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RESUME 

Les populations humaines sont exposées à de très nombreux polluants. Il apparaît donc 

essentiel d’évaluer la toxicité de ces molécules au sein des compartiments récepteurs. En 

milieu urbain, de nombreux polluants (principalement hydrocarbures et métaux lourds) 

s’accumulent sur les surfaces imperméables (routes, toitures, parkings, bâtiments…). Ils sont 

remis en suspension et drainés par les eaux de pluie jusque dans les bassins d’infiltration. Ces 

structures ont été construites afin de détoxifier les eaux de ruissellement, puis de les réinfiltrer 

dans les nappes phréatiques sous-jacentes. Ces molécules toxiques sont capturées et 

accumulées au niveau des sédiments fins constitutifs des bassins, où elles peuvent atteindre 

des concentrations très élevées. Malgré cette forte contrainte, quelques rares invertébrés 

vivent dans les sédiments pollués des bassins d’infiltration, ce qui sous-entend des adaptations 

métaboliques, physiologiques et/ou comportementales spécifiques. L’un des plus répandus est 

l’oligochète aquatique Limnodrilus hoffmeisteri. Ce ver tubificidé construit des galeries 

(activité de bioturbation) dans les sédiments où il favorise l’activité des microorganismes sur 

la minéralisation de la matière organique et le recyclage des nutriments. Cette espèce présente 

donc un rôle essentiel dans le fonctionnement des bassins d’infiltration, et donc sur la qualité 

de l’eau des nappes phréatiques. Elle est aujourd’hui considérée à la fois comme une espèce 

sentinelle de l’état de santé de son biotope et comme un ingénieur des écosystèmes. 

Le premier objectif de ce travail de thèse a été de mettre en évidence les réponses 

écophysiologiques permettant à L. hoffmeisteri de survivre dans ces biotopes particulièrement 

anthropisés. Pour cela, nous avons exposé/élevé cet organisme pendant 1, 3 ou 6 mois dans 

des sédiments pollués issus de 3 bassins d’infiltration, en laboratoire. Nous avons ensuite 

analysé sur ce ver la survie, la consommation d’oxygène, l’état des réserves énergétiques, les 

concentrations de métaux lourds bioaccumulés, le stress oxydant engendré par les polluants 

(niveau de peroxydation lipidique) et enfin les mécanismes de protection associés (activités 

des principales enzymes antioxydantes). Les mêmes analyses ont été réalisées sur des vers 

élevés 1 à 6 mois dans un sédiment issu d’un milieu non urbanisé (sédiment témoin très peu 

pollué). 

Le deuxième objectif a été de déterminer l’impact des polluants urbains sur les 

métabolismes aérobie et anaérobie chez L. hoffmeisteri. Pour cela, nous avons mesuré 

différents paramètres témoignant de l’activité mitochondriale (activités de la chaîne 

respiratoire mitochondriale et de l’ATP synthétase) ainsi que les concentrations des 

principaux produits terminaux du métabolisme anaérobie chez des vers exposés aux mêmes 



sédiments (4) pollués ou témoin. Cette étude a démontré que les contaminants induisent une 

transition partielle du métabolisme aérobie vers les voies anaérobies suite à un 

dysfonctionnement mitochondrial, et a aussi révélé que certains produits terminaux du 

métabolisme anaérobie (succinate et propionate) constituent des marqueurs pertinents de la 

pollution urbaine. 

Enfin, le troisième objectif de cette thèse a été d'évaluer l'impact d’une pollution 

d’origine anthropique sur l’activité d’ingénierie de L. hoffmeisteri (i.e. sur son rôle dans le 

fonctionnement des bassins d’infiltration). Pour cela, nous avons mesuré pendant 1 mois le 

comportement de fouissage de ce ver bioturbateur par tomographie aux rayons X dans des 

microcosmes contenant des sédiments pollués ou non. De plus, des mesures régulières des 

flux de nutriments, d’oxygène dissous, de CO2 et de CH4 au cours de l’expérimentation ont 

permis d’évaluer l’influence du taux de contamination sur le recyclage des nutriments dans 

nos systèmes expérimentaux. Ces mesures ont été effectuées à la fois dans des systèmes 

colonisés par L. hoffmeisteri, mais aussi dans des systèmes sans faune, afin de quantifier 

précisément le rôle de ces organismes ingénieurs. 

 

Mots clés : pollution urbaine ; ver tubificidé ; écophysiologie ; métabolisme énergétique ; 

bassin d’infiltration ; anaérobiose ; stress oxydant 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



ABSTRACT 

Human populations are exposed to numerous pollutants. It is now necessary to evaluate 

the toxicity of urban contaminants in receptor ecosystems. In anthropized areas, many 

pollutants (mainly hydrocarbons and heavy metals) accumulate on the impervious surfaces 

(roads, parks, buildings, rooftops…). During a rainfall event, these compounds are re-

suspended and drained up to stormwater infiltration basins. These structures were built to 

detoxify and to infiltrate runoff water to underlying groundwater. Toxic compounds are 

captured and accumulated in the fine sediment layer of the infiltration basins, where their 

concentrations may achieve important concentrations. Despite this harsh constraint, a few 

invertebrates inhabit stormwater basin sediments and have developed specific metabolic, 

physiological and/or behavioural adaptations. One of the most spread is the oligochaeta 

Limnodrilus hoffmeisteri. This tubificid worm burrows galleries (bioturbation activity) in 

sediments where it enhances the organic matter mineralization and the nutrients recycling. 

This species has an essential role in the infiltration basin functioning and on groundwater 

quality. L. hoffmeisteri is considered both as a sentinel species of ecosystem health and an 

engineer species.  

The first aim of this work was to highlight the ecophysiological responses that allow L. 

hoffmeisteri to survive in these harsh conditions. We exposed this organism during 1, 3 or 6 

months to polluted sediments (from 3 infiltration basins), under laboratory conditions. Then, 

we measured the survival, the oxygen consumption, the energy body stores, the oxidative 

stress induced by urban pollutants (through the lipid peroxidation level), and the antioxidant 

defence mechanisms (the activity of the antioxidant enzymes) in L. hoffmeisteri. The same 

analyses were realized on worms incubated 1 to 6 months in a sediment from a non-urbanized 

environment (considered as a low-polluted/control sediment). 

The second objective of the present work was to determine the impact of urban 

pollutants on aerobic and anaerobic metabolisms in L. hoffmeisteri. We measured several 

mitochondrial parameters (the mitochondrial respiratory chain activity and the ATP 

production rate) and anaerobic end product concentrations in worms exposed to the 4 same 

sediments (polluted or not). This study demonstrated that urban pollutants induced a shift 

from aerobic to the anaerobic metabolism, linked to a mitochondrial dysfunctioning. 

Moreover, this study also showed that two anaerobic end products (succinate and propionate) 

constitute relevant biomarkers of urban pollution. 



