described in Section 3.3.3). A
second variation of the ratio genogroup [l to genogroup | occurred in
the second part of hydrographs with a decrease of the ratio inferior
to the initial value. For the summer event, the ratio decreased right
from the beginning of the hydrograph peak until the end of the
falling phase with an average value of 0.8 logy. For the autumn
event, the low values of ratio occurred a few hours after the peak of
the hydrograph with an inversion of the ratio (-0.1 logy). An
important input of genogroup | explained this counterbalance, These
observations showed different faecal pollution sources at different
time of the rainfall-runoff events.

4. Discussion

The objective of this study was to provide new comprehensive
information on the origin, dynamics and transport of viral particles

-99 -



Influence des événements hydro-climatologiques

B. Fauvel er al. / Water Research 94 (2016) 328-340 335

o 25

2

Flux of FRNAPH genogroups (gc/sec)
3

1w T T T T T T T T o
5 10 135 20 25 30 k-] 40

Time of sampling (h)

10" 25
§
g 100 4 [ 20
w
s §
10 4 155~
g E
s =
@ o
z B
< 107 4 10
2 3
i (rd
w
k-]
3 10° 5
w
10° S s TR oo s o T b s e sy f o

5 10 15 20 25 30 35 40 45 50 55 60 65 70 75 80 85 90
Time of sampling (h)

Fig. 4. Fluxes of genogroups | and Il upstream the WWTP during summer (A) and
autumn (B) rainfall-runoff events. Flow rate in blue area; A genogroup I; /A gen-
ogroup II; smoothed curves of genogroup | and Il in dark and grey lines respectively.
(For interpretation of the references to colour in this figure legend, the reader is
referred to the web version of this article.)

in surface water during rainfall-runoff events. To this purpose, F-
specific RNA phages, selected as faecal and viral pollution in-
dicators, were detected and quantified using both culture and
molecular assays. Data was then analysed in an innovative way
integrating hydrological, climatological and microbiological
parameters.

In low flow conditions, infectious FRNAPH were detected in the
Alzette River with concentrations ranging from 2.1 to 3.2 log o PFU/
100 mL, which was comparable to the results of previous studies
(Lucena et al., 2003; Ogorzaly et al., 2009; Skraber et al.,, 2009a;
Stewart-Pullaro et al., 2006). It corresponded to the initial faecal
pollution of the river and correlatively suggested possible viral
pollution. In rainfall-runoff conditions, the FRNAPH concentration
reached 3.4 and 3.9 logyy PFU/100 mL, with an average increase of
1.6 and 1.0 log;p for the summer and autumn events, respectively.
Faecal pollution and consequently viral pollution were therefore
significantly increased. Viral loads were significantly higher during
storm event conditions than under low flow conditions as has
previously been reported (Hata et al, 2014). Different trends of
coliphage concentrations during the storm event as a function of
the sampling schemes were also reported (Cole et al, 2003). In
order to determine the input of faecal pollution during a rainfall-
runoff event, relevant water samples covering the different pha-
ses of the hydrograph are essential. Thus, the high frequency

sampling (automatic samplers) seems to be the most appropriate
sampling method to monitor the dynamics of viral fluxes to a fine
temporal scale during a rainfall-runoff event. Furthermore, FRNAPH
concentrations were converted to fluxes. For both events, the flow
rate of surface water increased more than eight times compared to
low flow conditions, making a comparison of phage concentrations
difficult. The conversion in fluxes avoids this problem and so pro-
vides a precise idea of the total number of phages present in river
water.

Besides the detection of the infectious FRNAPH increase, two
distinct waves of phage pollution were also highlighted all along
bath the rainfall-runoff events. Integration of hydrological param-
eters in addition to microbial data allowed interpretation of these
two chronological arrivals. Phage behaviour observed during both
events showed a similar hysteresis pattern in two steps, named
figure of eight (Williams, 1989), The first part is a clockwise loop
and the second one is an anti-clockwise loop, reflecting two
different origins of infectious FRNAPH separate in time. In order to
determine these distinct origins, a parallel with turbidity versus
water discharge hysteresis patterns can be made. Indeed, the basic
relationship between turbidity (or total suspended solid) and flow
rate is frequently used in the literature to identify the spatial dis-
tribution of sediment origins (Brasington and Richards, 2000;
Karimaee Tabarestani and Zarrati, 2014; Smith and Dragovich,
2009). Five classes of hysteresis are classically described: single-
valued line, clockwise loop, anti-clockwise loop, single line plus a
loop and figure of eight, each motif supplying an indication on the
origin of suspended solid delivery through the catchment during
rainfall-runoff events (Williams, 1989). In this study, the clockwise
loop firstly observed is due to a rapid increase of FRNAPH flux
preceding the water discharge peak. This type of loop is attributed
to a flushing-out of sediment available in the riverbed before the
flow peak (Lawler et al, 2006; Smith and Dragovich, 2009). The
assumption of sediment resuspension occurring at the beginning of
the rainfall-runoff events was confirmed by the turbidity versus
water discharge hysteresis, which also displayed a clockwise
schema. Moreover, the presence of viral particles in river sediments
was already reported, and some authors considered it as a probable
reservoir of virus (Staggemeier et al., 2015; Wu et al., 2009). Then,
the anti-clockwise loop observed for FRNAPH was the result of a
second increase of viral flux slightly shifted in time compared to the
water discharge peak. Since viral particles tend to travel at a ve-
locity closer to the mean flow velocity, the infectious FRNAPH flux
tends to lag behind the flood wave. Thus, the lag time increased
with the distance of source contaminants downstream (Williams,
1989), The input of wastewater excess from the WWTP (Lawler
et al., 2006) can be one of the explanations of this interval. The
second reported cause of the anti-clockwise loop is the surface
runoff, which depends of cumulative effects of the seasonal pre-
cipitations and the degree of soil saturation in water. These chro-
nological origins progressed in the same way for both events
studied but with different proportions. For the summer rainfall-
runoff event, the hysteresis pattern of discharge water against
FRNAPH concentration presented a clockwise loop smaller than the
anti-clockwise loop. This observation was reversed for the autumn
event hysteresis pattern. The infectious FRNAPH behaviour and
turbidity variations in surface water were a combined result of the
intensity of the rainfall and the status of the watershed. During
summer, water catchment storage was low mainly due to high
temperatures and evapo-transpiration. This resulted in low pre-
event discharge (0.5 m*fsec) and low runoff coefficient (7%). Ob-
servations of antecedent rainfall prior the rainfall-runoff event also
allowed us to determine the amount of available sediment at the
bottom of the riverbed. Ten days prior to the summer rainfall-
runoff event, 20 mm of precipitation occurred flushing out the
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bottom of the river. Therefore, little sediment was available during
the summer event. In autumn, the catchment progressively water
saturated due to the frequency of seasonal precipitation and the
increase of water storage. Consequently, pre-event discharge values
(2.6 m?/sec) and runoff coefficients (34%) were higher. However,
unlike during the summer event, a lot of sediment was hypothet-
ically accessible at the bottom of the riverbed due to no antecedent
rainfall prior to the event. Thus, FRNAPH fluxes observed during the
rainfall-runoff events resulted from two successive waves of
FRNAPH pollution coming from two chronological origins: first the
resuspension of riverbed sediment and later the surface runoff or
the WWTP effluents, Furthermore, the intensity of each pollution
wave can vary depending on the status of the water catchment
storage acting on the intensity of the surface runoff, and antecedent
rainfall, acting on sediment resuspension.

In order to establish the origin of the faecal pollution encoun-
tered in the Alzette River in low flow and rainfall-runoff conditions,
FRNAPH genogroups were quantified using a molecular approach.

The application of RT-qPCR can be hampered by the presence of
molecular inhibitors such as humic and fulvic acids, organic com-
pounds, bacterial debris or nucdeases (Gibson el al, 2012;
Rodriguez er al, 2012b), especially in the case of complex water
samples gathered during rainfall-runoff events, Virus recovery ef-
ficiency and nucleic acid extraction can also be affected (Hata et al,
2014). Only 1.0% of tested samples (n = 202 of 392 total samples)
had an inhibition rate superior or equal to 90%. Molecular data
reported here was under estimated to a certain extent, but that did
not prevent the data treatment. Moreover, molecular data can he
considered as more appropriate than infectivity data for source
identification, since the FRNAPH genogroups exhibit difference
environmental persistence characteristics. Infectious units from
genogroups I and Il are universally described as more persistent
than genogroups Il and IV. These distinct survival properties of the
FRNAPH genogroups can hindered the establishment of their
original proportion in water, thus giving misleading information
when they are used for microbial source tracking (Long and Sobsey,
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2004; Muniesa et al., 2009; Ravva and Sarreal, 2016; Yang and
Griffiths, 2013). Considering the molecular data, the viral genome
persists longer than the infectious status of the corresponding virus
(Bertrand et al, 2012; Gassilloud et al, 2003), and no significant
difference of RNA persistence has been showed for the four gen-
ogroups (Kirs and Smith, 2007; Ogorzaly et al., 2010). The use of the
RT-qPCR results for the source identification allows the prevention
of this limitation. In addition, the origin of human or animal faecal
pollution was determined here with the ratio of genogroup Il to
genogroup |, both considered as the most persistent among the four
genogoups.

The faecal pollution observed in the Alzette River can be
described as of human origin, as evidenced by the broad occurrence
(100% of positive samples) and the high concentration (more than
4.3 logp genome copies/100 mL) of genogroup II in low flow con-
ditions. The presence of the three wastewater treatment plants
upstream from the studied area can be a cause of this anthropic
pollution. Furthermore, the comparison of the infectious FRNAPH
flux upstream and downstream from the Hesperange WWTP in
summer and in winter showed a small impact of the WWTP only
during lowest flow rate of the river (in summer). Animal sources of
faecal pollution were also possible in the Alzette River as high-
lighted by the presence of genogroup I in water samples (around
2.2 x 107 ge/sec), but its link to human pollution is not excluded

(Hartard et al., 2015; Harwood et al., 2013). FRNAPH genogroups
were also detected during both events studied with a presence and
increase of genogroups |, Il and lll. For instance, genogroup Il pre-
sented an increase of 1.0 logyo (5.9 = 10° to 6.6 x 10° gc/sec) and 1.6
logio (1.2 x 10%t0 4.5 x 10° gc/sec) for summer and autumn events,
respectively. Given that genogroups | and Il were mostly detected
during both studied events rather than genogroup lll, only the ratio
of genogroup II to genogroup I was investigated. Considering that
genogroup Il is highly specific to human pollution and that gen-
ogroup | may be excreted in high quantities by animals this ratio
may inform about both animal and human inputs. This approach
was similar to that used by Ogorzaly et al. (2009). A significant
increase of the ratio genogroup Il to genogroup | occurred in par-
allel to the first peaks of turbidity, regardless of the event exam-
ined. This variation mainly resulted in a significant input of
genogroup Il from resuspended sediment. The sediment may
contain more genogroup Il because the baseline of the faecal
pollution was mainly human. Indeed, hysteresis analyses demon-
strated the contribution of sediment resuspension phenomenon in
the first wave of FRNAPH contamination. Moreover, this assump-
tion was supported by the major occurrence of genogroup Il in the
sediment of the riverbed of the Alzette River (data not shown). In a
second phase, the ratio genogroup Il to genogroup | decreased for
both events with a more pronounced drop during the rainfall-
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runofl autumn event. In addition to the genogroup II, an input of
genogroup | counterbalanced the ratio genogroup Il to genogroup 1.
Hysteresis pattern interpretations showed that the second input of
infectious FRNAPH arrived slightly shifted in time in comparison to
the wave of discharge water. Runoff of urban and rural areas or
excess water of WWTP effluents were possible origins coming from
upstream of the measuring station. Genogroup I, which were
mainly derived from animal faeces, came mainly from surface
runoff as explained by the runoff coefficient of summer 7% and
autumn events 34%. During the summer event, genogroup | was
also meaningful during the falling phase, where the ratio gen-
ogroup Il to genogroup | was lowest. Surface runoff can take more
time during the summer season due to the drought of the soil
absorbing rainwater.

In some other studies, the risk concept was broached with
molecular results of enteric virus pathogens presenting a higher
occurrence in flood water (Ngaosuwankul et al., 2013; Sidhu et al,,
2012). However, given that a viral genome has a higher persistence
compared to infectivity, an exaggerated conclusion can be made.
Compared to these studies, monitoring of infectious FRNAPH, in

parallel with genogroups, informs on the real amount and pro-
portion of infectious phages during a rainfall-runoff event. The
genogroup Il to infectious FRNAPH ratio may thus give additional
information linked with the age of the pollution, At the beginning
of the events, the ratio was stable due to an equivalent increase of
infectious FRNAPH and genogroup Il genome. The input of gen-
ogroup Il coming from resuspended sediment can be considered as
infectious. Much data in the literature has shown the persistence of
viruses in sediment (Skraber et al, 2009b; Smith et al, 1978).
Indeed, it was suggested that the adsorption to solid particles could
protect viruses and prolong their infectivity (Labelle et al., 1980).
Accessibility of UV rays to sediment is limited by the depth and
turbidity of surface water. Then, the genogroup Il genome to in-
fectious FRNAPH ratio decreased for both events during the peak of
discharge water. The arrival of infectious genogroup | from surface
runoff can explain this variation of ratio. At the end of the events,
the ratio of genogroup Il genome to infectious FRNAPH was lower
than prior to the event. The rate of infectious phage particles was
much more important at the end of the event than at the beginning.
It therefore appeared, for the first time, that the infectious FRNAPH
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input continued for some time after rainfall-runoff events despite
the fact that flow rate of the Alzette river return to its normal level.
If similar dynamic patterns occur for pathogenic viruses, this im-
plies that a human health threat is not only present during the
rainfall-runoff event but also after. These new data have to be taken
into account in the risk assessment studies. In conclusion, these
results provide chronological information on infectious FRNAPH
that could allow a better estimation of the risk for human health
during a rainfall-runoff event.

5. Conclusions

A combination of microbiological and hydrological approaches
allowed a better understanding of the origin and dynamics of viral
particles in a stream during rainfall-runoff events. These findings
clearly highlighted the importance of the hydrologic cycle to virus
fate and transport. Specifically, these results revealed that:

« The FRNAPH flux in the water column increase in accordance
with hydrograph variations.

« FRNAPH load observed during the rainfall-runoff events result
from two successive waves of FRNAPH pollution coming from
two distinct origins: first the resuspension of riverbed sediment
and later the surface runoff or WWTP effluents.

« Sediment available on the riverbed contributes to a supply of
genogroup Il in the water column, while genogroup | principally
comes from the surface runoff.

« The polluted charge present a higher flux of infectious phage
particles during rainfall-runoff events compared to low flow.

« Viral pollution decreases more slowly than the flow of the river
with a flux of infectious FRNAPH always higher in post-rainfall
runoff event compared to pre-events.
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Influence des événements hydro-climatologiques

En résumé, la combinaison d’approches microbiennes et hydrologiques nous a permis de comprendre
I'origine et la dynamique des bactériophages ARN F-spécifiques dans I’Alzette pendant des
événements de crue.

Une augmentation de la concentration et du flux en bactériophages infectieux a été observée suite
aux fortes intempéries. Le suivi temporel heure par heure des bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux et totaux tout au long des deux événements de crue a permis de mettre en évidence un
apport important des particules virales infectieuses au moment de la crue mais également apres la
montée des eaux. Ces résultats apportent de nouvelles informations dans I’évaluation des risques
pour la santé humaine lors d’événements de crue. En effet, si les virus pathogénes présentent une
dynamique semblable a celle des bactériophages ARN F-spécifiques, les risques encourus pour
I’Homme suite a un contact direct ou indirect avec I'eau de surface sont non seulement réels pendant
la crue mais perdurent aussi apres I’événement.