Lastly, the third goal of this thesis was to evaluate the impact of an anthropic pollution 

on the engineering activity of L. hoffmeisteri (i.e. its role in the infiltration basin functioning). 

To this end, we measured during 1 month the burrowing activity of this tubificid worm using 

X-ray tomography, in microcosms containing slightly or highly polluted sediments. We 

measured nutrients fluxes, dissolved oxygen, CO2 and CH4 concentrations during the 

experiment to determine the influence of the pollution rate on nutrients recycling. These 

measurements were also realized in microcosms with or without worms, to quantify the 

functional role of engineer organisms. 

 

Keywords: urban pollution; tubificid worm; ecophysioloy; energy metabolism; stormwater 

basin; anaerobiosis; oxidative stress 
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ADP      adénosine-5’-diphosphate 
Ag       argent 
As        arsenic 
ATP       adénosine triphosphate 
ATPase      F0-F1 ATP synthase 
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CaCl2       chlorure de calcium 
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ETC                                        chaîne de transport des électrons (Electron Transport Chain) 
ETM       éléments traces métalliques 
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GSSG/GSH      glutathion oxydé/réduit 
GST       glutathion S transférases 
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MTs       métallothionéines 
NAD+/NADH/NADH2    nicotinamine adénine dinucléotide 
NADPH, H+/NADP+              nicotinamide adénine dinucléotide phosphate réduit/oxydé  



NH4+       ion ammonium 
NO2

-       ion nitrite 
NO3

-       ion nitrate 
O2

-        anion superoxyde 
OH        radical hydroxyle 
OH-        ion hydroxyde

 

Pb        plomb 
PEP       phosphoénolpyruvate 
Pi        phosphate inorganique 
Q        quinone 
RCR       contrôle respiratoire (Respiratory Control Ratio) 
ROS                                       espèces réactives de l’oxygène (Reactive Oxygen Species) 
SOD       enzyme superoxyde dismustase 
TBARS                                  acide thiobarbiturique (Thiobarbituric Acid Reactive 

Substances) 
TMPD       N,N,N’,N’ tétraméthyl-1,4-phenylènediamine 
VDAC                                    canaux anioniques voltage-dépendant (Voltage Dependant 

Anion Channel) 
Zn        zinc 
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INTRODUCTION GENERALE 

Les populations humaines sont confrontées à de nombreux contaminants comme les 

hydrocarbures, les métaux lourds, les résidus pharmaceutiques et les pesticides. Ces 

molécules sont issues de l’érosion naturelle des sols, mais surtout des activités anthropiques 

(secteur tertiaire, industries pétrochimiques, agrochimiques et pharmaceutiques...). 

L’exposition à ces polluants a/aura des répercussions sur la santé humaine. Ainsi, de récentes 

études ont montré l’incidence que peuvent avoir ces molécules sur l’apparition d’allergies 

(Obtułowicz et al., 2001 ; D’Amato et al., 2010), de cancers (Boffetta et al., 2006 ; Pestana et 

al., 2015) et de maladies neurodégénératives (maladie d’Alzheimer et de Parkinson) (Kampa 

and Castanas, 2008 ; Block and Calderón-Garcidueñas, 2009 ; Moulton and Yang, 2012). De 

plus, de nombreuses autres études ont montré que de tels polluants constituent une menace 

pour l’environnement (et plus particulièrement pour les milieux aquatiques) et sont 

responsables de modifications/perturbations de la biodiversité (comme, par exemple, les 

féminisations observées chez des poissons suite à des expositions chroniques à des 

perturbateurs endocrien ou chez des amphibiens avec un herbicide, l’atrazine) (Jobling et al., 

1998 ; Hayes et al., 2002). De ce fait, les conséquences à long terme de cette contamination 

sur la santé humaine et environnementale sont désormais une préoccupation majeure pour de 

nombreux pays (OCDE, 2012). Face à ces modifications environnementales et à 

l’accumulation des contaminants dans les écosystèmes, des plans de surveillance des milieux 

menacés ont été mis en place pour mieux comprendre et appréhender les risques qui pèsent 

sur ces biotopes. Ainsi, de nombreux outils physico-chimiques ont été développés et sont de 

plus en plus souvent complétés par des approches plus 

« écosystémiques/écologiques/biologiques » via l’utilisation de biomarqueurs/marqueurs 

biologiques standardisés (Vasseur and Cossu-Leguille, 2003). En revanche, à cause de leur 

grande diversité dans les écosystèmes, le nombre de combinaisons de polluants 

(potentiellement synergiques) est devenu considérable, rendant indispensable l’étude de 

« cocktails de polluants » pour appréhender au mieux l’impact de cette multicontamination 

(Gauthier et al., 2014). 

 

 Les zones urbaines doivent faire face à deux problèmes d’ordre écologique : (1) une 

perturbation du cycle de l’eau, et (2) l’accumulation de polluants (sous la forme de cocktails) 

pouvant potentiellement s’infiltrer jusqu’aux aquifères souterrains. En effet, suite à un 

évènement pluvieux, les nombreuses surfaces imperméables urbaines et périurbaines (routes, 



trottoirs, parkings, bâtiments) limitent l’infiltration de l’eau dans les sols et ainsi réduisent la 

recharge naturelle des aquifères souterrains (nappe phréatique : importantes sources d’eau 

potable pour les populations avoisinantes) (Grebel et al., 2013). Pour pallier ce déficit 

d’infiltration naturelle, des ouvrages de recharge artificielle des nappes phréatiques ont été 

construits, dont les bassins d’infiltration (Marsalek and Chocat, 2002). En outre, les zones 

urbaines produisent et concentrent de nombreux polluants qui vont s’accumuler sur ces 

surfaces imperméables.  Ces contaminants (principalement hydrocarbures et métaux lourds) 

sont ensuite drainés par les eaux de ruissellement jusqu’à ces ouvrages de recharge artificielle, 

qui constituent leurs exutoires et les écosystèmes où ils vont s’accumuler. Dans les sédiments 

constitutifs de ces systèmes d’infiltration vivent des organismes, qui doivent obligatoirement 

mettre en œuvre des réponses comportementales et/ou physiologiques pour supporter des 

concentrations en toxiques particulièrement élevées (Datry et al., 2013). De plus, certains de 

ces organismes sont considérés comme des ingénieurs des écosystèmes et possèdent un rôle 

majeur dans le fonctionnement de ces bassins. Ils peuvent ainsi avoir (1) une incidence 

(positive) sur le développement des communautés bactériennes responsables de la 

dépollution/détoxication partielle des eaux d’infiltrations, et (2) un impact sur l’infiltration de 

ces dernières via leur activité de creusement de galeries (Nogaro and Mermillod-Blondin, 

2009). Ces organismes ingénieurs sont principalement des vers bioturbateurs tels que les 

oligochètes Limnodrilus hoffmeisteri et Tubifex tubifex. De ce fait, si les polluants impactent 

négativement le comportement et/ou la physiologie de ces vers, un dysfonctionnement des 

écosystèmes récepteurs des polluants urbains (i.e. les bassins d’infiltration) peut survenir et 

potentiellement conduire à un transfert de certains polluants vers la nappe phréatique, et au 

final représenter un risque sanitaire pour les populations humaines. 

 

 Le but de cette thèse a donc été d’évaluer l’impact d’un cocktail de polluants urbains sur 

le rôle fonctionnel et la physiologie d’un organisme ingénieur, avec une approche originale 

puisqu’intégrant des techniques et des concepts issus de l’écophysiologie, de l’écotoxicologie 

et de l’écologie fonctionnelle. 
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Les objectifs de cette thèse ont été (1) d’évaluer les réponses écophysiologiques et 

comportementales présentées par un organisme à la fois modèle et ingénieur (l’oligochète 

bioturbateur Limnodrilus hoffmeisteri) face à une pollution d’origine anthropique, et (2) de 

mesurer les conséquences de cette contamination sur le fonctionnement d’un bassin 

d’infiltration (exutoire final du réseau d’eau pluviale). De plus, nous avons choisi de 

soumettre nos organismes non pas à une seule molécule ou à un nombre limité de polluants - 

comme cela est réalisé dans la grande majorité des études écotoxicologiques, mais plutôt à un 

cocktail de contaminants, car il s’agit d’un stress plus représentatif de ce que l’on observe 

dans les écosystèmes fortement anthropisés. Pour cela, nous avons réalisé des 

expérimentations en laboratoire, en exposant durant 1 à 6 mois des organismes « naïfs » (i.e. 

des animaux d’élevage n’ayant jamais subi de stress chimique) à différents sédiments pollués 

récoltés sur le terrain (dans trois bassins d’infiltration des eaux de ruissellement) ou à un 

sédiment comparativement très peu pollué (issu d’une lône du Rhône). 

 

Ces expérimentations nous ont permis : 

• de mesurer l’impact d’un cocktail de polluants urbains sur le rôle fonctionnel d’un 

organisme ingénieur (modifications de certains cycles biogéochimiques et de la porosité au 

sein du sédiment) et donc sur le fonctionnement d’un écosystème récepteur (dans notre cas, le 

bassin d’infiltration),  

• d’appréhender les réponses mises en place par L. hoffmeisteri pour survivre dans un 

milieu extrêmement anthropisé, et ce à différentes échelles : (1) au  niveau comportemental, 

au travers de l’évolution des activités locomotrice et de bioturbation (par tomographie aux 

rayons X), (2) au niveau physiologique (modifications du métabolisme énergétique, 

mécanismes de lutte contre le stress oxydant induit par les polluants), et enfin (3) au niveau 

subcellulaire au travers de l’évolution du métabolisme  mitochondrial. 

Nos expérimentations ont également rendu possible le développement de marqueurs 

originaux montrant l’impact de la pollution urbaine et permettant l’évaluation de l’état de 

santé des organismes (et donc indirectement/potentiellement de la qualité de leur milieu) ; ces 

informations d’ordre écophysiologique concernent l’aspect « biotique » et sont parfaitement 

complémentaires des analyses physico-chimiques classiques d’évaluation de l’état de santé 

d’un biotope. 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Le présent manuscrit est organisé en quatre chapitres intégrant trois articles 

scientifiques (1 publié, 1 soumis et 1 à soumettre) qui visent à répondre aux différents 

objectifs de la thèse. 

Le premier chapitre présente le contexte scientifique dans lequel s’inscrit ce travail, 

sous la forme d’une synthèse bibliographique. La première partie aborde la thématique de la 

pollution urbaine, et en particulier les différentes sources de pollution (les molécules 

majoritairement rencontrées en milieu urbain, les cocktails formés par ces polluants, et les 

menaces qu’ils représentent pour la santé humaine). Une seconde partie s’attache à présenter 

les possibles impacts qu’entraîne une exposition à la pollution urbaine (stress oxydant et 

effets sur le métabolisme énergétique). Puis, une troisième partie présente les principales 

réponses physiologiques qui peuvent être mises en place par les organismes pour lutter contre 

les dégâts induits par un stress de type « pollution urbaine », en allant des mécanismes 

généralistes à des réponses spécifiques à certains types de polluants. Enfin, la dernière partie 

Schéma de la problématique générale 



de cette synthèse bibliographique présente le contexte d’application (les bassins d’infiltration) 

et le modèle biologique choisi pour la réalisation des expérimentations (l’oligochète 

bioturbateur Limnodrilus hoffmeisteri). L’accent sera mis sur le caractère « ingénieur » de cet 

organisme aquatique. 

 

Le second chapitre s’intéressera aux effets d‘une exposition de courte durée (1 mois) 

à des sédiments pollués issus de différents bassins d’infiltration, en laboratoire, sur L. 

hoffmeisteri. Nous chercherons plus précisément à mesurer (1) l’impact de ces contaminants 

sur la physiologie de L. hoffmeisteri, et (2) l’évolution du comportement de cet organisme 

ingénieur (activité de bioturbation) et ses conséquences sur les processus biogéochimiques se 

déroulant au sein des sédiments (article n°1, publié dans Science of the Total Environment). 

Nous émettons l’hypothèse que le cocktail de pollution urbaine génère un stress oxydant (et 

donc des dégâts oxydatifs tels que la peroxydation lipidique) chez notre modèle biologique, 

induisant ainsi la mise en place de mécanismes de défense spécifiques (principalement une 

augmentation de l’activité des enzymes antioxydantes) et se traduisant par une 

surconsommation des réserves énergétiques corporelles (en tant que carburants de ces 

mécanismes). Concernant le comportement de bioturbation, nous supposons que la présence 

de polluants urbains va modifier l’activité bioturbatrice des vers (i.e le nombre de galeries 

creusées). De ce fait, nous émettons aussi l’hypothèse que les cycles biogéochimiques vont 

être rapidement influencés par la modification de la réponse comportementale des vers 

tubificidés incubés dans des sédiments pollués. 

 

Le troisième chapitre se focalisera sur les effets d’une exposition de longue durée (6 

mois) à des sédiments pollués (issus des mêmes bassins d’infiltration), toujours sur L. 

hoffmeisteri. 

Dans un premier temps (article n°2, en cours de rédaction), nous nous intéresserons à 

différents paramètres physiologiques (mécanismes de lutte contre le stress oxydant, niveau 

des dégâts oxydatifs, état des réserves énergétiques corporelles) ainsi que sur l’activité 

catalytique de la cytochrome c oxydase (enzyme clé du métabolisme aérobie et du 

métabolisme mitochondrial). Nous nous attendons (1) à une augmentation modérée et 

graduelle (en fonction du temps d’exposition) du stress oxydant chez les vers tubificidés 

exposés aux sédiments pollués, ce qui suggérerait la mise en place de mécanismes de défense 

(augmentation de l’activité des enzymes antioxydantes permettant de limiter les dégâts 

provoqués par les radicaux libres), et (2) à une utilisation accrue des réserves énergétiques (en 



tant que carburant de ces mécanismes de défense). De plus, nous supposons que l’activité de 

la cytochrome c oxydase diminuera également suite à l’exposition aux polluants urbains, ce 

qui réduirait significativement la production d’énergie (ATP). 