Deux vagues successives de pollution virale ont été constatées. La remise en suspension du sédiment
des les premieéres heures de la montée des eaux constitue le premier apport en bactériophages ARN
F-spécifiques infectieux et totaux du génogroupe Il; tandis que le débordement des stations
d’épuration et/ou le lessivage des surfaces constitue la deuxiéme vague de pollution avec une arrivée
plus tardive de bactériophages infectieux et totaux du génogroupe I.

Ces deux premiers chapitres nous ont donc permis d’étudier la dynamique des bactériophages ARN F-
spécifiques dans I’Alzette en fonction des conditions hydro-climatologiques. De plus, la présence de
bactériophages ARN F-spécifiques dans le sédiment (chapitre 3) a confirmé le transfert des particules
virales de I'eau de surface vers le sédiment. Ce quatriéme chapitre a mis en évidence la réciproque,
c’est-a-dire la remise en suspension des particules virales du sédiment vers 'eau de surface. Le
prochain chapitre a donc pour objectif d’apporter des informations supplémentaires sur I'origine de
I'accumulation des bactériophages ARN F-spécifiques dans le sédiment.
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Distribution des bactériophages de la colonne d’eau au sédiment

L'origine de l'accumulation des particules virales dans le sédiment suscite l'intérét de la
communauté scientifique depuis quelques décennies. La distribution des virus entre I'eau de surface
et le sédiment est étroitement liée a la capacité des particules virales a interagir avec les autres
particules en suspension. C'est pourquoi le statut de la particule virale (libre ou associée a une
surface) a été investigué. Au regard des matrices analysées (eau de surface ou effluent de station
d’épuration), il est suggéré dans la littérature que la majorité des particules virales sont libres ou
associées a des particules inférieures a 0,3 um (Hejkal et al., 1981; Payment et al., 1988). Dans ces
conditions, la sédimentation des particules virales demeure énigmatique. Qui plus est, les
associations entre particules virales et solides de I'environnement sont tres difficiles a prédire. De
nombreuses variables peuvent effectivement influencer ces interactions telles que les propriétés
intrinseques du virus, les conditions physico-chimiques du milieu ou les propriétés du support
d’attachement.

Ainsi, I'objectif de ce troisieme chapitre est de mieux définir la distribution des bactériophages ARN
F-spécifiques entre la colonne d’eau et le sédiment dans I’Alzette. Pour se faire, trois aspects ont été
abordés : (i) I'étude du statut (libre ou associé a une particule solide) des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux dans la colonne d’eau en fonction des conditions hydro-climatologiques, (ii) la
détermination de la capacité d’attachement des quatre génogroupes de bactériophages ARN F-
spécifiques au sédiment et (iii) I'exploration in situ de la distribution des quatre génogroupes
infectieux dans I’eau de surface et le sédiment.

Dans un premier temps, quatre échantillons d’eau de I'Alzette, prélevés distinctement en période de
débit de base, en début de crue, au pic d’'un hydrogramme de crue et dans la phase de récession
d’une crue, ont été analysés. Apres trois centrifugations successives (3 000 g, 10 000 g et 230 000 g),
les résultats obtenus montrent que le statut des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux varie
en fonction des conditions hydro-climatologiques (Figure 37). La capacité des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux a sédimenter suite aux diverses accélérations appliquées a I"’échantillon est
particulierement différente pour les deux conditions extrémes (débit de base versus pic de crue).
Deés la premiere centrifugation a 3 000 g, 54,9% des bactériophages infectieux ont été éliminés du
surnageant de I’échantillon prélevé au pic d’une crue tandis que seulement 15,5% des phages ont
sédimenté pour I'échantillon prélevé en période de débit de base. A I'inverse, la sédimentation des
particules en suspension était identique dés la premiére centrifugation avec 86,7% a 96,9% de perte
particules virales par rapport aux particules en suspension suggere qu’en conditions de débit de base
et lors de la montée des eaux d’une crue, les bactériophages ARN F-spécifiques peuvent étre soit
libres, soit associés a des particules trop fines pour sédimenter. Tandis qu’au pic d’'une crue et, dans
une certaine mesure, pendant la phase de récession d’une crue, les bactériophages ARN F-
spécifiques peuvent étre associés a des particules capables de sédimenter.
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Figure 37 Pourcentage de bactériophages ARN F-spécifiques infectieux (traits pleins) et de particules
en suspension (traits pointillés) éliminés aprés les centrifugations successives, en fonction des
conditions hydro-climatologiques (O débit de base, ¥V phase de montée d’une crue, ® pic d’une
crue, ¥ phase de récession d’une crue).

Dans une seconde partie de I'étude, la capacité d’attachement des bactériophages ARN F-
spécifiques au sédiment a été évaluée. Pour se faire, quatre souches fréquemment détectées dans le
sédiment et représentatives des quatre génogroupes ont été isolées et testées dans des expériences
en mode batch. L’inactivation des bactériophages infectieux et leur attachement au sédiment ont
été différentiés grace aux résultats combinés des quantifications des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux et totaux. Un comportement différent des quatre génogroupes en I’absence et
en la présence de sédiment a été observé. D’une part, les souches des génogroupes | et Il se sont
avérées plus persistantes que les souches des génogroupes lll et IV en absence de sédiment. D’autre
part, en présence de sédiment, aucun attachement a cette matrice environnementale n’a été
constaté pour les phages appartenant au génogroupe | tandis que les phages du génogroupe I, Ill, et
IV ont été capables de s’attacher au sédiment dés les premiéres minutes de contact. Une dynamique
similaire apres contact avec le sédiment a aussi été observée pour les quatre souches de référence
des génogroupes des bactériophages ARN F-spécifiques.

Dans une derniére partie de I'étude, I'analyse de 166 plages de lyse a permis de mettre en évidence
une différence de distribution des quatre génogroupes des bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux entre I'eau et le sédiment. Les bactériophages infectieux appartenant au génogroupe llI
ont été moins détectés dans le sédiment (15%) que dans I'eau de riviere (33%) ; tandis que les
phages appartenant au génogroupe Il sont plus présents dans le sédiment (73%) que dans la colonne
d’eau (55%). L'abondance des phages appartenant au génogroupe Il dans le systéme d’étude ainsi
que les résultats obtenus lors des expériences en batch peuvent expliquer la présence majoritaire du
génogroupe Il dans le sédiment. En effet, malgré la capacité d’attachement des bactériophages
appartenant aux génogroupes Il, lll et IV, seuls les phages du génogroupe Il persistent dans les
conditions testées.

L'ensemble de ces résultats est décrit de maniere plus détaillée dans un article scientifique publié
dans le journal Science of the Total Environment.
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ABSTRACT

The assodiation of viruses with settling particles is certainly a major process controlling the spread of viral pollu-
tionin surface water and sediment. To better understand the viral distribution in a river system, the behavior of F-
specific RNA bacteriophages (FRNAPHs) was investigated in relationship with the suspended solids and sedi-
ment. The partitioning of phage particles (free or associated with solids) in surface water and the attachment ca-
pabilities of eight distinct strains of phages to sediment were studied in lab experiments. In situ observations
were also performed with the genotyping of 166 individual plaques of FRNAPHs isolated from surface water
and sediment. The results reported here demonstrate a variation of the status of infectious phages as a function
of the hydro-climatological conditions. Phage-solid association seems to mainly occur during the peak of rainfall-
runoff events but also to a certain extent during the recession phase compared to low flow conditions. The trans-
fer of phages from the water column to sediment may occur at this time. Furthermore, the ability of FRNAPHs to
interact with sediment was established for six strains out of eight, belonging to genogroups 1L, Il and IV. A similar
dynamic was observed for strains within a same genogroup despite different intensity of attachment and inacti-
vation rates for strains of genogroups Ill and IV. The latter results match the in situ observations in the water and
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sediment compartments of the studied area. Infectious FRNAPH genogroup |l was more abundant in sediment
than in surface water. Its capability to sorb to sediment and its higher persistence in the environment compared
to genogroups lll and IV were the two main explanations. Together, lab and in situ experiments produce an over-
all vision of the mechanisms governing FRMAPH distribution among the water column and riverbed sediment.
@ 2016 Luxembourg Institute of Sdence and Technology. Published by Elsevier B.V. This is an open access article
under the CC BY-NC-ND license ( http://creativecommons.org/licenses/by-ne-nd/4.0/).

1. Introduction

The quality of water resources is mainly influenced by anthropogen-
ic activities, which can entail the occurrence of human pathogenic virus-
es in surface water, such as enteric viruses transmitted by the fecal-oral
route (Hot et al., 2003; Lodder and de Roda Husman, 2005; Pusch et al,,
2005; Wyn-Jones et al., 2011). The spread of viral particles in water re-
sources through fecal pollution is notably demonstrated by a high fre-
quency of virus detection not only in environmental waters, but also
in the sediment compartment, To date, presence of viruses has been ob-
served in marine (Danovaro et al., 2001; De Flora et al, 1975;
Jakubowska-Deredas et al., 2012) and freshwater (Hargreaves et al,
2013; Leroy et al., 2008; Maranger and Bird, 1996; Skraber et al.,
2009) sediments. This compartment is commonly considered as a reser-
voir of viruses (Bosch et al., 2003). In addition, sediment has been re-
ported to play a major role in the survival rate of infectious viruses. A
higher persistence of viruses in sediment than in the water column
has been described, as a consequence of a protective effect against
inactivating agents (Smith et al,, 1978) or a low accessibility of destruc-
tive UV rays to trapped viruses (Rao et al,, 1984).

Several studies have addressed viral partitioning in surface water to
predict sedimentation of viruses (Characklis et al., 2005; Gerba et al,,
1978; Hejkal et al,, 1981; Metcalf et al,, 1984; Payment et al,, 1988), Re-
gardless of the matrix analyzed (surface water or treated wastewater),
it is suggested that the majority of viral particles are free or associated
with particles smaller than 0.3 um. So, viruses tend to preferentially re-
main suspended in the water column, which still raises many questions
about the transfer of viral particles from contaminated water to sedi-
ment. The prediction of virus-solid association in the aquatic environ-
ment is difficult due to number of variables, such as intrinsic
properties of viruses, physicochemical environmental parameters and
surface properties of the support. This was highlighted in the study of
Moore et al. (1975) which presented an optimal condition for viral at-
tachment in presence of divalent cations, but also the difference of be-
havior depending on the viruses tested. Another focus was set on the
viral capability to interact with solid particles which influences the dis-
tribution of viruses in aquatic systems (Bellou et al., 2015; Bitton, 1975;
Gerbaet al., 1978; Syngouna and Chrysikopoulos, 2013). These interest-
ing and complex data are essential to predict the fate and transport of
viral pollution in aquatic ecosystems.

F-specific RNA bacteriophages (FRNAPHs) are able to replicate in
Escherichia coli, which are highly present in the animal and human
gut. Their concentration in water is thus directly correlated to fecal pol-
lution. The shape and structure of FRNAPHS is similar to the one of en-
teric viruses, pathogenic for humans (ie. Norovirus, hepatitis A virus).
Hence, they help describing the behavior and the fate of pathogenic vi-
ruses in the environment or during the process of water treatment. They
are generally considered as a valuable tool to evaluate an overall viral
hazard in water. FRNAPHs belong to the Leviviridae family, which is
divided into twa genera and four genogroups (GGs): Levivirus including
GGl and GGlI and Allolevivirus including GGl and GGIV, GGl and IV are
mainly excreted by animals. GGII and GGIII seem more specific to
humans (Hartard et al,, 2015; Lee et al,, 2011; Lee et al,, 2009) especially
when primer sequences described by Ogorzaly and Gantzer {2006) are
used for the detection by real-time RT-PCR (Ogorzaly and Gantzer,
2006). The reason of such specificity has not been elucidated yet.
Nevertheless, some differences between the genogroups have been

underlined. GGI and GGII have a higher survival rate in water compared
to GGIII and GGIV (Muniesa et al., 2009). More recently, it was
established by using a set of reference species (M52, GA, and QB for
GGI, GGII and GGIIl, respectively) that even if the surface charge
seems the same for all genogroups, the hydrophobicity characteristics
were highly different (Dika etal, 2013; Langlet et al,, 2008). Attachment
to food (Deboosere et al., 2012) or behavior during wastewater treat-
ment (Boudaud et al., 2012; Haramoto et al,, 2015) was demaonstrated
to be significantly impacted. Sometimes the most hydrophobic phage
(GA) displayed the highest attachment (food, sludge) while on other
matrixes the less hydrophobic one does (sand, ultrafiltration mem-
branes used for water treatment). Such differences should also influ-
ence attachment to suspended matter or sediment in water resources
but, to our knowledge, no study has investigated the attachment of dif-
ferent FRNAPH GGs or strains on such a complex environmental matrix.
This last point seems however crucial with regard to understanding the
behavior of phage particles in aquatic environments.

Thus, the purpose of this study was to define the distribution of the
four genogroups of FRNAPHs in a river water system including the
suspended matter and the sediment compartments. The attachment ca-
pability of laboratory and naturally sediment-related strains of phages
to the sediment was also determined, in order to inform on the previ-
ously observed distribution patterns, Moreover, this will feed the under-
standing of the varying comportment of the four genogroups under the
different hydro-dimatological conditions, especially the part due to sed-
iment mobilization or to the enhanced fecal pollution through waste-
water discharge and surface runoff. To the best of our knowledge, the
establishment of a relationship between the comparative presence of
FRNAPHSs in surface water and sediment is still unclear and has not
been addressed in the scientific literature yet.

Three distinct approaches were followed. First, the partitioning of
FRNAPH particles (free or associated to solids) in surface water was in-
vestigated under various hydro-climatological conditions to forecast
sedimentation behavior. Second, FRNAPH-solid matter interactions
were studied in batch experiments for determining the attachment be-
havior of viral particles to particulate matter, depending on the surface
properties of FRNAPHs. In this purpose, four FRNAPH strains isolated
from sediment samples and belonging respectively to the four
genogroups were identified and tested using fresh sediment and
water samples from the study site. The representativeness of sediment
isolates from each genogroup was confirmed with batch experiments
performed also with prototypic laboratory strains. Third, genotyping
of 166 plaques of infectious FRNAPHs collected from surface water
and sediment samples was performed in order to have an insight on
genogroup distribution in both compartments. In order to clarify the
mechanisms governing FRNAPH distribution in the water column and
sediment compartments, the in situ observations were finally
confronted with the data of the lab experiments.

2. Materials and methods
2.1. Collection and processing of river water and sediment samples
2.1.1. Sampling site
Sediment and river water samples were collected from the Alzette

River, one of the main rivers in Luxembourg. The sampling site was
close to the city of Hesperange, with about 14,000 inhabitants and
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located 6 km upstream from Luxembourg-city. Four wastewater treat-
ment plants (WWTP) were located in the 10 km stretch upstream
from the sampling site with respective capacities of 24,500, 90,000,
95,000 and 26,000 inhabitant-equivalents. The nearest WWTP, com-
posed of a primary treatment and an activated sludge plant with nitrify-
ing moving bed biofilm reactor technology, was located 1.4 km
upstream from the sampling site. A phage removal efficiency of 91.3%
during the sewage treatment process was estimated, resulting in a con-
centration (mean + standard deviation) of 4.4 + 4.0x10* plaque
forming units (PFU)/100 mL (n = 6) of infectious FRNAPHs in the
WWTP effluents. Three out of the four genogroups were observed in
the WWTP effluents (n = 4): GGI (3.0 £ 2.3x10° genome copies
(gc) / 100 mL), GGIl (3.1 + 1.7x10% g¢/100 mL) and GGIII (2.2 +
0.9x10" g¢/100 mL).