Dans une seconde partie, nous nous sommes intéressés aux effets à long terme d’une 

pollution urbaine sur les métabolismes énergétiques aérobie et anaérobie (article n°3, soumis 

à Environmental Science and Pollution Research). Nous émettons ici l’hypothèse que le stress 

« pollution » peut impacter à la fois le métabolisme aérobie et le fonctionnement de la chaîne 

respiratoire mitochondriale, et ainsi diminuer la production d’ATP. De ce fait, nous 

supposons que L. hoffmeisteri sera forcé d’utiliser les voies métaboliques anaérobies afin de 

compenser ce déficit énergétique (lié à une dépression du métabolisme aérobie) et de survivre 

dans ce milieu fortement pollué. 

Enfin, nous suggérons que ces divers paramètres métaboliques peuvent être utilisés 

comme marqueurs de l’impact d’une pollution urbaine/d’un cocktail de polluants sur un 

invertébré. 

 

Dans le quatrième chapitre, nous avons cherché à synthétiser les résultats présentés 

dans les précédents chapitres concernant les réponses écophysiologiques et comportementales 

développées par un organisme ingénieur soumis à une pollution d’origine anthropique et les 

conséquences sur les processus biogéochimiques qui se déroulement à l’interface eau-

sédiment. Nous présenterons ensuite les perspectives qui permettraient d’améliorer/de 

compléter/d’élargir ce travail de recherche. 
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1. La pollution urbaine 

1.1  Sources de contamination 
En milieu urbain, la majeure partie des polluants provient de l’atmosphère et est issue 

des activités anthropiques (principalement industries et transports). Plus ponctuellement, ces 

molécules peuvent présenter des origines naturelles (incendies de forêt, volcanisme, érosion 

des surfaces...). Lors d’évènements pluvieux, l’eau qui traverse l’atmosphère se charge en ces 

divers polluants atmosphériques qui vont ainsi être rabattus au sol. Cet apport de pollution via 

les eaux de ruissellement (= eau de pluie qui ruisselle sur les sols) est important, car il 

représente entre 15% et 25% des apports totaux (Chocat, 1997). L’autre part de la pollution 

urbaine correspond à l’accumulation des contaminants (provenant surtout des activités 

industrielles et du transport routier) dans les sols lors des temps secs. Chocat (1997) a 

identifié six sources de pollution principales en milieu urbain.  Tout d’abord, le secteur 

tertiaire (principalement les véhicules motorisés) constitue une source majeure de 

contaminants de type hydrocarbures, d’oxydes d’azote et de soufre, mais aussi de métaux 

lourds. Ces derniers proviennent de l’usure des pneus (zinc, cuivre et cadmium), des freins 

(cuivre, zinc et plomb), des pièces métalliques de carrosserie (plomb, cadmium) et des pots 

d’échappement (platine, palladium). L’usure des routes (goudron, marquage au sol) 

représente également une source de pollution indirecte, ainsi que les sels de déneigement 

(CaCl2, NaCl2) utilisés en période hivernale. Les activités industrielles en bordure des zones 

urbaines peuvent participer à la pollution urbaine en fournissant des métaux lourds (Pb, Zn, 

Cd), des polluants organiques (solvants) ou des résidus pétroliers. La ville produit également 

un grand nombre de déchets organiques, mais aussi plastiques et métalliques. Ces déchets 

peuvent contaminer les eaux de ruissellement directement dans les bouches d’égout (= entrées 

du réseau d’eau pluviale) ou sur les surfaces urbaines (poubelles non étanches, rejets, 

nettoyage des sols urbains). Les chantiers sont également une source de pollution, car ils 

accélèrent l’érosion des sols (en plus du vent) et peuvent représenter une source importante de 

fines particules en suspension sur lesquelles vont s’adsorber des polluants comme les 

hydrocarbures. La présence d’animaux représente aussi une source majeure de matière 

organique, et les animaux domestiques peuvent également être responsables de la présence de 

résidus médicamenteux. Enfin, les végétaux utilisés pour l’aménagement urbain constituent 

une source majeure de matière carbonée plus ou moins biodégradable, mais aussi une source 

indirecte d’azote et de phosphate (engrais) et de produits phytosanitaires (pesticides, 

herbicides). 



1.2  Polluants majoritaires en ville 
En milieu urbain, les eaux pluviales sont contaminées majoritairement par des métaux 

lourds, des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et par d’autres hydrocarbures 

(Marsalek et al., 1999). Ces composés sont reconnus comme ayant des effets néfastes sur les 

organismes vivants (Directive UE, 2001) et font l’objet de surveillance par les organismes de 

qualité des eaux. Les organismes vivants sont exposés à ces contaminants par ingestion, 

inhalation ou contact direct. Ces polluants agissent sur la physiologie des organismes 

directement (métaux lourds) ou indirectement (exposition à des métabolites issus d’une 

biotransformation du contaminant initial (exemple des hydrocarbures, dont les HAPs). 

1.2.1 Les hydrocarbures 
Les hydrocarbures sont des molécules de formule chimique générale CxHy. Ils 

constituent les énergies fossiles, parmi lesquelles nous trouvons principalement le pétrole, le 

charbon ou les gaz naturels. Selon leur composition chimique, ils peuvent être répartis en 3 

classes : les hydrocarbures saturés et insaturés, les hydrocarbures aromatiques (parmi lesquels 

on retrouve les HAPs) et les hydrocarbures lourds (Bertrand and Mille, 1989). Ces molécules 

peuvent être présentes sous plusieurs formes dans l’eau (dissoutes, complexées/adsorbées 

avec la matière organique en suspension, ou dissoute) les rendant plus ou moins 

biodisponibles. En raison de leur caractère hydrophobe, ils ont tendance à s’accumuler dans 

les couches de sédiments. Lorsque les organismes vont ingérer des hydrocarbures, ceux-ci 

vont plutôt s’accumuler dans les couches lipidiques tissulaires (Lacaze, 1980). Selon les 

capacités de métabolisation des organismes, les hydrocarbures peuvent être bioaccumulés ou 

bien biotransformés par des enzymes (qui vont les oxyder et ainsi les rendre plus 

hydrosolubles et donc plus facilement excrétables). Leur toxicité est liée aux métabolites 

produits lors de la biotransformation de l’hydrocarbure (Livingstone, 1998). 