2.1.2. Water and sediment sampling

The environmental samples were collected over two different kinds
of campaigns. The first one was used to assess the distribution of infec-
tious FRNAPHs in surface water and sediment. A total of 15 surface
water and 18 sediment samples were collected during the years
2014-2015. A pump system was developed for vacuuming the surface
of the riverbed sediment. It is composed of a sterile 1-L glass bottle con-
nected on one side to a 50-L vacuum container and on the other side to a
rigid plastic pipe (diameter = 25 mm), This system is operated by open-
ing a valve allowing sediment to flow through the pipe into the bottle.
The second set of water sampling was used to evaluate the partitioning
of FRNAPH particles in surface water. Four stream water samples were
collected under different hydro-climatologic conditions from low flow
to high flow rates during rainfall-runoff events (Table 1). All samples
were transported back to the laboratory in a refrigerated compartment.
Samples containing sediment were stored for 24 h at 4 °C in order to
allow settlement of particles.

2.1.3. Elution of phages from sediment

Twenty milliliters of pyrophosphate buffer (0.01 M) at pH 7.0 were
added to 10 g of wet sediment (sediment/liquid ratio = 0.5). The mix-
ture was submitted to sonication (37 kHz) on ice for 3 min and
interrupted for 30 s every minute for mixing manually the samples
(Danovaro et al., 2001). Samples were then shaken at 400 rpm for
30 min at 4 °C (orbital shaker, KS 260 basic IKA®). Supernatant was re-
trieved twice after successive centrifugations at 10,000g for 10 and
5 min. Ten 1-mLfractions of the supernatant were used for the determi-
nation of infectious FRNAPH concentration by plaque assay. The recov-
ery of the infectious FRNAPH elution step was assessed on different
sediment samples by spiking a known amount of the most representa-
tive strain in sediment i.e. BZ13 strain DI20 (FJ483839) belonging to
GGl More than 10% of infectious viral particles were found after the

Table 1
Physical parameters and F-specific RNA bacteriophage (FRNAPH) concentration of the
four surface water samples collected under different hydro-climatological conditions.

Sample #1  Sample #2  Sample #3 Sample #4
Sampling date 02/29/2016 10/07/2014 03/02/2015 03/03/2015
Flow rate (m?s) 4.0 49 195 6.0
Hydrological phases Low flow Rising Peak of Recession

phase rainfall-runoff  phase
event
Total rainfall” {mm] 1] 59.8 16.1 16.1
Antecedent rainfall® 0 38 152 205
(mm)

Turbidity (NTU) 1.2 93.6 457 56.7
FRNAPH concentration 3.4 32 38 3.2

(logyo PFU/100 mL)

* On the total duration of the event.
" 5 days prior the event.

elution process with a recovery variability which could be influenced
by the sediment matrix (29.3 + 16.0%, n = 6).

2.2. F-specific RNA bacteriophages

22.1. Detection of infectious FRNAPHs

The concentration of infectious FRNAPHs was determined using Sal-
monella enteric serovar Typhimurium strain WG49 as host bacteria and
the double-agar-layer technique as described in the 1SO standard
10705-1 (2001). Nalidixic acid was added to media for limiting the
growth of the abundant bacterial flora. Negative and positive controls
(MS2 phage) were included in the determination of infectious FRNAPH
concentrations, Plates were incubated overnight at 37 °C before PFU
counting.

22.2. Plagque isolation from environmental samples

From surface water and sediment samples collected during the years
2014-2015, 10 well-separated phage plaques formed on agar plates
were randomly collected by micropipette aspiration and suspended in
a 1 mL volume of phosphate-buffered saline (PBS 0.01 M, pH 7.4,
Sigma-Aldrich) supplemented with 5% of glycerol (Ogorzaly et al,,
2009). After 1 min of agitation at 30 °C (1400 rpm, Thermomixer,
Eppendorf), phage isolates (57 isolates from surface water and 109
from sediment) were stored at — 80 °C until characterization. Genotyp-
ing and identification of the field-collected strains were performed
using a high throughput sequencing technology based on whole ge-
nome sequencing (unpublished protocol).

2.2.3. Bacteriophage strains and stock production

Once collected and identified, FRNAPH strains belonging to each
genogroup (GGl to GGIV) was replicated before use in batch experi-
ments. MS2 strain DL16 (EF108464), BZ13 strain DI20 (FJ483839), QR
strain HL4-9 (F]483841) and Fl strain BR1 (F|539134) were selected as
the most representative sediment isolates of the GGI (predominance
of 73% of strain DL16, n = 14), GGII (39% of strain DL20, n = 111),
GG (75% of strain HL4-9, n = 35) and GGIV (100% of strain BR1,
n = 1), respectively. In the same way, phage stock suspensions of pro-
totypic laboratory strains, MS2 (GQ153927), GA (X03869), QR
(AB971354) and SP (X07489) belonging to GGI, GGII, GGl and GGIV,
respectively, were carried out.

Production of phage stock suspensions was achieved by growing
host bacteria Escherichia coli K-12 Hfr (CIP 104130) to the exponential
growth phase and subsequent inoculation with the respective phages
according to the standard procedure [SO 10705-1 (2001), without the
chloroform step. After production, the phage suspensions were centri-
fuged at 3000g for 20 min to separate bacteria from bacteriophage par-
ticles. The supernatant was decontaminated by successive filtrations
through sterile membrane filters (first 0.8 um then 0.22 pm, Millipore).
The initial concentrations of phage stocks were estimated at about
10" PFU/mL All phage stocks were stored at 4 °C until use.

224, Bacteriophage genogroup quantification using a two-step RT-qgPCR

First, RNA extraction was done by the addition of the NucliSENS™
Lysis buffer (BioMerieux, France) (sample/lysis buffer ratio = 0.5).
The RNA extraction was performed using the NucliSENS® Magnetic Ex-
traction kit (BioMerieux, France). The elution step was carried out in
100 pL of elution buffer and extracted nucleic acids were stored at
— 80 “C until detection by RT-¢PCR.

Then, genogroup quantification was performed by the RT-qPCR
method developed by Ogorzaly and Gantzer (2006) on a ViiA™ 7
Real-Time PCR System (Applied Biosystems, France). Two modifications
were brought to this method with the use of the TagMan® Environmen-
tal MasterMix 2.0 (Applied Biosystems®) in a final volume of 25 plL.
Construction of standard curves with target genomic sequences of
each genogroup was developed to determine RNA genomic concentra-
tions (Fauvel et al,, 2016). A detection limit of 10 genome copies per
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RT-qPCR reaction was determined for the four genogroups. A negative
extraction control as well as negative and positive RT-gPCR controls
were incorporated into each analysis.

2.3, Partitioning behavior of FRNAPHS in surface water

Surface water samples were collected on four occasions under differ-
entwater flow rates and turbidities. Each sample represented a particu-
lar hydro-climatological condition (Table 1). Daily rainfall data were
provided by the “Administration des Services Techniques de
I'Agriculture” (ASTA, http://www.agrimeteo.lu) whereas the water
flow rate of the Alzette River was provided by the "Administration de
la Gestion de I'Eau”. The low flow condition corresponded to a 5-days
period where the water flow rate was stable. The rising and recession
phases were respectively the increase and decrease of the water flow
rate during an event while the peak of rainfall-runoff event was the
highest point of the water discharge. These various conditions were
used to study the degree to which bacteriophages in the water column
are associated with settling particles. Turbidity was measured in neph-
elometric units (NTU) with a portable turbidimeter (HACH 2100Q). The
fraction of phages associated with settling particles in water was esti-
mated through the use of a centrifugation technique. Three successive
centrifugations were performed. A first centrifugation at 3000g (Centri-
fuge 5810R, Eppendorf) for 10 min at 4 °C was carried out on raw sur-
face water; a second was done at 10,000g (Centrifuge 5810R,
Eppendorf) for 10 min at 4 °C on the supernatant resulting from the
3000g centrifugation. An ultracentrifugation of 235,000¢ for 90 min
at 4 °C (L-90K Ultracentrifuge, Beckman Coulter OptimaTM) was
finally performed on the supernatant from the 10,000g centrifuga-
tion. At each step, the entire pellet was resuspended in PBS
(0.01 M, pH 7.4, Sigma-Aldrich), and part of the supernatant was
stored at 4 °C in view of infectivity assays. Results were expressed
in PFU per 100 mL.

2.4. Attachment of bacteriophages to solid matter in batch experiments

Batch experiments were performed in two distinct media i.e. phos-
phate buffered saline (PBS 0.01 M, pH 7.4, Sigma-Aldrich) and raw
river water, using laboratory and/or environmental phage strains. Ex-
periments in river water were performed for studying attachment and
inactivation behavior whereas experiments in PBS were carried out for
comparing behavior of distinct phage strains belonging to the same
genogroup. Phage suspensions were added to sterile glass bottles of
100 mL containing 5 g of sediment collected during low flow condition
and 10 mL of liquid media (solution/solid ratio = 2.0) to obtain a final
concentration of 2 x 10% PFU/mL. This concentration was chosen high
enough to neglect phages naturally occurred in surface water and sedi-
ment but not too high to avoid overloading the system. At the beginning
of the experiment (t = 0), the theoretical concentration of each infec-
tious phage suspension was evaluated by quantification of the phage
stocks, The experiment starting point was set immediately after the
contact of phages with sediment (corresponding to t = 1 min). Solid
matter was constituted of fresh sediment and was a complex environ-
mental matrix. The four phage stocks were used independently. Sedi-
ment-phages suspension was shaken at 250 rpm at 4 °C (orbital
shaker, KS 260 basic IKA®) for different time intervals (1, 30, 60, 120
and 180 min). Mixed suspensions were centrifuged at 10,000g for
10 min for removing solid particles. The supernatant was then analyzed
to determine remaining FRNAPH concentrations using infectivity and/
or molecular biology assays. In parallel, a control batch receiving
phage suspensions without sediment was submitted to the same proce-
dure in order to monitor bacteriophage inactivation and sorption to the
container surface.

RT-qPCR inhibition was evaluated on negative controls by spiking a
known amount of transcribed MS2 plasmids into extracted samples. No

963

inhibition was observed for tested controls except for two samples
which presented an inhibition of 2.5% and 69.7%.

3. Results
3.1. Partitioning of F-specific RNA bacteriophages in surface water

Surface water was collected under different hydro-climatological
conditions including low flow period as well as rainfall-runoff events
at the selected sampling point in the Alzette River. Environmental con-
ditions and water quality parameters of each sample are presented in
Table 1. Besides the rising and the recession phases, two extreme situa-
tions were sampled: the prolonged low flow period and the peak of a
heavy rainfall-runoff event. Between both situations, turbidity and
flow rate increased about 40 and 5 times, respectively, and phage con-
centration increased by 0.4 log,q.

Each of the four samples was analyzed by successive centrifugations
at varying rotational speeds in order to determine the partitioning of in-
fectious FRNAPHs in the water column, Fig. 1 represents the percentage
of viral and suspended particles removed from the water phase (super-
natant) after each centrifugation step. Despite water samples with dif-
ferent initial turbidities, the loss of suspended particles was
equivalent. The major particle removal (from 86.7% to 96.9%) occurred
at the first centrifugation step (3000g). In contrast, the dynamics of
phage particle settlement varied depending on the hydro-climatologic
conditions. Huge differences were especially noticed for the two ex-
treme conditions (low flow period vs peak of rainfall). After the first
centrifugation at 3000g, 54.9% of phages were removed from the super-
natant for the peak of rainfall compared to 15.5% for the low flow condi-
tion. This difference was even higher after a centrifugation at 10,000g
(approx. 80% vs about 20%), while the settlement of suspended solids
reaching 97.7 £ 2.5% for both conditions. Concerning the two other con-
ditions, the results obtained for the rising phase were similar to those of
the low flow condition, whereas withdrawal of phages from the super-
natant was observed for the water level recession phase. Concerning the
third step, i.e. ultracentrifugation, no difference was observed with an
equivalent loss of phages in the supernatant. The concentration of infec-
tious FRNAPHs determined in the pellets supported all these results
(data not shown). This difference of sedimentation behavior in relation
to hydro-climatological conditions suggests that the status of infectious
FRNAPHs (free or associated with settling particles) varies in the water
column.
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Fig. 1. Percentage of infectious F-specific RNA bacteriophages ( solid line) and suspended
particles (dashed line) removed from surface water after successive centrifugation steps
(from surface water at 3000g, supernatant from 3000g at 10.000g and supematant from
10,000g at 235,000g) according to the four distinct hydro-climatological conditions (O
low flow, ¥ rising phase, ® peak of rainfall-runoff event, ¥ recession phase ).
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3.2, Influence of viral genogroup on the attuchment of FRNAPH to sediment
in river water

Fig. 2 presents results of batch experiment where environmental
FRNAPH strains were put in contact in river water with or without sed-
iment. Infectious FRNAPHs and total phage particles were quantified
during the whole experiment through both an infectivity assay (PFU)
and molecular tool quantification (genome copies). Inactivation (loss
of PFU only) and/or attachment (loss of both PFU and genome copies)
were the main causes of variation of the FRNAPH concentration. The in-
activation level was estimated as the loss of PFU in absence of sediment
whereas the attachment rate was calculated by comparing total phage
numbers (genome copies) in the absence and presence of sediment at
a same time point.

Strain DL16 (GGI) underwent neither inactivation nor attachment in
reason of a stable concentration of infectious and total particles during
the whole stirring period (180 min) in absence or presence of sediment.
The observations were contrasting for the others tested strains from
GGs 11, 11l and 1V,

In absence of sediment, the persistence of strain DL20 (GGIl) was
demonstrated with a constant concentration of infectious particles
and genome copies during the whole experiment. In presence of sedi-
ment, the behavior of this strain was modified with a rapid reduction
of 1.3 log,p of total particles after 30 min and 1.4 log,; of infectious
phages at the end of the experiment. The stability of strain DL20 in ah-
sence of sediment supports the hypothesis that, in presence of solids,

the reduction of total phage particle concentration was due to attach-
ment to sediment (attachment rate of 1.3 log,, at 30 min), Moreover,
reduction kinetics in presence of sediment seems to be different be-
tween the total and infectious particles (Spearman correlation test,
r=0.714, p-value = 0.136). A fast reduction was observed for total par-
ticles compared to a slower reduction over the entire time of the exper-
iment for the infectious DL20 particles.

For GGIII, a decrease of 0.9 and 1.8 log,, was measured at the end of
the experiment for total and infectious strain HL4-9 particles, respec-
tively, in absence of sediment. Attachment of phages to the glass con-
tainer inner surfaces, degradation of viral RNA and inactivation of
infectious particles could explain these reductions. In presence of sedi-
ment, an instantaneous reduction of 2.1 log;o and 1.6 log,, occurred
for total and infectious phages and continued to reach a maximal reduc-
tion of 2.8 logyy, for both. The higher reduction of total phage particle
concentration in presence of sediment than in absence of sediment at
a same time (2.7 log,, compared to 0.8 log,q at 30 min, respectively)
confirmed the attachment of strain HL4-9 to sediment (attachment
rate of 1.9 log,, at 30 min). Furthermore, reduction kinetics in presence
of sediment again appears to be faster for total particles with a maxi-
mum reduction after 30 min whereas reduction continued up to
120 min for infectious phages (Spearman correlation test, r = 0.429,
p-value = 0.419).

For the GGIV strain, a decrease of total and infectious particles was
shown in the ahsence and in presence of sediment. As for the GGIII
strain, viral RNA degradation and/or attachment to the container were
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Fig 2. Loz, reduction of infectious partices [ circle symbol) and genome (square symbol) of F-specific RNA bacteriophage strains in surface water upon stirfing in absence (white symbol)
or presence (black symbol) of sediment. The starting concentration of 2.0 x 10* PFL/mL was the same whatever the infectious strain genogroup whereas this one varied for total phage
particles (4.3 x 107 go/mL for MS2 DL16, 24 x 10° go/mL for BZ13 DL20, 46 x 10% ge/mL for QB HL4-9 and 6.8 x 107 for F1 BR1). Vertical bars indicate standard deviation from triplicate

experiments.
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challenged in absence of solid whereas attachment to solid matter oc-
curred in presence of sediment (reduction of 2.0 log, of total particles
after 30 min in presence of sediment compared to 0.7 log, in absence
of sediment: 1.3 log, attachment rate at 30 min). Nevertheless, the dif-
ference of reduction between total and infectious BR1 particles seems to
be less obvious (Spearman correlation test, r = 0.886, p-value = 0.033).