1.2.2 Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) 
Parmi les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs), 17 sont suivis plus 

particulièrement depuis les années 80 (US EPA, 1991) car considérés comme représentatifs 

de l’ensemble des HAPs (cf. Annexe 1). Ils sont souvent considérés comme cancérigènes 

et/ou comme mutagènes. Ce sont des composés organiques dont la structure compte au moins 

deux cycles aromatiques (Wilson and Jones, 1993 ; Boxal, 2014 fiches HAPS et métaux) ; 

certains d’entre eux sont très volatils (naphtalène), mais on les retrouve généralement sous 

forme particulaire. Ils présentent également des propriétés hydrophobes (plus les HAPs 

possèdent de cycles aromatiques, plus ils sont lipophiles/hydrophobes) et vont donc chercher 



à s’adsorber sur des de fines particules de matière organique en suspension (accumulées - 

comme ces contaminants - sur les sols urbains par temps sec). Les HAPs s’accumulent donc 

facilement dans les couches sédimentaires. Les organismes vivants peuvent assimiler ces 

contaminants, les accumuler dans les membranes lipidiques, puis les biotransformer (via 

l’action d’enzymes comme la cytochrome P450 : voir § 3.4) en métabolites plus 

hydrosolubles (et donc plus facilement excrétables). Ces métabolites secondaires (epoxides et 

dihydrodiols) sont parfois encore plus toxiques que la molécule initiale et peuvent générer 

d’importants dommages cellulaires (dégâts sur ADN, lipides et protéines) (Lyytikäinen et al., 

2007 ; Meyer et al., 2013 ; Gauthier et al., 2014). 

1.2.3 Les métaux lourds 
Les métaux lourds, ou éléments-traces métalliques (ETM), sont des composés naturels 

présents à l’état de trace dans l’environnement. Les activités anthropiques peuvent augmenter 

leur concentration dans les écosystèmes et ainsi permettre de franchir leurs seuils de toxicité. 

Certains d’entre eux sont essentiels aux organismes vivants, car ils sont constitutifs 

d’enzymes comme la superoxyde dismutase (utilisation de Mn, Cu et Zn) ou de 

métalloprotéines transporteuses comme l’hémoglobine (fer) et l’hémocyanine (Cu). D’autres 

ETM, comme le cadmium (Cd) ou l’arsenic (As), sont dits « non-essentiels » et présentent des 

effets toxiques sur les organismes vivants à très faibles doses, notamment au niveau des 

mitochondries, siège de la production d’ATP (Byczkowki and Sorenson, 1984 ; Cannino et 

al., 2009). Les métaux lourds peuvent aussi impacter le fonctionnement d’enzymes 

« vitales », perturber la régulation ionique et être des catalyseurs pour la formation de ROS 

(Gauthier et al., 2014). Par exemple, le cuivre et le fer contribuent à la formation de radicaux 

libres via la réaction de Fenton, ce qui peut engendrer des dégâts au niveau cellulaire (Di 

Giulio and Meyer, 2008). En fonction des conditions du milieu (pH, espèce chimique pour 

certains métaux, présence d’autres métaux ou polluants), les ETM vont être plus ou moins 

bioassimilables (Boxal et al, 2014). Les métaux lourds contaminent les organismes, le plus 

souvent par ingestion, et ces molécules vont rentrer dans les cellules par simple diffusion. Les 

ETM ne pouvant pas être biotransformés, ils sont donc bioaccumulés dans les organismes (et 

vont devenir toxiques à partir d’une certaine concentration). Ils peuvent néanmoins être pris 

en charge par des protéines (les métallothionéines, cf. §3.2.1) qui vont les séquestrer avec de 

limiter leurs effets toxiques. Ces effets peuvent être bioamplifiés le long de la chaîne 

trophique (par transfert et augmentation des concentrations en ETM le long des différents 

maillons de la chaîne alimentaire).  



1.3  Autres polluants 
Les eaux pluviales sont également souvent contaminées par des pesticides (cf. §1.1), car 

ces polluants sont eux aussi lessivés sur les sols et drainés jusqu’aux exutoires du réseau 

d’eau pluviale. Ces composés sont aussi connus pour avoir des effets néfastes (cancérigènes 

et mutagènes) sur les organismes vivants, car ils sont métabolisables et peuvent ainsi conduire 

à la formation de résidus réactifs générant des dégâts cellulaires et physiologiques (Cochón et 

al., 2007 ; Samanta et al., 2014).  Cependant, leurs effets à long terme sur les organismes 

aquatiques et terrestres restent relativement méconnus et sont actuellement largement 

débattus, comme dans le cas du glyphosate.  

Des résidus pharmaceutiques (antibiotiques, résidus hospitaliers) peuvent aussi être 

retrouvés dans les eaux pluviales (cf. §1.1). Ces molécules, leurs effets dans l’environnement 

ainsi que leurs mécanismes d’action sont de plus en plus étudiés, car ces composés sont de 

plus en plus présents et peuvent présenter des effets toxiques pour les organismes. Par 

exemple, Pires et al. (2016) ont étudié les effets couplés d’un antiépileptique (le 

carmabazepine) et de la caféine sur le polychète Hediste diversicolor ; les résultats obtenus 

ont montré que ces deux composés (ensemble) impactaient ce ver (augmentation des dégâts 

oxydatifs et diminution de l’activité de la chaîne de transport d’électrons), alors 

qu’individuellement ces molécules avaient peu ou pas d’effet. 

 

1.4  Cocktail de polluants 
La plupart des études écotoxicologiques réalisées en laboratoire se limitent aux effets 

d’un seul - ou d’un très faible nombre de - polluant(s), à des concentrations plus ou moins 

réalistes (car souvent plus élevées que celles mesurées sur le terrain). Or, en milieu naturel, 

les organismes doivent faire face à une multitude de polluants, dont certains peuvent être 

présents à des concentrations très faibles, a priori inoffensives pour les organismes vivants. 

Or, ce cocktail de polluants peut avoir des effets différents des effets attendus pour les 

polluants composant ce mélange s’ils étaient considérés individuellement. Ainsi, Norwood et 

al. (2003) ont montré que l’effet d’un mélange de plusieurs métaux n’est pas juste une 

addition de la toxicité de ceux-ci, et donc qu’il est plus compliqué d’appréhender leur co-

toxicité sur l’environnement. Ceci est encore plus incertain et complexe lorsque le cocktail de 

polluants est constitué de métaux et de HAPs, car la présence de plusieurs familles de 

polluants peut affecter le métabolisme et les processus de détoxication en amont et en aval du 

site d’action habituel d’un seul polluant (Gauthier et al., 2014). Au sein d’un cocktail, les 



polluants peuvent présenter des effets additifs, antagonistes ou bien synergétiques (Babu et 

al., 2001). Ainsi, le nombre de combinaisons possibles (et donc les interactions entre 

polluants) est immense et ceci peut produire des effets (toxiques) inattendus. 

Dans le cas de la pollution urbaine, les polluants lessivés sur les sols à la suite 

d’évènements pluvieux sont drainés via le réseau d’eau pluviale jusqu’à des exutoires où se 

concentre une multitude de polluants dont la majorité sont des métaux lourds, des 

hydrocarbures (dont des HAPs) (Marsalek 1999). C’est par exemple le cas avec les sédiments 

des bassins d’infiltration (cf. §4). 