To conclude, a distinct behavior of the four FRNAPH strains was
demonstrated with no attachment effect for the strain belonging to
GGl, whereas attachment and/or inactivation were for the other ones.
A difference of attachment kinetics was also suspected between total
and infectious particles for the GGII and GGIII strains with reduction ki-
netics slower for infectious phages than total viral particles.

3.3. Influence of FRNAPH viral strain further to contact to sediment

In order to complete the investigation on the attachment of FRNAPH
to sediment, the dynamic of two strains belonging to the same
genogroup was compared in PBS in presence and absence of sediment,
using only infectivity assay (Fig. 51).

No reduction occurred for both strains belonging to GGl and GGlI,
displaying therefore a similar behavior, whereas a decrease of infectious
FRNAPH concentration was measured for both strains of GGllland GGIV.
For GGIII, higher reduction rates were consistently observed for the en-
vironmental strain compared to the lab strain (Wilcoxon signed rank
test, p < 0.001), with a final reduction rate differences at 180 min of
0.5 log; (without sediment) and 0.9 log,;, (with sediment). For GGIV,
a difference of reduction between the environmental strain and the
lab strain occurred exclusively in absence of sediment (Wilcoxon signed
rank test, p = 0.007), with a final reduction rate differences at 180 min
of 1.8 log, . In presence of sediment, both strains of GGIV present a sim-
ilar behavior (Wilcoxon signed rank test, p = 0.135). Then, despite dif-
ferent intensity of reduction in absence or presence of sediment for
strains of GGIIl and GGIV, a similar dynamic was observed for strains
within a same genogroup. It was however not possible to clearly distinct
the inactivation to attachment dynamics since only infectivity was per-
formed during the PBS experiment.

A variation in the BZ13 DL20 (environmental GGII strain) strain be-
havior was observed between experiments performed in PBS and in
river water, reflecting a media effect on the strain dynamic. In presence
of sediment, no reduction of infectious strain BZ13 DL20 was observed
in PBS (Fig. $1) whereas 1.4 log,, of reduction was measured in surface
water (Fig. 2). To confirm the media-dependent behavior for GG I
strains, the fate of the GA strain was investigated in river water with
and without sediment (Fig, 52). Once again, BZ13 and GA strains exhib-
ited similar persistence and reduction profiles in a given media.

n=57

Surface water

34. F-specific RNA bacteriophage diversity and distribution in surface wa-
ter and sediment

Infectious FRNAPHSs were quantified from river water and sediment
samples collected every month. The mean concentration was estimated
to be 2.8 + 0.7 log,, PFU/100 mLof surface water (n = 19) and 1.4 + 0.7
log,o PFU/g of dry sediment (n = 15). One hundred sixty-six individual
plaques of infectious FRNAPHs were characterized from surface water
and sediment samples. Fig. 3 shows the distribution of the four
genogroups in both compartments. The distribution of infectious
FRNAPH genogroups in water was different to that observed in sedi-
ment, especially for GGII (Pearson's chi-squared test, p-value = 0.013)
and GG (Pearson's chi-squared test, p-value = 0.005).

4. Discussion

The objective of this study was to provide new elements in the un-
derstanding of viral particle distribution in a dynamic river system. To
this purpose, detection and distribution of infectious FRNAPHs were
assessed in surface water and in sediments of the Alzette River. In par-
allel, two distinct laboratory experiments were carried out to clarify
the solid-viral particle interactions and to forecast transfer of phages
from the water column to sediment.

The environmental spread of infectious FRNAPH particles was con-
firmed by their presence in surface water and in sediment compart-
ments of the study area. Detection of infectious FRNAPHs in both
compartments was comparable to the results of previous studies
(Lucena et al., 2003; Ogorzaly et al,, 2009; Skraber et al., 2009). In the
present work, genogroup determination was carried out by whole ge-
nome sequencing directly from individual infectious phage plaques.
Among the 166 plaques isolated, GGIl isolates were proportionally the
most abundant in both surface water and sediment compartments.
FRNAPHSs are often proposed as microbial source tracking tracers to dis-
tinguish human (GGIl and GGIIT) from non-human (GGl and GGIV) fecal
contamination sources (Lee et al, 2011; Lee et al,, 2009). Abundance of
GGllin both compartments confirms the anthropogenic character of the
fecal pollution sources found in the Alzette River, with a WWTP at
<2 km upstream from the sampling site. This is also confirmed by direct
analysis of water samples by RT-qPCR (Fauvel et al., 2016). The reparti-
tion of GGs was differed in both, water and sediment compartments, es-
pecially for GGII and GGIIL Infectious FRNAPHs belonging to GGIl were
more present in sediment than in surface water, which was the opposite
for GGIIl phages. This difference of distribution might be elucidated
based on the results obtained from the laboratory batch experiments
discussed hereafter.

Sediment
n=109

Fig. 3. Distribution of the four genogroups {GCs) of F-specific RNA bactenophages in surface water and sediment samples. nd.. not detected (viral particle not assigned to a FRNAPH or

failure of genome sequencing).
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The interactions of FRNAPHs with their direct environment are
mainly controlled by their surface properties. In order to detect any var-
iation of behavior of different viral particles, four strains of FRNAPHS, di-
rectly isolated from sediment, were used in batch experiments. Results
obtained suggest a difference of behavior for the four strains tested in
terms of inactivation and attachment under experimental conditions
(surface water at 4 "C and shaking at 250 rpm). On the one hand, inac-
tivation of bacteriophage strain DL16 (GGl) and strain DL20 (GGIl) were
much less important than strain HL4-9 (GGII) and strain BR1 (GGIV) in
absence of sediment. The greater survival of GGI and GGII compared to
GGl and GGIV was previously reported (Muniesa et al., 2009; Schaper
et al., 2002). A variability in the survival of strains within a same
genogroup still remains in debate with some contradictory data report-
ed (Brion et al., 2002; Long and Sobsey, 2004). Results of batch experi-
ments performed in PBS with prototypic laboratory and
environmental phages present a similar persistence for strains belong-
ing to GGl and GGII, whereas higher inactivation rates were suspected
for the GGIIl and GGIV environmental strains. Even if results obtained
by infectivity assay did not allow us to clearly conclude in favor of
phage inactivation, the reduction rates observed were always stronger
for environmental strains of GGl and GGIV than for laboratory strains.
All these results confirm the difficulty to establish original proportions
of infectious FRNAPH genogroups in environment by reason of their sur-
vival difference, hindering accurate conclusions in a microbial source
tracking framework.

On the other hand, the variation of the attachment behavior of infec-
tious FRNAPHs to a surface was also documented (Armanious et al.,
2015; Dika et al., 2013; Hébrant et al., 2014). In our batch experiments
performed in river water, sorption to complex environmental solid ma-
trix was detectable for strains belonging to GGII, GGl and GGIV (BZ13
DL20 and GA, QR HL4-9 and FI BR1, respectively ). Thus, despite the at-
tachment properties of infectious HL4-9 and BR1 strains (GGIII and
GGV, respectively) highlighted, their instability and low environmental
persistence can explain their sparse presence in sediment. Furthermore,
the predominance of GGII in sediment can be explained by (i) the inho-
mogeneous distribution of the four genogroups in surface water in favor
of GG, (ii) the persistence of infectious DL20 strain (GGll) observed in
the batch experiment, and (iii) its capability to adsorb to solid matter.

Results of batch experiments also inform on the attachment kinetics
of strains able to sorb to sediment. For all of them (DL20 (GGII), HI4-9
(GGII) and BR1 (GCIV) strains), attachment occurred mainly in the
early stages of the stirring time with a rate of 1.3 logq, 1.9 log;s and
1.3 log; from the first 30 min, respectively. The major part of reduction
was observed in the first minute of experiment. This fast attachment of
viral particles to a surface was already underlined elsewhere (Gantzer et
al., 1994). Furthermore, some discrepancies between the three strains
tested were observed with a variation in the attachment rates. This dif-
ference of attachment rate pointed out surface properties of FRNAPHs as
one of the factors responsible for distinct behaviors in their attachment
to solid matter. According to our results, the variability in attachment
capacities seems to be mainly influenced by the viral genogroup than
by the strains, Hébrant et al. (2014) reported also a difference of attach-
ment rate for two FRNAPH strains belonging to GGIl and GGIIL. In con-
trast to our results, the authors present an attachment rate of
bacteriophage Q3 (GGIII) less effective than bacteriophage GA (GGII)
on biofilms under hydrostatic conditions and a same attachment rate
under hydrodynamic conditions. These results highlighted that, besides
the surface properties of viral particles, sorbent matrix plays an impor-
tant role in the phage attachment dynamic. Moreover, the difference of
attachment profile observed in our study for GGII strains in surface
water and in PBS demonstrated also the influence of surrounding condi-
tions in phage-solid interactions.

In parallel, different kinetic of reduction was observed in presence of
sediment between infectious and total phage particles from a same
strain. This was particularly the case for GGl where the reduction kinet-
ics of infectious strain DL20 was much lower than total phage particles.
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Assuming that this reduction was not due to inactivation of infectious
DL20 particles upon contact with the sediment, this difference of reduc-
tion, for a same sorbent, under the same conditions, revealed a possible
variation of surface properties between infectious and non-infectious
phages leading to a different kinetic attachment. The major role of the
outer capsid surface (amino-acids) in virus-solid interactions was dem-
onstrated by the use of virus-like particles (Armanious et al., 2015), but
no study has already explored surface properties of non-infectious
FRNAPH in attachment profiles. Recently, Brié et al. highlighted different
surface properties of non-infectious and infectious MS2 phages (GGI)
further to exposition to high temperatures (Brié et al., 2016).

The main hypothesis about presence of viruses in sediment was a
viral particle settling controlled by their association with solid particles
(Rao et al., 1986). Previous studies indicate that viral particles appeared
to be mainly free or associated with particles <0.25 um in diameter in
the surface water (Payment et al., 1988). Results obtained from our cen-
trifugation experiments suggest that the status of viral particles (free or
associated with settling particles) varied according to hydro-climato-
logical conditions. In periods of low flow and at the rising phase of a
rainfall-runoff event, results indicated that viral particles in surface
water are free or associated with small particles remaining in suspen-
sion in the water column. Under these conditions, the transfer of viral
particles to sediment appears as improbable. Nevertheless, at the peak
of a rainfall-runoff event but also to a certain extent during the recession
limb, infectious FRNAPHs appear to be associated with or included in
solid particles with > 50% and 24% of infectious FRNAPH lost in superna-
tant after the first centrifugation, respectively. From these results, asso-
ciation of FRNAPHs with settling particles during last stages of rainfall-
runoff events could facilitate the transfer of viral particles from the
water column to sediment. The concept of variations in partitioning
under the influence of hydro-climatological conditions was broached
in other studies (Characklis et al., 2005). Krometis et al. (2007 ) demon-
strated that settling concentrations of microorganisms, such as entero-
cocci or Clostridium perfringens, were generally highest in the period
briefly after start of the storm. An exception occurred for total coli-
phages (merging of FRNAPHs and somatic coliphages), which exhibited
a lower and constant rate of association regardless of hydro-climatolog-
ical events. This last result is not directly comparable to the results in the
present study because of the difference of phages studied. Nevertheless,
it appears that most microorganisms seem to be more favorably associ-
ated with solid particles during a rainfall-runoff event than during low
flow conditions.

The spatio-temporal dynamics of FRNAPHs during rainfall-runoff
events were previously investigated in the studied area (Fauvel et al.,
2016). It was demonstrated that the resuspension of sediment was
one of the possible origins of viral pollution during rainfall-runoff
events. A high input of infectious GGIl bacteriophages was linked to
the release of phages from the riverbed. In the present study, the pres-
ence and abundance of GGllin sediment was confirmed, and the persis-
tence and attachment capacity of a field-collected GG strain was also
demonstrated. From all these results, sediment of the studied area con-
stitutes a reservoir of GGII, which can be released into the water column
through the action of rainfall.

In order to explain the partitioning variation of infectious FRNAPHs
in collected samples, the origin of suspended particles in the water col-
umn was determined by the use of a hydrological approach. If the origin
is different, we can suppose that the nature of the suspended particles
waould also differ, favoring or avoiding infectious FRNAPH attachment.
Resuspension of sediment and/or surface runoff are bath main possible
origins of suspended particles in the water column. The analysis of ante-
cedent rainfall five days prior to the rainfall-runoff event allowed us to
make this distinction. For the sample collected during the rising phase
of the rainfall-runoff event, the suspended particles could come from
available sediment in the bottom of the riverbed. Its accumulation was
possible due to low precipitation (only 3.8 mm) prior to the event. On
the contrary, the surface runoff is the preferential origin of suspended
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particles present for the samples collected at the peak and at the last
phase of a rainfall-runoff event. The frequency of antecedent precipita-
tion (15.2 mm and 20.5 mm, respectively) induced a saturation of the
catchment in water. The distinct origins of suspended solids in the ana-
lyzed samples (sediment resuspension or surface runoff) represent one
possible explanation of the variation of partitioning of infectious
FRNAPHs.

This study was conducted in a river mainly polluted by human fecal
pollution (abundance of GGII). It will be interesting to study the dynam-
ics of FRNAPHS in a river with less anthropogenic pollution in order to
confirm the behavior of genogroups in the water cycle and the environ-
ment. For example, the absence of GGlin sediment and the input of GGII
from resuspended sediment during rainfall-runoff events could be test-
ed in a river where GGl is the major genogroup.

5. Conclusions

Interactions of F-specific RNA bacteriophages with solid particles
were demonstrated in both freshwater and sediment compartments.
In contrast to data previously published, viral particles are not systemat-
ically free or associated with small solid particles in surface water. The
results reported in this work underline a variation of the free or bound
status of infectious FRNAPHs depending on the hydro-climatological
conditions, The distinct origins of suspended solid particles (sediment
or surface runoff) and consequently the nature of solid particles in the
water column can be one explanation of the partitioning variation of in-
fectious phages. The transfer of viral particles from the water column to
sediment could be facilitated after a rainfall-runoff event, while the
water flow rate is returning to normal conditions, Association of infec-
tious FRNAPHs with sediment was also demonstrated as well as the in-
fluence of viral surface properties and surrounding conditions on their
attachment to sediment. In addition, a difference in the attachment ki-
netics to sediment between infectious and total viral particles was
highlighted. These laboratory results match the in situ observations in
water and sediment compartments, and bring new elements towards
the understanding of the distribution of FRNAPHs in a river system
under the influence of varying hydrological fluxes.

Supplementary data to this article can be found online at http://dx.
doi.org/10.1016/j.scitotenv.2016.09.115.
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En résumé, les interactions des bactériophages ARN F-spécifiques avec les particules solides de
I’environnement ont été démontrés a la fois dans I’eau de surface et dans le sédiment. Les résultats
rapportés dans ce chapitre soulignent premiérement, une variation du statut libres ou associés des
bactériophages ARN F-spécifiques infectieux vis-a-vis des particules pouvant potentiellement
sédimenter, en fonction des conditions hydro-climatologiques. Le transfert des particules virales de la
colonne d’eau au sédiment pourrait donc avoir lieu aprés une crue lorsque les bactériophages ARN F-
spécifiques semblent étre associés aux particules solides et que le débit de la riviere permet une
sédimentation. L’association des bactériophages des génogroupes I, Il et IV avec le sédiment a
également été démontrée dans une seconde partie de I’étude. Ces résultats de laboratoire coincident
avec la distribution in situ des génogroupes des bactériophages ARN F-spécifiques détectés dans
I'eau de surface et le sédiment. L’ensemble de ces analyses permettent donc d’apporter de nouvelles
informations concernant la distribution des bactériophages ARN F-spécifiques dans I’Alzette.