 

1.5  Santé humaine et pollution urbaine 
L’intensification de l’urbanisation et de l’industrialisation conduit à une augmentation 

de la contamination des sols en milieu urbain, ce qui entraîne une baisse de la qualité de l’eau 

et de l’air. Cette altération peut avoir des conséquences sur la santé humaine telles que 

l’apparition de cancers, de déficiences rénales, des dommages neurologiques et/ou de 

maladies osseuses (Science Communication Unit, 2013). Ainsi, des études des effets des 

contaminants sur les organismes vivants sont nécessaires et représentent un enjeu majeur pour 

la santé humaine et environnementale pour les années futures. 

 

2. Impact des polluants urbains sur la balance oxydative et le 
métabolisme énergétique des organismes 

En milieu urbain, les nombreux polluants issus des activités anthropiques se retrouvent 

concentrés dans les sédiments des bassins d’infiltrations (voir §4). Très peu de taxons 

aquatiques vivent dans ces écosystèmes (Datry et al., 2003), ce qui suggère que les polluants 

pourraient avoir des effets délétères sur la physiologie de ces organismes (Livingstone, 2001). 

De nombreuses études ont montré que les polluants (HAPs, métaux lourds, hydrocarbures, 

pesticides) engendraient un stress oxydatif via une surproduction des espèces réactives de 

l’oxygène (Reactive Oxygen Species, ROS : voir chapitre 1 §2.1) causant de nombreux dégâts 

au niveau des protéines, des lipides et de l’ADN (Winston and Di Giulio, 1991 ; Livingstone, 

2001 ; Valavanidis et al., 2006 ; Giron-Perez et al., 2013). Ces dégâts cellulaires sont 

susceptibles de perturber l’homéostasie des cellules ainsi que l’intégrité de leurs organites 

(dont la mitochondrie, site de production de l’énergie cellulaire) (Sokolova et al., 2005 ; 

Ortega et al, 2011). Mais, pour limiter ce stress oxydatif, certains organismes sont capables 

d’utiliser d’autres voies métaboliques moins liées à l’oxygène (donc moins génératrices de 



ROS, mais aussi moins efficaces en termes d’énergie produite), parmi lesquelles les voies 

anaérobies sont les plus efficaces (Lauer et al., 2012). 

2.1 Stress oxydant et pollution : perturbations de la balance oxydative 
2.1.1 Les espèces réactives de l’oxygène 
Les ROS (principalement les anions superoxyde O2

-, le peroxyde d’hydrogène H2O2 et 

le radical hydroxyle OH ) comportent un nombre impair d’électrons sur leur couche externe, 

ce qui leur confère une grande instabilité (Storey, 1996). Pour y remédier, ils vont chercher à 

s’apparier avec les électrons des atomes voisins, qui perdront alors leur propriété (Turrens, 

2003). En milieu aérobie, les organismes produisent tous, en respirant, des espèces réactives 

de l’oxygène. Ainsi, 1 à 5% de l’O2 consommé échappe à la réduction terminale au niveau du 

complexe IV de la chaîne de transport des électrons de la membrane interne mitochondriale 

(Storey, 1996 ; Finkel et Holbrook, 2000) ; ces électrons « en fuite » vont alors réduire l’O2 

au niveau des complexes I et III où ils donnent naissance à des ROS (initialement O2
-) 

(Turrens, 2003). Cependant, en conditions normales, la production de ROS est compensée par 

des systèmes de défense (impliquant ou non des enzymes), que nous détaillerons par la suite, 

pour in fine produire 2 molécules d’eau à partir d’une molécule de dioxygène (Valavanidis et 

al., 2006). Lors d’un stress engendré par un facteur extérieur (pollution, ischémie/reperfusion, 

radiation ionisante, rayonnement UV...) (Lesser et al., 1996 ; McCord, 2000 ; Lushchak, 

2011), si ces mécanismes de défense sont dépassés, une surproduction de ROS est alors 

observée (cf. Fig.1) – en particulier d’anions superoxyde O2
-, précurseurs de la plupart des 

ROS – selon la réaction en chaîne suivante : 
 

  

Le radical hydroxyle OH  peut également être produit via la réaction de Fenton suivante 

(Storey, 1996) : 

Fe2+ + H2O2 → Fe3+ + OH- + OH� 

 

A chaque étape de cette chaîne de réaction, des enzymes anti-oxydantes vont agir pour 

diminuer la toxicité des radicaux libres produits (Barata et al., 2005 ;  Lawniczak et al., 2013). 



2.1.2 La peroxydation lipidique 
La peroxydation des lipides correspond à la dégradation des lipides par oxydation, soit 

par des ROS (dans le cas qui nous intéresse ici), soit après catalyse par des enzymes. Les 

acides gras insaturés et (surtout) polyinsaturés y sont particulièrement sensibles, à cause de 

leur(s) double(s) liaison(s). La peroxydation lipidique entraîne souvent un dérèglement de 

l’homéostasie cellulaire. Par exemple, si elle agit au niveau des membranes 

phospholipidiques, la membrane devient plus rigide, perd en perméabilité et en intégrité 

(Nagasaka et al., 2004 ; Tai et al., 2010). La peroxydation lipidique est un enchaînement de 

plusieurs réactions (Marnett et al., 1999) (cf. Fig.2) : 

1) l’initiation : LH + OH  ou R  → L  + H2O ou RH (LH étant un acide gras 

polyinsaturé). Au cours cette phase, le radical libre retire un atome d’hydrogène au 

groupement méthylène (-CH2-) d’un acide gras insaturé, qui devient alors instable 

(L ), 

2) la propagation : L + O2 → LOO puis  LH + LOO  → L + LOOH (LOOH étant un 

hydroperoxyde dont les produits de décomposition peuvent être des radicaux alkoxyl 

(LO ), des aldéhydes (malondialdéhyde, 4-hydroxy-2-nonenal), des époxydes ou des 

alcools) ; la plupart de ces produits terminaux sont toxiques et/ou mutagènes. 

 

 



La peroxydation lipidique peut également être initiée par des métaux (cuivre, chrome, nickel 

et cadmium) qui vont être catalysés via la réaction de Fenton et formé des radicaux OH  

(Valavanidis et al., 2006). 

 

2.1.3 Dégâts sur l’ADN et les protéines 
En plus des dégâts lipidiques, le stress oxydant engendre également des dommages au 

niveau de l’ADN et des protéines (Davies, 2000 ; Carrière et al., 2006). 