Jusqu’a présent I'analyse distincte des quatre génogroupes des bactériophages ARN F-spécifiques
dans la riviere a permis de souligner I'influence des propriétés de surface de ces particules virales
dans leur dynamique environnementale. A présent, il semble pertinent d’analyser plus
particulierement le sédiment, principal support pour I'association des particules virales dans la
riviére. Le sixieme et dernier chapitre traitera donc l'influence du sédiment comme autre principale
variable pouvant affecter la dynamique des bactériophages ARN F-spécifiques dans le systéme
hydrique.
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Dynamique des bactériophages infectieux_ en fonction des caractéristiques du sédiment

1 Introduction

Dans la littérature, de nombreuses études ont montré la présence de virus entériques dans du
sédiment de riviére (Leroy et al., 2008; Skraber et al., 2009; Staggemeier et al., 2015). Cependant, la
matrice environnementale analysée est potentiellement différente de celle collectée dans notre
étude puisque selon les articles, le mode de prélevement du sédiment est différent. Par exemple,
I'utilisation d’une drague Ekman permet de collecter du sédiment plus en profondeur (jusqu’a
plusieurs meétres) (LaBelle and Gerba, 1979; Skraber et al., 2009), alors que nous nous sommes
intéressés qu’aux premiers centimétres de sédiment. Il apparait donc indispensable, avant
d’entamer ce dernier chapitre, de rappeler ce que représente le terme « sédiment » dans cette
étude.

De maniere générale, le sédiment constitue un dépot qui provient de I'altération et la désagrégation
de roches préexistantes. Ces dépots sont ensuite transportés par les cours d’eau et finissent par se
déposer sous I'effet gravitationnel. Dans cette étude, nous ne nous sommes uniquement intéressés
gu’aux sédiments récents déposés au fond du lit de la riviere, fraction considérée ici comme
facilement remobilisable lors d’événements hydro-climatologiques. Pour ce faire, un systéme
d’aspiration a été développé pour collecter spécifiquement les premiers centimétres du fond du lit
de la riviere (cf chapitre 2).

Le sédiment collecté constitue une matrice environnementale complexe pouvant avoir deux origines
distinctes :

- une origine endogéne qui provient de la production autochtone du milieu, i.e. I'altération du
fond du lit de la riviere et I'apport supplémentaire de débris de macrophytes, microphytes
Ou autres micro-organismes.

- Une origine exogéne qui provient du ruissellement des surfaces, des effluents ou de
I'atmosphere. Cette origine peut étre naturelle (érosion des sols, décomposition de la
matiére végétale, perturbations climatiques) ou anthropique (apport de matiere en
suspension ou de matiére organique en raison des rejets agricoles et des stations
d’épuration).

Dans la littérature, I'attachement des particules virales au sédiment a été évalué en fonction des
conditions du milieu (force ionique, ions bivalents, pH) ainsi que des caractéristiques virales
(différents types de virus étudiés) (Dowd et al., 1998; Wait and Sobsey, 1983). Plus spécifiquement,
différents supports homogénes tels que la silice (Bales et al., 1993), les argiles (montmorillonite,
kaolinite) (Lipson and Stotzky, 1983; Tong et al., 2012) ou le sable (Knappett et al., 2008) ont été
étudiés. Néanmoins, a I’heure actuelle, aucune étude n’a exploré I'attachement des particules
virales en fonction des propriétés du sédiment naturel, matrice environnementale complexe,
hétérogene, contenant a la fois du sable, des graviers, de I’argile, de la matiere organique et d’autres
composeés.
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Ainsi, I'objectif de ce dernier chapitre est d’apporter de nouvelles informations concernant la
dynamique des bactériophages ARN F-spécifiques en fonction des propriétés et caractéristiques du

sédiment.

Un article scientifique sera prochainement rédigé avec I'’ensemble des résultats obtenus.

2 Matériels et méthodes

2.1 Echantillonnage du sédiment

Le prélevement du sédiment s’est effectué au site 4 du trongon de la riviere étudiée (Figure 21B) par
I'intermédiaire d’un systeme de pompe a vide. Un quadrillage constitué de 9 points
d’échantillonnage a été défini (Figure 38) et a permis le prélevement de différents échantillons de
sédiment a quatre dates différentes (Tableau 12). Une fois prélevés, les échantillons de sédiment ont
été stockés une nuit a 4°C de maniére a retirer I'excédent eau suite a la sédimentation de la matiere.

Des analyses ont ensuite été réalisées sur chaque échantillon de sédiment.

Largeur de la riviére: 10.4m

© 00
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© 0 o
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Figure 38 Schématisation du quadrillage constitué de neuf points d’échantillonnage collectés au site

4 du trongon de la riviere étudiée.

Tableau 12 Conditions hydro-climatologiques lors des préléevements de sédiment.

Date d’échantillonnage Quadrillage Hauteur d’eau de la riviere Pluies antécédentes 5 jours
(cm) (mm)
16/09/2014 #1 42 0,5
20/07/2015 #2 46 13,6
24/08/2015 #3 46 2,8
04/07/2016 #4 55 1
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2.2  Détermination du rapport sédiment humide/sédiment sec

Une portion de sédiment humide a été pesée. Cette méme portion a ensuite été soumise a une
température de 105°C de maniére a retirer I'eau résiduelle de I’échantillon. Le temps de séchage a
été adapté en fonction de I'échantillon (2-3 jours) jusqu’a ce que le poids sec en sédiment ne varie
plus. Le rapport massique de sédiment humide versus sédiment sec a ensuite pu étre déterminé
pour chaque échantillon.

2.3  Détermination du pourcentage de matiére organique

Une fois le rapport masse humide versus masse seche déterminé, la portion de sédiment séchée a
105°C a ensuite été soumise a une température de 375°C pendant 16 heures. A cette température,
I’ensemble des matieres organiques présentes dans I’échantillon sont calcinées et donc éliminées. Le
pourcentage de matiére organique est obtenu suite au rapport entre le poids du résidu calciné a
375°C et celui séché a 105°C

2.4 Identification granulométrique

L’essai consiste a séparer par lavage les grains agglomérés d’un échantillon de masse connue, puis a
les fractionner au moyen d’une série de tamis. Le poids de refus (partie du matériau retenu sur le
tamis) est déterminé apres un séchage a 105°C jusqu’a I’évaporation compléte de I'eau utilisée pour
la séparation des grains. Cette identification granulométrique s’est faite a partir de la portion de
sédiment préalablement calcinée a 375°C de maniere a séparer uniqguement les minéraux et pour
éviter que les branchages et feuillages perturbent le fractionnement lors du tamisage. Les tailles de
maillage des différents tamis utilisés pour fractionner I'’échantillon de sédiment sec sont: 2 mm, 1
mm, 0,5 mm, 0,2 mm, 0,125 mm et 0,063 mm.

2.5 Quantification des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux

Une seconde portion de sédiment humide a été isolée pour I'analyse des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux. La quantification des bactériophages infectieux (norme I1SO 10705-1) a été
réalisée a partir de I'éluat obtenu apres I’élution du sédiment (cf protocole chapitre 2). Les
concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux ont été exprimées en UFP/g de
sédiment sec par l'intermédiaire des rapports massiques de sédiment humide versus sec
préalablement déterminés pour chaque échantillon.
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2.6  Détermination de la surface spécifique et microporosités

La surface spécifique et la microporosité ont été déterminées a partir des neuf points
d’échantillonnage de sédiment frais du quadrillage #4.

La surface spécifique a été estimée par la méthode normalisée BET (Norme AFNOR NF 11-621).
Celle-ci consiste a mesurer la quantité de diazote adsorbée a la surface du matériau testé. La fin de
I"adsorption de la premiére couche de gaz sur le matériau est ensuite modélisée selon une isotherme
théorique d’adsorption multicouche proposée par Brunauer, Emmett et Teller (Brunauer et al.,
1938). Les valeurs représentant le volume de gaz adsorbé en monocouche permettent ensuite la
détermination de la surface spécifique tout en tenant compte de I'affinité de I'azote pour les
échantillons testés.

La microporosité (pores de taille inférieure a 0,2 nm) a été estimée par la méthode du t-plot. La
comparaison des isothermes expérimentales avec une isotherme obtenue sur un échantillon de
référence non poreux permet d’identifier les micropores. En effet, la méthode d’adsorption par
I'azote permet non seulement de mesurer la surface géométrique liée a la taille et a la forme des
grains mais aussi de rendre compte de l'irrégularité et des tortuosités de la surface.

2.7 Détermination des principaux minéraux du sédiment par diffraction aux
rayons X

L'analyse par diffraction aux rayons X a été effectuée sur les sédiments frais collectés lors du
quadrillage #4. Les échantillons suivants ont été analysés :

1) Echantillon représentatif de la rive gauche (regroupement des points d’échantillonnage 1,4 et 7 a
poids égal)

2) Echantillon représentatif du milieu de la riviere (regroupement des points d’échantillonnage 2, 5
et 8 a poids égal)

3) Echantillon représentatif de la rive droite (regroupement des points d’échantillonnage 3, 6 et 9 a
poids égal)

4) Echantillon représentatif de la fraction < 0,063 mm du sédiment de la riviére (regroupement des
points d’échantillonnage 1, 2 et 3 a poids égal avant granulométrie)

Des traitements supplémentaires a la diffraction aux rayons X ont été réalisés pour I’échantillon
représentatif de la fraction < 0,063 mm de sédiment afin d’analyser spécifiquement les différentes
phases argileuses. L'échantillon a été déposé sur trois lames et chacune de ces lames ont subi un
traitement : la premiere lame a été analysée aprés séchage a I'air, la seconde apres saturation a
I’éthyléne glycol et la troisieme apres passage au four a 550°C.

-126-



Dynamique des bactériophages infectieux_ en fonction des caractéristiques du sédiment

3 Résultats

3.1 Analyse des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux

Une différence de distribution latérale en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux a été

observée dans la riviere pour I'ensemble des quadrillages analysés (Figure 39). En effet, les

concentrations mesurées en rive droite sont en moyenne cing fois plus élevées que celles mesurées
au milieu de la riviere ou en rive gauche.
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Figure 39 Quantification des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux dans les sédiments en

fonction de la situation spatiale (RD : rive droite, M : milieu et RG : rive gauche) dans la riviére lors de
quatre prélevements différents (#1, #2, #3 et #4).

De plus, le quadrillage #2 se démarque par rapport aux autres quadrillages avec des concentrations

en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux en moyenne 7 fois plus élevées. Ce quadrillage est le

seul a avoir été réalisé suite a des précipitations importantes (pluies antécédentes de 13,6 mm,
Tableau 12) dans les 5 jours précédents le prélevement. Afin de compléter ces observations, les
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débits de la riviere antécédents au jour de préléevement ont été analysés pour le quadrillage #2
(Figure 40).

préléevement sédiment

Débit de la riviere (m3/sec)

] I
20/07/2015 21/07/2015
Figure 40 Analyse du débit de la riviere en fonction de la date de prélevement du sédiment.

D’une part, ces premiers résultats confirment les analyses des précédents chapitres concernant
I'impact des perturbations hydro-climatologiques sur la dynamique des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux. D’autre part, la différence de distribution spatiale des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux pour les quatre quadrillages suscitent I'intérét d’étudier plus en détail les
propriétés du sédiment pour expliquer de telle variation de concentrations a seulement quelques
métres d’écart.

3.2  Analyse des caractéristiques du sédiment

3.2.1 Analyse de la matiére organique

Le pourcentage de matiere organique est de 5,1 £ 0,9 % pour I'ensemble des échantillons de
sédiment analysés. Malgré la faible variabilité de ce pourcentage, une dispersion plus importante est
néanmoins observée en rive droite de la riviere (Figure 41). Une comparaison statistique entre les
concentrations de bactériophages ARN F-spécifiques obtenues en rive droite et les pourcentages
respectifs de matiére organique ne montre cependant aucune relation entre ces deux parametres
(Test de Wilcoxon, p<0,001).
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Figure 41 Dispersion du pourcentage de matiére organique en rive droite, milieu et rive gauche de la
riviere sur I'ensemble des données des quatre quadrillages (n=12 pour chaque boite a moustaches).
Boites : 1" et 3™ quartiles coupés par la médiane ; moustaches : 10°™ et 90°™ percentiles, points
noirs : valeurs maximales et minimales.

Ainsi, le pourcentage de matiére organique présent dans les échantillons de sédiments joue peut-
étre un réle minime dans la distribution latérale des bactériophages ARN F-spécifiques dans la riviere
mais malgré tout pas suffisant pour étre significativement responsable des variations en
concentrations.

3.2.2  Analyse de l'identification granulométrique

L'identification granulométrique a été réalisée sur I'ensemble des échantillons de sédiment des
qguatre quadrillages. Les tailles de grains analysées pour chaque échantillon sont représentées dans
le tableau 13.

Tableau 13 Classification des grains fractionnés selon leur taille.

Taille des grains (mm)  Classification selon Grabau® Classification selon I'échelle de Wentworth**

'. 0000‘
>2 Rudite Graviers [‘ '0 . @
QQ 0.:?00
: Wi
2-0,5 Sable grossier
0,5-0,2 Arénite Sable moyen
0,2-0,063 Sable fin a tres fin
< 0,063 Lutite Silt ; argile

*Grabau, A.W. (1904) On the classification of sedimentary rocks. American Geologist. Vol. 33, p. 228-247
""Wentworth C.K. (1922) A scale of grade and class terms for clastic sediments, Journal Geology. Vol. 30, p. 377-392
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Pour chaque échantillon de sédiment, le pourcentage massique de refus a été calculé. Il est défini
comme le rapport entre la masse de sédiment sec retenu par un tamis d’ouverture d et la masse
totale initiale du sédiment utilisé pour I'analyse. Les résultats sont présentés figure 42.
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Figure 42 Dispersion des pourcentages massiques de refus calculés en rive droite, au milieu et en
rive gauche en fonction des différents tamisages réalisés (n=12 pour chaque boite a moustaches).
Boites : 1" et 3™ quartiles coupés par la médiane ; moustaches : 10°™ et 90°™ percentiles, points
noirs : valeurs maximales et minimales.

Un pourcentage important (plus de 30 %) de sable fin et argiles (grains <0,2 mm) ont été retenus par
tamisage pour les échantillons de sédiment collectés en rive droite. A l'inverse, en rive gauche et
milieu de riviere, plus de 40% du refus massique est constitué respectivement de graviers (grains > 2
mm) et de sable grossier (grains compris entre 2 et 0,5 mm). L'analyse granulométrique des
guadrillages met donc en évidence une distribution latérale du sédiment avec des grains fins a trés
fins en rive droite et plus grossiers au milieu et en rive gauche de la riviére.

Afin d’établir un possible lien entre les concentrations élevées en bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux et les sédiments composés de grains fins a trés fins en rive droite, une analyse en
composantes principales a été réalisée sur I'ensemble des données (Figure 43). Des corrélations
positives ont été observées entre les concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux
et les grains inférieurs a 0,2 mm. En effet, une forte corrélation est constatée pour les sables fins a
trés fins (r=0,638, p<0,001) et une plus faible corrélation pour les argiles (r=0,451, p=0,006). A
I'inverse, une corrélation négative est observée entre les concentrations en bactériophages
infectieux et les sables grossiers (r=-0,644, p<0,001).

Ainsi, la distribution latérale des bactériophages ARN F-spécifiques est étroitement liée a la
dimension des grains qui composent les sédiments. Deux hypothéses peuvent expliquer la présence
majoritaire de bactériophages ARN F-spécifiques infectieux dans les sédiments fins collectés en rive
droite de la riviére : (i) les grains inférieurs a 0,2 mm offrent une surface disponible plus importante
pour I'attachement des particules virales que les grains supérieurs a 0,2 mm ou (ii) la nature méme

des grains inférieurs a 0,2 mm facilite I'attachement des bactériophages ARN F-spécifiques

infectieux.
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Figure 43 (A) Analyse en composantes principales et (B) matrice des corrélations de Spearman
obtenues entre les concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux et les différentes
tailles de grains.

3.3  Analyse des surfaces spécifiques et de la nature des sédiments

Afin de comprendre aux mieux la distribution latérale des bactériophages ARN F-spécifiques en
fonction de la dimension des grains, la surface spécifique, la microporosité ainsi que les principaux
minéraux présents ont été déterminés a partir des échantillons du quadrillage #4. Ces analyses ont
été réalisées pour nous au Laboratoire Interdisciplinaire des Environnements Continentaux a Nancy.

L'analyse granulométrique détaillée du quadrillage #4 présente les mémes observations que
précédemment, avec une distribution latérale des grains fins a trés fins préférentiellement en rive
droite et des grains plus grossiers au milieu et en rive gauche de la riviére (Figure 44).
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Figure 44 |dentification granulométrique du quadrillage #4.

3.3.1 Analyse de la surface spécifique des échantillons du quadrillage #4

Les résultats des surfaces spécifiques, déterminées par la méthode BET, sont donnés dans le tableau
14 et ceux concernant les microporosités, déterminées par la méthode du t-plot, sont présentés
dans le tableau 15.

Tableau 14 Surfaces spécifiques déterminées par la méthode BET.

Localisation Point d’échantillonnage du quadrillage #4 Surface spécifique (m?/g)

=

16,7+3,8
16,0 £+ 3,3
12,9+3,5

Rive gauche

21,1+5,6
21,2+6,3
18,2+6,6

Milieu

9,3+2,1
9,4+3,7
7,8%+1,2

Rive droite

OCO|W|(L|N|Y|[P>
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Tableau 15 Valeurs estimées des surfaces micropores et hors micropores par la méthode t-plot.

Localisation Point d’échantillonnage Surface Surface Surface hors
du quadrillage #4 micropores (m?/g) micropores (%) micropores (m?/g)
1 3,5 20,5 13,6
Rive gauche 4 3,0 18,4 13,3
7 2,1 16,0 11,0
2 4,4 20,3 17,3
Milieu 5 4,4 20,3 17,3
8 3,5 18,8 15,1
3 0,9 9,8 8,3
Rive droite 6 0,7 7,4 8,7
9 0,6 7,8 7,1

Les surfaces spécifiques des échantillons différent selon la zone de prélévement du sédiment (rive
droite, milieu, rive gauche). En effet, les surfaces spécifiques sont de I'ordre de 13 4 16 m?/g pour la
rive gauche, de 18 & 22 m?/g au milieu et de 8 & 10 m?%/g pour la rive droite. Quant a la
microporosité, le traitement par la méthode du t-plot montre que les échantillons présentent 7,4% a
20,5% de micropores a leur surface. Comme pour les surfaces spécifiques, des différences sont

observées entre chaque zone avec des microporosités plus importantes au milieu et en rive gauche
(de 16,0 a 20,5%) qu’en rive droite (< 10%).

Les données de surfaces spécifiques des neufs points d’échantillonnage du quadrillage #4 ont été

utilisées pour exprimer les concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques par unité de surface
(Figure 45).
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Figure 45 Quantifications des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux exprimées en UFP par
gramme de sédiment sec (A) ou par unité de surface (B) pour le quadrillage #4.

La distribution des bactériophages ARN F-spécifiques par unité de surface demeure identique a celle

obtenue par gramme de sédiment. L’hypothése selon laquelle la présence majoritaire de
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bactériophages ARN F-spécifiques serait due a une plus grande surface disponible en raison de la
fine taille des grains est donc rejetée. En effet, contrairement a ce que 'on pouvait s’attendre, les
sédiments de la rive droite, composés préférentiellement de grains fins a tres fins (< 0,2 mm),
présentent des surfaces spécifiques faibles en comparaison des sédiments collectés en rive gauche
ou milieu de la riviere. De plus, la microporosité des échantillons ne permet pas non plus d’expliquer
I'absence de corrélation entre les surfaces spécifiques déterminées et la taille des grains. Les
surfaces microporeuses demeurent supérieures et similaires pour les échantillons milieu/rive gauche
et méme les surfaces hors micropores restent élevées et ne suivent pas les données
granulométriques. C'est donc essentiellement la nature des matériaux constitutifs qui peut expliquer
ces différences. La deuxiéme hypothése concernant la nature méme des sédiments a donc été
étudiée de maniére plus approfondie.

3.3.2  Analyse de la nature minéralogique des échantillons du quadrillage #4

La nature minéralogique du sédiment collecté au quadrillage #4 a été déterminée par diffraction aux
rayons X. La méthode consiste a analyser des diagrammes de diffraction obtenus suite a la rencontre
des échantillons, préalablement broyés, avec le faisceau de rayons X. En effet, en heurtant des
minéraux, le faisceau lumineux est diffracté dans des directions spécifiques. Les diffractogrammes
enregistrés pour chaque échantillon sont ensuite comparés a des diffractogrammes de référence.

Quatre principales phases sont repérées sur les diffractogrammes des quatre échantillons :
- Quartz

- Calcite

- Goethite

- Carbonate de type dolomite ou ankérite

Malgré une composition minéralogique similaire, les quatre échantillons se distinguent par Ila
guantité de phases porteuses de fer.

La figure 46 présente les quatre diffractogrammes enregistrés pour chaque échantillon analysé. Un
décalage en intensité des quatre courbes est observé avec une hauteur du bruit de fond moyen
variable d’un échantillon a I'autre. Cette hauteur de bruit de fond semble provenir de la fluorescence
du fer et serait liée a la fois a la présence de goethite (oxy-hydroxyde de fer) et probablement
d’autre phases porteuses de fer telles que des oxydes et hydroxydes peu ou mal cristallisées.
L'analyse semi-quantitative du décalage de ces quatre courbes met en évidence que ces phases
porteuses de fer sont plus importantes en rive gauche puis décroissent selon I'ordre suivant : rive
gauche > milieu > rive droite. De plus, souvent associées a d’autres matériaux amorphes ou mal
cristallisés (non détectable par diffraction aux rayons X), leur présence plus importante en rive
gauche et milieu de la riviere peut expliquer les valeurs élevées de surface spécifique et
microporosité.

Enfin, I'estimation importante de ces phases porteuses de fer peut s’expliquer par l'industrie
sidérurgique qui a été intense dans la région.
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Figure 46 Superposition des diffractogrammes enregistrés suite a I'analyse de diffraction aux rayons
X des échantillons représentatifs de la rive droite, du milieu, de la rive gauche et de la fraction
inférieure a 0,063 mm du sédiment de la riviere.

Pour finir ces analyses, les phases argileuses de I'échantillon représentant la fraction fine inférieure a
0,063 mm ont été déterminées par I'intermédiaire de différents traitements supplémentaires. Les
résultats de ces analyses mettent en évidence que les principales argiles identifiées sont la kaolinite,
I'illite et la chlorite.

4 Discussion

L'objectif de ce dernier chapitre était de caractériser les sédiments de la riviere afin d’expliquer la
dynamique des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux dans ce compartiment. Pour ce faire, un
quadrillage constitué de neuf points d’échantillonnage a été défini au fond du lit de la riviere.

Les bactériophages ARN F-spécifiques ont été détectés dans I'ensemble des échantillons de
sédiments analysés. D’autres études ont également montré la présence de bactériophages ARN F-
spécifiques dans les sédiments (Haramoto et al., 2009; Skraber et al., 2009). En phase de crue,
d’importantes concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux ont été observées
dans les sédiments. Ces concentrations peuvent s’expliquer par I'apport de matiére en suspension et
de bactériophages ARN F-spécifiques infectieux pendant une crue (Fauvel et al., 2016a), ainsi que le
possible transfert de ces particules virales de la colonne d’eau au sédiment (Fauvel et al., 2017). Par
contre, quel que soit les conditions hydro-climatologiques antécédentes, une distribution spatiale
des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux a été mis en évidence avec des concentrations cing
fois plus élevées en rive droite qu’au milieu ou en rive gauche de la riviere. Les propriétés et
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caractéristiques du sédiment ont été caractérisées afin d’apporter des éléments de réponse a cette
distribution spatiale.

L'analyse granulométrique du sédiment a permis de montrer des corrélations positives entre les
concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux et des tailles de grains inférieures a
0,2 mm. Selon I'échelle de Wentworth permettant la classification des particules selon leur taille
(Wentworth, 1922), ces grains correspondraient a des sables fins a trés fins et/ou des argiles.
L'attachement des particules virales a du sable a été mis en évidence a de nombreuses reprises
puisque ce matériel est notamment utilisé dans des colonnes permettant la rétention des particules
virales (Jin et al., 1997; Knappett et al., 2008). Les minéraux argileux sont également trés réputés
comme support pour I'attachement des particules virales (Bellou et al., 2015; Chattopadhyay and
Puls, 1999; Syngouna and Chrysikopoulos, 2015). Ainsi, la présence accrue de sable fin et d’argile en
rive droite pourrait étre une premiére explication de la distribution latérale des bactériophages ARN
F-spécifiques au niveau des sédiments dans la riviere.

La mesure de la surface spécifique des différents types de sédiment (rive droite, milieu et rive
gauche) a permis d'exprimer, pour la premiére fois, le nombre de particules virales par unité de
surface. Les quantités en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux déterminées sont comprises
entre 1,9 a 36,3 UFP/m?2. Ce résultat peut paraitre faible mais rappelons que 1 g de sédiment peut
présenter une surface spécifique de plusieurs m? en raison de l'irrégularité et des tortuosités de la
surface. Qui plus est, le nombre de bactériophages ARN F-spécifiques infectieux détectés est tres
certainement sous-estimé en raison du protocole d'élution présentant un rendement maximum de
45%. Ces arguments peuvent donc justifier les concentrations obtenues. La mesure de la surface
spécifique nous a également permis de confirmer l'importance de la nature du sédiment pour
I'attachement des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux.

La caractérisation du sédiment par diffraction aux rayons X a permis de mettre en évidence la
présence de quatre phases principales dans les sédiments de I’Alzette, a savoir le quartz, la calcite, la
goethite et le carbonate. L'attachement des particules virales a ces minéraux a été précédemment
décrit dans la littérature. Le quartz, en raison de I'hétérogénéité chimique microscopique de sa
surface, présente des charges a la fois positives et négatives permettant I'attachement des particules
virales (Foppen et al., 2006). A I'inverse, une étude a montré la mauvaise rétention du bactériophage
MS2 dans une colonne composée a 63% de calcite (Stevenson et al., 2015). En ce qui concerne la
goethite, ce minéral est défini comme un oxy-hydroxyde de fer et a déja été spécifiqguement étudié
dans les interactions avec les bactériophages. Attinti et al. (2010) et Foppen et al. (2006) ont
rapporté I'attachement du bactériophage MS2 a des particules de silices recouvertes de goethite.
Zhuang et Jin (2008) ont montré une affinité distincte du bactériophage MS2 pour la goethite en
fonction du pH. En effet, ce minéral peut présenter des charges positives aux pH environnementaux
puisqu’il présente un "pl" de 7,1. Attinti et al. (2010) ont également démontré l'importance des
interactions électrostatiques entre les particules virales et la goethite. Néanmoins, Zhuang et lJin
(2008) suggerent que le bactériophage MS2 attaché a la goethite serait plus sensible a I'inactivation
de son milieu. Ces auteurs expliquent également que la présence de carbonate augmenterait
|'attachement du bactériophage MS2 a la goethite par la génération de sites d'attachement (réaction
de protonation).
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L'analyse des sédiments de I'Alzette par diffraction aux rayons X a également mis en lumiére une
distribution latérale préférentielle de la goethite (et d’autres phases porteuses de fer) au milieu et
en rive gauche de la riviere. Ce résultat, combiné aux informations obtenues de la littérature, permet
de mieux appréhender la présence plus importante de phages infectieux au niveau la rive droite. La
nature du sédiment (sable + argile) ainsi que la présence importante de goethite au milieu et en rive
gauche de la riviere serait a I'origine a la fois de I'attachement des bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux mais aussi de leur inactivation. Ainsi, la méthode des plages de lyse employée seule n’est
pas adéquate pour la détermination des phages inactivés. C'est pourquoi, les bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux ont peut-étre été préférentiellement observés en rive droite. Pour confirmer
cette hypothese, il serait tres intéressant de déterminer la présence de bactériophages ARN F-
spécifiques par des outils moléculaires en complément du test d’infectiosité. La combinaison de ces
deux méthodes de détection permettrait de définir plus précisément la part de I'inactivation dans les
sédiments.

En résumé, cette étude a permis d’apporter de nouvelles informations concernant la dynamique des
bactériophages ARN F-spécifiques en fonction exclusivement des propriétés et caractéristiques du
sédiment. La différence de distribution spatiale des bactériophages ARN F-spécifiques dans les
sédiments de la riviéere a suscité I'engagement de ces recherches. De multiples analyses ont été
réalisées afin de caractériser au mieux les sédiments collectés. L’identification granulométrique a
dans un premier temps montré des corrélations entre la taille des grains et les concentrations en
particules virales éluées des sédiments. La présence majoritaire des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux en rive droite de la riviére et de particules inférieures a 0,2 mm soulignent
I'affinité de ces particules phagiques pour les fractions argileuses telles que l'illite, la kaolinite et la
chlorite. De plus, la caractérisation des principaux minéraux par diffraction aux rayons X a permis de
définir une présence importante de phases porteuses de fer, ce qui coincide avec le contexte général
du bassin ferrifére de I’Alzette. La répartition spatiale de ces minéraux ferreux pourrait, elle aussi,
étre responsable de la distribution des bactériophages ARN F-spécifiques dans les sédiments de
I'Alzette.
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L'objectif de la présente étude était de mieux comprendre le transport et le devenir des
bactériophages ARN F-spécifiques dans une riviere en fonction de leurs caractéristiques propres et
des conditions hydro-climatologiques spécifiques de I’environnement proche.

Le tableau 16 récapitule I'ensemble des concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux et totaux mesurées dans |'Alzette. La présence des bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux dans les eaux de surface et les sédiments de la riviere atteste de la dissémination de ces
particules virales dans le milieu hydrique. De plus, les variations des concentrations observées dans
les eaux de surface en période de débits de base et de crues laissent transparaitre respectivement
I'influence des variables environnementales et des perturbations hydro-climatologiques sur la
dynamique et le comportement des bactériophages ARN F-spécifiques dans la riviere.

Afin d’explorer 'ensemble de ces observations plus en détails, les résultats obtenus seront discutés
selon différents points fondamentaux. En prélude, il s’agit de définir la pollution fécale de la riviere
Alzette via I’évaluation de la présence de bactériophage ARN F-spécifiques. La discussion sera
ensuite menée par rapport a la dissémination de ces phages dans le compartiment eau d’une part et
dans les sédiments d’autre part. Enfin, les conséquences des perturbations hydro-climatologiques
sur I'ensemble de cette dynamique seront discutées dans une derniére partie.
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L'analyse des concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques dans I'eau de surface de |'Alzette
démontre la présence d’'une pollution fécale. Au cours des neufs campagnes de prélevements
réalisées en conditions de débit de base de la riviére, les concentrations en bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux variaient de 3,0.10' & 3,3.10® UFP/100 mlL. Ces concentrations sont
comparables aux résultats d’autres études (Haramoto et al., 2009; Mauffret et al., 2012; Ogorzaly et
al., 2009). La station d’épuration d’Hespérange, qui présente de faibles abattements pour
I’élimination des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux et totaux, induit donc un apport de
pollution virale d’origine fécale dans la riviere. L'Alzette est donc soumise a une pollution fécale
avérée mais dans une gamme classiquement décrite dans la littérature. Par ailleurs, une analyse plus
détaillée des bactériophages ARN F-spécifiques présents dans I'eau de riviére a souligné la présence
majoritaire de phages appartenant au génogroupe Il. Rappelons que les bactériophages ARN F-
spécifiques sont proposés comme traceur de I'origine de la pollution fécale (Lee et al., 2011, 2009).
La présence des génogroupes Il et Il est généralement associée a une contamination d’origine
urbaine tandis que la présence des génogroupes | et IV est souvent associée a une contamination
d’origine animale (Ogorzaly et al., 2009; Schaper et al., 2002b). Ainsi, I'abondance du génogroupe Il
dans l'eau de surface de I'Alzette, mis en évidence aussi bien via une détection directe
(quantification du génome) qu’indirecte (génotypage des plages de lyse), confirme l'influence d’'une
pollution fécale majoritairement d’origine anthropique dans le troncon étudié. La dynamique de ces
phages peut donc étre étudiée au niveau de ce site.