Au niveau de l’ADN nucléaire, les dégâts oxydatifs peuvent conduire à l’apoptose 

(mort programmée de la cellule) (Davies, 2000). La présence de radicaux libres peut entraîner 

une oxydation des bases puriques et pyrimidiques dont les formes oxydées peuvent être 

responsables de l’apparition de mutations transversales des acides nucléiques (A-T vers C-G 

ou G-C vers T-A) (Kriston et al., 2011). Les radicaux libres peuvent également endommager - 

voire même de casser - les chaînes simples ou double brins d’ADN. L’oxydation des acides 

nucléiques conduit à des mutations des séquences codantes des gènes, à une inactivation des 

gènes ou encore à des aberrations chromosomiques (échanges de chromatides sœurs). Les 

mitochondries possèdent leur propre génome, mais ces organites produisent la majorité des 

radicaux libres ; de par cette proximité avec la source génératrice de ROS, l’ADN 

mitochondrial est donc une cible privilégiée des radicaux libres (Finkel et al., 2000). 

Les protéines sont également la cible des radicaux libres puisqu’elles sont oxydées par 

ces derniers, ce qui va provoquer une fragmentation des acides aminés constitutifs, la 

formation de liaisons protéines-protéines ainsi que l’oxydation du squelette protéique 

conduisant à une perte de fonction (Stadtman et al., 2003). De plus, les mécanismes de 

dégradation protéique (= protéolytiques) peuvent être impactés par les ROS : les protéines 

Peroxydation lipidique et formation des produits secondaires (adapté de Young and McEneny, 2001). 



altérées s’accumulent alors dans la cellule et peuvent participer au développement de 

conditions pathologiques (Bertlett et Stadtman, 1997). 

2.2  Effets des polluants urbains sur le siège du métabolisme aérobie : 
la mitochondrie 

La mitochondrie est considérée comme le moteur de la cellule, puisque cet organite 

permet de produire de l’énergie chimique sous forme d’ATP (Osellame et al., 2012). Le 

nombre de mitochondries par cellule peut varier en fonction des tissus et des besoins 

énergétiques. Ainsi, les mitochondries sont en perpétuel mouvement dans la cellule et 

subissent des phénomènes de fusion ou de fission très régulés (Benard and Krabowski, 2009). 

Leur déplacement vers des zones demandeuses d’énergie est rendu possible par des protéines 

associées au cytosquelette. La mitochondrie est également considérée comme l’une des 

sources permanentes de production de ROS (cf. §2.1.1) de par le fonctionnement de la chaîne 

respiratoire, décrite dans le paragraphe suivant. Cependant, de façon contradictoire, elle est 

également une cible préférentielle des ROS, par exemple suite à un stress chimique (voir cf. 

§2.2.3). 

2.2.1 Structure de la mitochondrie 

Une mitochondrie présente deux compartiments distincts : la matrice au centre, et 

l’espace inter-mitochondrial en périphérie ; ils sont délimités par deux membranes (la 

membrane interne et la membrane externe) (cf. Fig.3). 

 

 

La membrane mitochondriale externe est une bicouche lipidique composée de 50% de 

protéines et de 50% de lipides. Cette membrane est relativement perméable grâce à la 

présence de protéines transmembranaires (ou canaux protéiques) appelées VDAC (Voltage 

Dependant Anion Channel) qui permettent le passage de petites molécules (<10kDa : anions, 

cations, pyruvate, malate, ADP ou ATP) du cytosol vers l’espace intermembranaire (Blachly-

Figure 3. Schéma de la structure d'une mitochondrie. 



Dyson et Forte, 2001). Quant aux molécules de taille supérieure à 10 kDa, elles traverseront la 

membrane par transport actif via des translocases. 

La membrane mitochondriale interne est principalement composée de protéines (80%) 

et de lipides (20%) qui participent à la régulation de l’activité mitochondriale. Elle forme des 

replis membranaires, appelés crêtes, au sein desquels sont enchâssés les complexes protéiques 

de la chaîne respiratoire responsables de la production d’ATP (la plupart des protéines 

constituant cette membrane mitochondriale interne se situent au niveau du système de 

production d’énergie). Au sein de la matrice mitochondriale se déroulent de nombreuses voies 

métaboliques comme le cycle de Krebs ou la ß-oxydation (la matrice contient donc toutes les 

enzymes spécifiques à ces deux voies et permettant la formation de coenzymes réduits 

NADH+H+ et FADH2). 

L’espace inter-mitochondrial (ou espace intermembranaire) est un compartiment étroit 

dont la composition est proche de celle du cytosol (Pratt and Cornelly, 2011). 

2.2.2 Rôle et fonctionnement de la mitochondrie 
La mitochondrie est le siège de nombreux processus métaboliques comme le cycle de 

Krebs, mais aussi de la phosphorylation de l’ATP via la chaîne respiratoire mitochondriale. 

Ces processus métaboliques font partie de la voie aérobie (voie la plus efficace en terme de 

production d’ATP (cf. Fig.7).  

2.2.2.1 Cycle de Krebs 

Le cycle de Krebs est situé au carrefour des métabolismes glucidique, lipidique et 

protéique. Il permet l’oxydation complète en CO2 et H2O de l’acétyl-coenzyme A (ou acétyl-

CoA) issu du catabolisme du glucose et des acides gras. Il permet aussi l’oxydation de 

nombreux acides aminés dont le catabolisme conduit soit à la formation d’acide pyruvique (et 

donc d’acétyl-CoA), soit à la formation de divers intermédiaires du cycle de Krebs (acides 

succinique, fumarique et/ou oxaloacétique) (Murray et al., 2003). 

Le pyruvate formé à la fin de la glycolyse entre dans la mitochondrie par diffusion 

grâce au transporteur pyruvate translocase (Bricker et al., 2012 ; Herzig et al., 2012). Il est 

ensuite décarboxylé en acétyl-CoA. Une succession de 10 réactions enzymatiques permet la 

formation de CO2 et d’H2O, de GTP (isoforme de l’ATP) et d’intermédiaires énergétiques 

(dont le NADH et le FADH2) qui seront ensuite utilisés par la chaîne respiratoire 

mitochondriale (cf. Fig.4). Certaines de ces réactions enzymatiques sont irréversibles et 

constituent les points de contrôle des flux globaux du cycle de Krebs (citrate synthase, 

isocitrate déshydrogénase et alpha-cétoglutarate déshydrogénase). Le cycle de Krebs est 



également régulé par la disponibilité des métabolites constituant le « point d’entrée » de ce 

cycle : l’acétyl-CoA et l’oxaloacétate.  

 

 

2.2.2.2 La chaîne respiratoire 

2.2.2.2.1 Fonctionnement
Le fonctionnement de la chaîne respiratoire mitochondriale s’articule autour d’un 

couplage entre la chaîne de transport d’électrons et la phosphorylation de l’ADP en ATP (cf. 