Une variabilité importante des concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques a été observée
dans le compartiment eau suggérant d’une part, des diminutions plus rapides sous certaines
conditions environnementales et d’autre part, des apports parfois importants de pollution fécale
dans d’autres conditions. Quels sont les facteurs environnementaux qui gouvernent ces variations ?

La diminution de la concentration en bactériophages ARN F-spécifiques dans le compartiment eau
en conditions de débit de base peut étre principalement attribuée a deux phénomenes, soit de
I'inactivation virale, soit de la sédimentation. Le suivi du nombre de particules totales a permis de
démontrer que c’est le premier phénomene qui prédomine dans notre étude, tout du moins dans
des conditions standards (hors phénomeénes pluvieux). En effet, si le nombre de phages infectieux
diminue dans le temps et dans I'espace, les phages totaux mesurés par RT-qPCR, eux, restent stables
ou ne diminuent que tres légérement. Les particules phagiques perdent donc leur caractére
infectieux tout en restant présentes dans la phase eau. Par ailleurs, une corrélation négative a été
démontrée entre les concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux et les
températures de I'eau de surface. Pour des températures inférieures a 8°C, les concentrations en
bactériophages ARN F-spécifiques infectieux étaient stables et élevées en comparaison de celles
mesurées lors de prélévements réalisés a des températures supérieures a 11°C. Cette observation
confirme parfaitement les données de la littérature puisque la température est connue depuis
longtemps comme étant le parametre environnemental majeur de I'inactivation des virus. Ainsi
I'inactivation des bactériophages ARN F-spécifiques s’accroit avec la température (Bae and Schwab,
2008; Yang and Griffiths, 2013), ce qui abaisse leur concentration dans les eaux superficielles selon
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les saisons (Duran et al.,, 2002; Hata et al., 2016). A partir de nos résultats, nous confirmons
également que l'effet de la température est différent en fonction des génogoupes de phages.
Globalement, comme d’autres études (Muniesa et al., 2009; Schaper et al.,, 2002a; Yang and
Griffiths, 2013), nous observons que la survie des souches appartenant aux génogroupes | et Il est
supérieure a celles des génogroupes lll et 1V. Cette différence de survie constitue la principale limite
de l'utilisation des phages infectieux comme outils de discrimination de I'origine de la pollution
fécale. Le génome ayant une persistance trés supérieure a celle du caractere infectieux (Gassilloud
et al., 2003; Ogorzaly et al., 2010), sa recherche doit étre privilégiée dans un contexte de « Microbial
Source Tracking ».

Dans la littérature, les valeurs d’inactivation, généralement exprimées en Tqo, Ont été obtenues soit
en laboratoire, soit in situ par l'intermédiaire de sacs a dialyses afin de favoriser un contact direct
entre les bactériophages infectieux testés et les conditions extérieures (Tableau 17). Dans ces
articles, la survie des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux est évaluée soit a partir de
souches de référence, soit a partir de souches issues de I'environnement puis cultivées en
laboratoire, soit a partir d’une dilution d’échantillons chargés en bactériophages infectieux collectés
a I'entrée de stations d’épuration. Nos résultats présentent donc une originalité par rapport aux
travaux de la littérature car ils décrivent pour la premiere fois la survie in situ des bactériophages
ARN F-spécifiques infectieux indigénes. Pour les campagnes ou la température de |'eau était
supérieure a 11°C et un débit de riviére inférieur a 1,45 m3/sec, une décroissance exponentielle des
concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux en fonction de la distance a la source
de pollution (effluent de la station d’épuration d’'Hespérange) a été observée. L'utilisation du temps
de résidence de la masse d’eau ainsi que la modélisation des décroissances exponentielles observées
pour chaque campagne de prélevement a permis de calculer des valeurs in situ de Tg. Etant donné
gue la majorité des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux et totaux détectés dans I'Alzette
appartiennent au génogroupe |l, ces valeurs de Tg ont préférentiellement été comparées aux
données de la littérature estimées pour les phages du génogroupe Il. A I'inverse de ces études, les
valeurs de To obtenues englobent principalement I'effet de la température mais aussi
I’enchevétrement de tous les autres parameétres environnementaux pouvant impacter la survie de
ces phages indigenes. C'est sans doute pour cette raison que de légeres disparités apparaissent
entre nos résultats et ceux de la littérature, avec des valeurs de Tq souvent plus grandes dans ces
études (Tableau 17).
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Tableau 17 Valeurs de Tqo estimées pour les bactériophages ARN F-spécifiques infectieux (FRNAPHs)

dans des eaux de surface de riviere.

Conditions Génogroupes (GG) Tempgrature Too (jours)  Références
ou saison
In situ (sacs a dialyse) Eté 2,6 ,
Dilution 1/50 d’eau usée Tous GG confondus Hiver 13,5 Duran et al., 2002
In situ (sacs a dialyse) GGl >3
Dilution 1/50 d’eayu Usée GGl 20°C =3 Muniesa et al., 2009
GGIll/GGIV <3
Test en laboratoire ac 1230
" GGI/GGII/GGIII/GGIV  15°C >4 Yang and Griffiths, 2013
Souches de références R
25°C <4
Test en laboratoire GGl 0,9
Souches environnementales GGl . 1,6/ 0,6
isolées et cultivées en GGlll 25°C 05/0,6  avvaandsarreal, 2016
laboratoire GGIV 0,4
L . Tous GG confondus 110C 0,6
Suivi in situ de la propagation (prédominance du 16°¢ 16 Fauvel et al., 2016b
Souches indigénes a la riviere P 18°C 0,5/1,2 v
GGl 20°C 1,0

L'approche expérimentale originale employée dans ce présent travail, a également permis de
déterminer des valeurs de Dgo. Un maximum de 9,5 km de distance de la station d’épuration
d’Hespérange a été estimé pour réduire 90% de la population en bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux. Ces valeurs de Dy ne peuvent pas étre comparées aux données de la littérature étant
donné qu’aucune étude n’a actuellement examiné le transport en temps réel de particules virales
dans un cours d’eau. Les bactériophages ARN F-spécifiques infectieux pouvant étre considérés
comme modeles adéquats des virus entériques (Havelaar et al., 1993), ces valeurs de Dgo pourraient
alors alimenter les modeéles d’évaluation du risque sur le site d’étude.

Nous pouvons dés lors nous interroger sur le risque de la localisation d’une base de kayak 3 km en
aval de la station d’épuration d’Hespérange. Dans I’hypothése d’'une dynamique similaire des virus
entériques pathogénes, des kayakistes seraient exposés a un risque de contamination virale
d’origine hydrique.

En résumé, une approche expérimentale originale utilisant le temps de résidence de la masse d’eau
a été mise en place pour suivre précisément le transport in situ des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux dans les eaux de surface d’une riviére. L'application de cette approche pour le
suivi de virus entériques pathogenes permettrait de répondre a la question énoncée dans
I'introduction générale: a partir de combien de meétres, kilomeétres, peut-on pratiquer une activité
récréative ou prélever la ressource pour la production d’eau potable, dans un cours d’eau ayant été
contaminé en amont par le rejet d’une station d’épuration ? Ce type d’approche pourrait donc étre
tres utile pour estimer la qualité de I’eau et évaluer les risques viraux pour la santé humaine.
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La dynamique des bactériophages ARN F-spécifiques présents dans le compartiment sédiment a
également constitué une part importante de notre travail.

Selon les méthodes de préléevement employées, la matiere déposée au fond du lit de la riviere peut
étre collectée a des profondeurs variées. Dans notre étude, seuls les premiers centimetres de
sédiment aspirés a la surface du fond du lit de la riviere sont analysés. Cette fraction est considérée
comme étant potentiellement remobilisable lors d’évenements de crues. De plus, rappelons qu’a
I’heure actuelle, aucune méthode n’a été définie comme méthode de référence pour I'élution des
particules virales a partir de sédiment. Un protocole d’élution des bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux a donc été préalablement mis en place pour leur détection. Les rendements de ce
protocole, estimés entre 13% et 45% selon la matrice de sédiment, sont comparables aux efficacités
de récupération des particules virales déterminées dans d’autres études (Bitton et al., 1982;
Monpoeho et al., 2001). Malgré une concentration généralement faible et une variabilité accrue liée
a l'utilisation d’une étape d’élution, nous avons pu définir des concentrations en bactériophages
ARN F-spécifiques comprises entre 1,6 et 2,7.103 UFP/g de sédiment sec. Cette observation n’est pas
un phénomene nouveau puisque d’autres études avaient déja décrit la présence de bactériophages
ARN F-spécifiques infectieux dans du sédiment de riviere (Haramoto et al., 2009; Skraber et al.,
2009). Néanmoins, nous avons précisé le phénoméne par une analyse différentielle des 4
génogoupes et par la caractérisation des sédiments. Le génotypage des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux a permis de mettre en évidence une différence de distribution entre les quatre
génogroupes. Comme dans l'eau de surface, les bactériophages ARN F-spécifiques infectieux
appartenant au génogroupe Il sont majoritairement présents dans le sédiment suivis des phages
appartenant aux génogroupes lll et I. Les bactériophages infectieux appartenant au génogroupe IV
n‘ont que trés rarement été détectés. A premiere vue, la distribution des différents génogoupes
dans les sédiments semble donc étre étroitement liée a celle de la phase eau. Cependant, des études
ont souligné des différences de comportement des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux face
a un support en fonction de leurs propriétés de surface et de leur génogroupe (Armanious et al.,
2015; Dika et al., 2013; Hébrant et al., 2014). C’est surtout la différence du caractére hydrophile-
hydrophobe plutét que de la charge qui est actuellement avancée comme hypothése pour expliquer
cette dissemblance entre les génogoupes (Dika et al., 2013). Afin de comprendre la distribution in
situ des génogroupes des bactériophages ARN F-spécifiques dans les sédiments, des expériences en
batch ont été réalisées.

Les résultats mettent effectivement en évidence une capacité d’attachement trés supérieure des
souches appartenant au génogroupe Il (BZ13 DL20 et GA), lll (Qbeta HL4-9) et IV (FI BR1) par rapport
a celle du génogoupe | (MS2 DL20) ; ce dernier étant justement décrit comme le moins hydrophobe.
L'attachement au sédiment est aussi trés rapide. Il a lieu dés les trente premieres minutes de
I'expérience. Gantzer et al. (1994) ont également montré un attachement rapide des particules
virales a une surface avec plus de 99,9% de virus entériques attachés en moins de trente minutes.
Dans notre cas, ce pourcentage avoisine les 95% pour les souches appartenant aux génogroupes Il et
IV et 99% pour les souches du génogroupe lll. Ces résultats permettent donc une interprétation plus
précise des distributions en phages retrouvées dans nos échantillons de sédiment. Ainsi, malgré les
capacités d'attachement des souches appartenant aux génogroupes lll et IV, leur moindre survie
peut expliquer leur faible détection in situ dans le sédiment. A linverse, |'abondance des
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bactériophages appartenant au génogroupe Il dans la zone d'étude, leur persistance et leur capacité
d'attachement au sédiment explique leur prédominance dans ce compartiment. Les phages du
genogoupe |, quant a eux, sont trés persistants mais leur faible capacité d’attachement explique leur
faible occurrence dans les sédiments malgré une présence dans la colonne d’eau.

Au-dela de la distribution hétérogene des quatre génogroupes dans le sédiment, une autre partie
des résultats de ce travail souligne une distribution spatiale asymétrique des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux en fonction de la nature minéralogique des sédiments de la riviere. En effet,
une corrélation positive a été observée entre la concentration en bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux et la fraction granulométrique inférieure a 0,2 mm, correspondant aux sables fins et
argiles (Wentworth, 1922). De précédentes études ont également démontré |'attachement des
bactériophages et virus entériques a des minéraux tels les argiles (Bellou et al., 2015; Chattopadhyay
and Puls, 1999; Syngouna and Chrysikopoulos, 2010). Néanmoins, c’est la premiére fois que cette
observation est obtenue a partir de I'analyse de la répartition in situ des particules virales dans le
sédiment. De plus, en raison des anciennes activités sidérurgiques de la région, d’importants
minéraux porteurs de fer, telle la goethite, ont été identifiés dans les sédiments de la riviére par
diffraction aux rayons X. Les capacités d’attachement des bactériophages ARN F-spécifiques a la
goethite ont été démontrées (Attinti et al., 2010; Foppen et al., 2006). Néanmoins, certaines
données de la littérature soulignent également une inactivation plus importante des particules
virales lorsqu’elles sont attachées a ce minéral (Zhuang and Jin, 2008). Ainsi, la répartition
hétérogeéne de ces minéraux porteurs de fer dans les sédiments de I'Alzette peut aussi expliquer la
distribution inversement proportionnelle des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux.
L'utilisation de la méthode de culture des bactériophages n’est pas adéquate pour la détermination
des phages potentiellement inactivés par les minéraux ferriques. La quantification des
bactériophages ARN F-spécifiques totaux par des techniques de biologie moléculaire, en supplément
du test d’infectiosité, pourrait valider ou non cette hypothese.

La détection directe du génome phagique dans le compartiment sédiment constitue l'une des
perspectives majeures de ce travail de thése. En effet, la détection des bactériophages ARN F-
spécifiques totaux permettrait de visualiser la dynamique in situ des bactériophages ARN F-
spécifiques infectieux et non-infectieux dans les sédiments. Une distribution différente des phages
infectieux versus non-infectieux pourrait étre observée en raison des différences de cinétique
d'attachement au sédiment déterminées lors de nos expériences.

En résumé, les bactériophages ARN F-spécifiques infectieux sont présents dans les sédiments de
I'Alzette. En raison de leur abondance dans I'eau de surface, de leur capacité d'attachement et de
leur persistance, les bactériophages appartenant au génogroupe Il sont également majoritaires dans
ce compartiment. La présence hétérogene de potentiels adsorbants tels que les sables fins, les
argiles et/ou les minéraux porteurs de fer (goethite) facilite I'attachement de ces bactériophages
mais peut également entrainer leur inactivation. En plus des caractéristiques virales et de la nature
du sédiment, les conditions environnementales (pH ou composition chimique du milieu) ont
également été soulignées dans la littérature comme troisieme variable influencant les interactions
des particules virales avec leur environnement (Gerba, 1984; Zhuang and Jin, 2008, 2003b). Par
exemple, Knappett et al. (2008) mettent en évidence un meilleur attachement du bactériophage
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MS2 infectieux sur des grains de sable en présence de cations Ca?* et Zhuang et Jin (2008) ont
montré l'influence du pH pour I'attachement a la goethite. Il aurait donc été intéressant de continuer
|'étude de la dynamique des bactériophages ARN F-spécifiques dans ce compartiment en
caractérisant aussi le pH et la capacité d'échange cationique.

La détection de bactériophages ARN F-spécifiques dans les sédiments de I'Alzette souleve
naturellement la question de leur transfert depuis la colonne d’eau. C’est globalement la capacité
d’interaction entre les phages et les matiéres pouvant sédimenter qui définira leur présence et leur
concentration dans ce compartiment.

Le suivi in situ des bactériophages ARN F-spécifiques dans I'Alzette en conditions de débit de base,
par l'intermédiaire du temps de résidence de la masse d'eau, n’a pas permis de mettre en évidence
la sédimentation des particules virales sur le troncon étudié, considéré comme trop court. Les
résultats obtenus soulignent cependant la lenteur du processus de sédimentation des particules
dans la colonne d'eau. Il serait donc intéressant de reproduire ces expériences in situ sur un troncon
de riviere beaucoup plus long, en respectant les mémes conditions expérimentales, c’est-a-dire sans
apport de pollution fécale le long du trajet de I'eau. Néanmoins, des éléments de réponse
concernant le transfert des particules virales de la colonne d’eau au sédiment ont été apportés grace
a I'analyse de I’état (libre ou associé a une particule solide) des bactériophages ARN F-spécifiques
infectieux dans le compartiment eau. Nos résultats démontrent une variation du statut de ces
bactériophages infectieux en fonction des conditions hydro-climatologiques. En effet, nous avons
montré I’association des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux a des particules
potentiellement sédimentables au pic d’'une crue et dans une certaine mesure pendant la phase de
récession d'une crue. D'autres auteurs ont également observé un statut différent des micro-
organismes en période de crue (Characklis et al., 2005; Krometis et al., 2007). Ainsi, le transfert des
particules virales de la colonne d'eau au sédiment pourrait avoir lieu apres une crue lorsque le débit
de la riviere permet leur sédimentation. Qui plus est, des concentrations élevées de bactériophages
ARN F-spécifiques infectieux dans du sédiment collecté pendant la phase de récession d'une crue
corrobore cette hypothese.

Les événements hydro-climatologiques peuvent également causer la remise en suspension du
sédiment et par la méme occasion des bactériophages ARN F-spécifiques qui y étaient présents. Cet
effet de perturbation naturelle des conditions hydro-dynamiques de la riviere a pu étre observé a
deux échelles.

Tout d’abord, lorsque le débit de la riviere dépasse 1,99 m3/sec (conditions de débits de base
hivernales), des concentrations plus importantes en bactériophages infectieux sont mesurées dans la
colonne d’eau. Ce phénomeéne a précédemment été observé par d’autres auteurs (Skraber et al.,
2002; Wilkinson et al., 1995).
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De la méme maniere, une plus forte charge virale a été observée lors d’événements pluvieux. Lors
des deux pics de crues analysées, les débits de I'Alzette ont été plus de huit fois supérieurs aux
débits de base de la riviére. En raison de ces fortes variations de débits, la conversion en flux (UFP ou
cg/sec) des concentrations en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux (UFP/100 mL) et totaux
(cg/100 mL) a été nécessaire pour pouvoir comparer les charges virales. De plus, I'analyse en flux
permet de se faire une idée plus précise du nombre total de bactériophages par unité de temps
présents dans la riviére. Les résultats obtenus mettent clairement en évidence une augmentation
des flux en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux et totaux lors de ces deux crues. Des études
précédentes ont également montré l'influence des perturbations hydro-climatologiques sur la
charge virale dans les eaux de surface (Cole et al., 2003; Hata et al., 2014). Afin d'identifier I'origine
de cette pollution virale, une approche pluridisciplinaire couplant des données microbiennes et
hydrologiques a été développée.

En hydrologie, I'origine et le transport des particules en suspension dans I'eau de surface, lors
d'événements de crue, sont caractérisés par l'analyse d'hystéreses (Karimaee Tabarestani and
Zarrati, 2014; Smith and Dragovich, 2009). Ces hystéreses, obtenues suite a la mise en relation de la
turbidité et du débit de la riviere permettent d'identifier I'origine spatiale du sédiment (Williams,
1989). Appliquée aux bactériophages ARN F-spécifiques infectieux, cette approche hydrologique
nous a permis de mettre en évidence deux vagues de pollutions virales au moment des crues
(hystéréses en « forme de huit »). La premiére vague de pollution correspond a I'augmentation
rapide du flux en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux dés la montée des eaux. La remise en
suspension du sédiment, disponible au fond du lit de la riviere, est I'hypothése principale énoncée en
hydrologie pour expliquer cette augmentation (Lawler et al., 2006; Smith and Dragovich, 2009). La
présence de bactériophages ARN F-spécifiques infectieux dans les sédiments de I'Alzette confirme
cette hypothese. Une seconde augmentation du flux en bactériophages ARN F-spécifiques infectieux
a été observée en léger décalage apres les pics de crue. Etant donné que les particules virales se
déplacent a la méme vitesse que le débit de la riviere, ce léger décalage signifie que ces
bactériophages ARN F-spécifiques ont été importés dans I'Alzette. L'apport des stations d'épuration
(Lawler et al., 2006) et/ou le lessivage des surfaces (Williamson et al., 2014) peuvent étre a 'origine
de cette seconde arrivée de pollution virale dans la riviere. De plus, cet apport exogéne de particules
en suspension solides, de nature potentiellement différente des particules endogénes a la riviére,
peut expliquer I'association préférentielle des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux durant le
pic et la phase de récession d'une crue. L'analyse des deux crues a des saisons différentes a
également permis de mettre en évidence l'influence des capacités de stockage en eau du bassin
versant et des pluies antécédentes agissant respectivement sur l'intensité du lessivage des surfaces
et sur la disponibilité de sédiment potentiellement resuspendable.

Dans un second temps, la nature de la pollution fécale apportée pendant les événements de crues a
été caractérisée grace a la quantification et I'identification des génogroupes des bactériophages ARN
F-spécifiques totaux (Ogorzaly et al., 2009). Dés la montée des eaux, une augmentation du flux des
phages appartenant au génogroupe Il a été observée. Cet apport, paralléle a 'augmentation de la
turbidité, a donc pu étre associé a la remise en suspension du sédiment. La présence majoritaire de
bactériophages appartenant au génogroupe Il dans les sédiments de I'Alzette corrobore cette
hypothese. Ainsi, la premiéere vague de bactériophages ARN F-spécifiques infectieux observés lors de
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ces deux crues serait associée a une contamination fécale d’origine urbaine, suite a I'accumulation
de particules virales d’origine anthropique dans le fond du lit de la riviere. L'augmentation plus
tardive de la présence du génogroupe | coincide avec l'arrivée de la seconde vague de pollution
virale. La présence de bactériophages ARN F-spécifiques appartenant au génogroupe | étant souvent
associée a une contamination d'origine animale (Schaper et al., 2002b), le lessivage des surfaces est
donc I'hypothése majeure de cet apport dans la riviere. Néanmoins, cette distinction entre
génogroupes et types de pollution n’est pas absolue puisque d’autres études ont décrit la présence
de phages appartenant au génogroupe | dans des eaux usées urbaines (Hartard et al., 2015; Lee et
al.,, 2009). La station d’épuration située au début de notre zone d’étude possede une mauvaise
capacité d’épuration du génogroupe | et par conséquent la présence de ces phages dans ces
effluents. C'est pourquoi, I'apport de particules virales par la station d'épuration comme autre
source possible de cette deuxiéme vague de pollution, n’est pas a exclure.

Ces apports de pollution virale pendant de telles perturbations hydro-climatologiques peuvent
comporter des risques pour la santé humaine. Cette notion de risque a été évaluée dans certaines
études par la mise en évidence d’'une augmentation de la quantité en génome de virus entériques
dans les eaux pendant des crues (Ngaosuwankul et al., 2013; Sidhu et al., 2012). Cependant, en
raison d’une persistance du génome viral plus importante que celle des particules infectieuses
(Bertrand et al., 2012; Gassilloud et al., 2003), cette observation ne peut pas étre traduite en termes
de risque. Dans nos travaux, une importante contribution en particules infectieuses a été observée
lors de ces deux crues. Cela peut aisément s’expliquer au vue des sources de pollution fécale
identifiées (remise en suspension du sédiment, lessivage des surfaces et station d’épuration). En
effet, des études antérieures ont décrit une survie plus longue des particules virales infectieuses
dans le sédiment (Nazir et al., 2011; Skraber et al., 2009). D’autre part, en raison d’un traitement
épuratoire inadapté pour I'élimination des virus, les stations d'épuration demeurent des émettrices
de particules virales infectieuses. Autre fait marquant de nos résultats, les flux en bactériophages
ARN F-spécifiques infectieux post-crue sont restés élevés malgré la remise a niveau du débit de la
riviere. La contribution continue des particules virales infectieuses en post-crue constitue une
information primordiale a prendre en compte dans les analyses de risques. En effet, si une
dynamique similaire était observée pour des virus entériques pathogénes, les risques encourus par
I’'Homme suite a un contact direct ou indirect avec de I'eau de surface seraient accrus pendant la
crue mais également apres.

En somme, grace a la mise en place d’un échantillonnage a haute fréquence, la dynamique des
bactériophages ARN F-spécifiques lors d’événements de crues a pu étre mieux appréhendée, avec
notamment la compréhension des origines et de la nature de la pollution virale observée. L'arrivée
chronologique des bactériophages dans la colonne d'eau suite aux variations hydrologiques
corrobore les observations in situ obtenues dans des conditions de débit de base de la riviere. Les
transferts des bactériophages ARN F-spécifiques de la colonne d'eau au sédiment et sa réciproque
ont pu étre déterminés et sont étroitement liés aux conditions hydro-climatologiques. De plus, les
résultats obtenus au cours de la présente étude offrent de nouvelles informations essentielles
concernant I'apport continu de particules virales infectieuses pendant et aprés une crue, données a
considérer dans les études d'évaluation de risque.
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En conclusion, grace a l'approche pluridisciplinaire mise en place dans ce travail de these, la
dynamique (transport, survie et devenir) des bactériophages ARN F-spécifiques dans la riviere
Alzette (Luxembourg) a pu étre explicitée aussi bien dans des conditions hydrologiques stables
gu’instables. L'application de stratégies et méthodologies originales, tirées du domaine de
I’hydrologie comme ['utilisation du temps de résidence de la masse d’eau ou I’échantillonnage
automatique a haute fréquence, a permis d’étudier les comportements viraux in situ. L'influence des
facteurs environnementaux, et plus particulierement de la température de I'eau, sur la propagation
et la survie in situ de ces particules infectieuses dans la colonne d’eau a été démontrée. Dans les
sédiments, une distribution latérale des bactériophages ARN F-spécifiques infectieux a été mise a
jour. Cette particularité a pu étre déchiffrée grace a la combinaison de la caractérisation du
sédiment et de I'étude du comportement d’attachement des quatre génogroupes. Enfin, des
transferts de particules virales entre la colonne d’eau et les sédiments ont pu étre mis en exergue et
s’averent étre fortement dépendants des conditions hydro-climatologiques. Toute cette dynamique
et ces processus ont été explicités dans une riviére sous forte influence anthropique. Il serait donc
intéressant de poursuivre cette étude en analysant le transport et le devenir de bactériophages ARN
F-spécifiques dans d’autres bassins versants aux caractéristiques physiographiques et hydrologiques
différentes, et subissant des pressions anthropiques différentes. Dans ce contexte, la distribution
des génogroupes serait certainement toute autre, apportant ainsi de nouveaux éléments de
compréhension en relation avec les caractéristiques virales des différents génogroupes. Méme s'il
est difficile de passer d’études de cas a une théorie générale, I'obtention de ces données
supplémentaires permettrait de compléter le puzzle de la dynamique des particules virales dans
I’environnement et ainsi aboutir a une meilleure évaluation des risques viraux pour la santé humaine
liés a 'utilisation des ressources en eaux.
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Résumeé

Introduits dans I'environnement par l|'intermédiaire de sources ponctuelles et diffuses, les virus et les
bactériophages entériques peuvent se propager dans les cours d’eau par l'intermédiaire de différentes voies de
dissémination. Détectées a la fois dans les eaux de surface et les sédiments des rivieres, ces particules virales
demeurent inertes dans le milieu hydrique. Leur propagation dépend donc uniquement des nombreuses interactions
gu’elles partagent avec leur environnement. Qui plus est, la contamination virale des ressources en eau semble
étroitement liée aux variations hydro-climatologiques. Mais malgré les connaissances déja acquises a ce sujet, de
multiples zones d’'ombre subsistent concernant les variables et facteurs contrélant le comportement in situ des
particules virales dans le milieu hydrique.

L'objectif de ce travail a donc été de définir, in situ, le transport et le devenir des bactériophages ARN F-spécifiques
dans une riviere en fonction de leurs caractéristiques propres et des conditions hydro-climatologiques. L’application
de stratégies et méthodologies originales, tirées du domaine de I'hydrologie comme I'utilisation du temps de
résidence de la masse d’eau ou l’échantillonnage automatique a haute fréquence, a permis d’étudier les
comportements des bactériophages ARN F-spécifiques in situ. L'influence des facteurs environnementaux et plus
particulierement de la température de I'eau et du débit de la riviére sur la propagation et la survie in situ de ces
particules infectieuses dans la colonne d’eau a été démontrée. Dans les sédiments, une distribution spatiale des
bactériophages ARN F-spécifiques infectieux a été mise a jour. Cette particularité a pu étre comprise et déchiffrée
grace a la combinaison de la caractérisation du sédiment et de I'’étude du comportement d’attachement des quatre
génogroupes. Les transferts de particules virales entre la colonne d’eau et les sédiments ont également pu étre mis
en exergue et s’averent étre fortement dépendants des conditions hydro-climatologiques. Ainsi, la dynamique des
bactériophages ARN F-spécifiques a pu étre mieux appréhendée, et de méme, les origines et la nature de la pollution
virale ont été mieux discernées lors d’événements de crues.

L'ensemble de ces résultats permet de compléter le puzzle de la dynamique des bactériophages ARN F-spécifiques
dans la riviere. Les nouvelles approches expérimentales et méthodes d’analyse mises en place devraient permettre
d’aboutir a une meilleure évaluation des risques viraux pour la santé humaine liés a I'utilisation des ressources en
eau.

Summary

Introduced into the environment through point and diffuse sources, enteric viruses and bacteriophages can be
spread in watercourses via various dissemination routes. Detected in both surface water and river sediment, these
viral particles remain inert in environmental water. Their spread is governed by many interactions that they have
with their direct environment. Moreover, viral contamination of water resources is closely related to hydro-
climatological variations. Despite the important knowledge already reported on this subject, many grey areas remain
about the variables and factors controlling the in situ behavior of viral particles in environmental water.

The aim of this study was therefore to define the transport and fate of F-specific RNA bacteriophages in a river
according to their intrinsic characteristics and hydro-climatological conditions. The application of innovative
strategies and methodologies from the hydrological sciences domain, such as the use of the residence time of the
river water mass or high frequency automatic sampling, allowed studying the in situ behavior of F-specific RNA
bacteriophages. The influence of environmental factors, especially water temperature and flow rate, has been
demonstrated to have an impact on the in situ propagation and survival of infectious viral particles in the water
column. Furthermore, the spatial distribution of infectious F-specific RNA bacteriophages was underlined in
sediments. The accurate characterization of sediment and the study of the attachment capacity of the four
genogroups explained this specific distribution. Finally, transfers of viral particles between the water column and
sediment was highlighted and appeared to be highly dependent on hydro-climatological conditions. Besides the
gained knowledge of the dynamics of F-specific RNA bacteriophages, the sources and origins of viral pollution of
streams during rain and flood events were elucidated.

This work helps completing the jigsaw puzzle on presence and transmission of F-specific RNA bacteriophages in river
systems. The novel experimental approach further enhances human health-dependent viral risk evaluation linked to
water resource utilization and management.
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