Fig.5). La chaîne respiratoire mitochondriale est constituée de quatre complexes protéiques 

(nommés complexes I à IV) au sein desquels transitent les électrons issus de l’oxydation des 

cofacteurs réduits (NADH+H+ et FADH2). Ces complexes protéiques s’enchevêtrent au sein 

de la membrane interne mitochondriale. Les cofacteurs réduits, produits lors du cycle de 

Krebs, sont utilisés par la chaîne de transport d’électrons mitochondriale, via leur don 

d’électrons aux complexes I et II afin de créer un flux de protons de la matrice mitochondriale 

FADH2

FAD

Figure 4. Schéma du cycle de Krebs (Pratt and Cornelly, 2014). 



vers l’espace inter-membranaire. Le complexe I va oxyder le NADH et ainsi libérer 2 

électrons (e-) qui seront ensuite transmis au coenzyme Q. Lors de cette réaction 

d’oxydoréduction, l’énergie libérée va permettre le passage de 4 protons vers l’espace inter-

membranaire (transfert de 2 protons H+ par électron). Une seconde entrée est possible au 

niveau du complexe II grâce à l’oxydation du succinate en fumarate créant une molécule de 

FADH2, ce qui permet le transfert de 2 électrons qui seront également transmis au coenzyme 

Q. Cette ré-oxydation du FADH2 ne s’accompagne pas d’un mouvement de protons H+. Puis, 

le coenzyme Q va réduire le complexe III via le transfert des électrons. Le complexe III va 

ensuite être ré-oxydé et ainsi transférer ses électrons au complexe IV via le cytochrome c. Au 

cours du transfert d’un électron par le complexe III, ce dernier permet le passage de 2 protons 

H+ vers l’espace inter-membranaire. Le complexe IV est le dernier de la chaîne respiratoire 

mitochondriale ; lors de sa ré-oxydation, il utilise l’oxygène comme accepteur final 

d’électrons et il le réduit en une molécule d’eau. Cette réaction s’accompagne du passage 

d’un proton H+ par électron transféré. 

Ainsi, la cascade d’oxydoréduction débute par l’oxydation d’un cofacteur NADH+H+ 

ou FADH2, respectivement au niveau des complexes I ou II, puis se transmet de complexe en 

complexe jusqu’à l’accepteur final d’électrons (O2). Au cours de ces différentes réactions, le 

passage de protons vers l’espace inter-membranaire se produit sur 3 complexes dont la 

stœchiométrie est de 2H+ par électron transféré pour les complexes I et III et de 1H+ par 

électron transféré pour le complexe IV ; ce transfert de protons permet la création d’un 

gradient électrochimique (appelé aussi force proton-motrice). Cette force proton-motrice est 

ensuite dissipée par le complexe V (ATP-synthétase) pour former de l’ATP via la 

phosphorylation de l’ADP + Pi (phosphate inorganique). Ce dernier complexe mitochondrial 

s’articule en deux domaines : un moteur moléculaire rotatif (F0) intégré dans la membrane 

interne mitochondriale, et le domaine F1 (situé dans la matrice) qui contient les sites 

catalytiques de l’enzyme. Le site F0 est constitué de plusieurs sous-unités (a, b et c) dont 

certaines (les sous-unités c) sont capables de fixer les protons. Le nombre de sous-unités c est 

variable selon les espèces : 8 chez les bovins (Watt et al. 2010) et 10 chez les levures (Stock 

et al., 1999). La fixation des protons va entraîner un mouvement rotatif de F0. Cette rotation 

va être transmise à F1 grâce à un axe central constitué de 5 sous-unités (Boyer, 1997). Le 

domaine F1 possède trois sites catalytiques qui vont utiliser la rotation pour produire tour à 

tour une molécule d’ATP. Donc, à chaque tour de F0, 3 molécules d’ATP sont 

produites (Osellame et al., 2012). Ainsi, le nombre de protons nécessaires pour former une 

molécule d’ATP dépend du nombre de sous-unités c de F0. Si le nombre de sous-unités c est 



de 8, alors la stœchiométrie de l’ATP-synthétase est de 8 protons pour 3 ATP, soit 

2,66H+/ATP. Les ATP sont formés dans la matrice mitochondriale et peuvent passer dans le 

cytosol de la cellule via le translocateur de nucléotides adényliques (ou ANT : Adenine 

Nucleotide Translocator) inséré dans la membrane mitochondriale interne (Liu and Chen, 

2013). Cette protéine permet également le passage d’un ADP du cytosol vers la matrice 

mitochondriale pour assurer l’apport continu en ADP indispensable au processus d’oxydation 

phosphorylante (Kim et al., 2010). Le fonctionnement de l’ANT est couplé à l’échangeur de 

phosphate inorganique (Pi) qui s’accompagne d’un transfert un proton vers la matrice 

mitochondriale ; ceci élève la stœchiométrie H+/ATP à 3,66 protons consommés pour 1 ATP 

formé et exporté vers le cytosol. 

Figure 5. Fonctionnement bioénergétique de la chaîne de transport d’électrons et du cycle de 
Krebs à partir d’une molécule de pyruvate (Osellame et al., 2012). 



2.2.2.2.2 Activités de la chaîne respiratoire et efficacité mitochondriale 

L’activité des complexes protéiques constituant la chaîne respiratoire mitochondriale 

peut être mesurée sur des mitochondries isolées. Elle permet d’évaluer l’état de 

fonctionnement de la chaîne respiratoire (= source d’ATP) en fonction de l’ajout de différents 

substrats et/ou d’agents découplants (cf. Fig.6) (Brand and Nicholls, 2011). Pour cela, les 

mitochondries sont placées dans un milieu respiratoire additionné de substrats (pyruvate, 

malate, succinate ou proline selon l’espèce étudiée). Puis, l’ajout d’ADP permet de faire 

fonctionner la chaîne de transport d’électrons (oxydation des substrats) et l’ATP synthétase et 

de diminuer la force proton-motrice en « consommant » les protons accumulés dans l’espace 

inter-membranaire pour synthétiser l’ATP. Cet état correspond au fonctionnement 

phosphorylant (maximal) de la chaîne respiratoire mitochondriale (état 3ADP). Ensuite, 

l’addition d’oligomycine (inhibiteur de l’ATP synthétase) permet de passer de l’état 3ADP à 

l’état 4oligomycine, qui mesure une activité basale (minimale) de la chaine respiratoire en 

absence de phosphorylation. Cet état respiratoire dépend de la perméabilité aux protons de la 

membrane interne mitochondriale, il peut donc être considéré comme un indice de l’activité 

de fuite des protons qui traversent passivement la membrane interne mitochondriale sans 

passer par l’ATP synthétase.  Cet ajout d’oligomycine peut être suivi de l’addition de FCCP 

(carbonyl cyanide-p-trifluoromethoxyphenylhydrazone) qui va annuler la force proton-

motrice et donc complètement découpler la chaîne de transport des électrons et l’ATP 

synthétase ; ceci permet d’atteindre l’état 3FCCP, qui reflète le fonctionnement maximal de la 

chaîne de transport d’électrons (ETC). L’état 3FCCP est contrôlé exclusivement par l’oxydation 

des substrats, et c’est à ce niveau que d’éventuels dysfonctionnements liés aux composants de 

la chaîne de transport d’électrons peuvent être détectés (inhibition des complexes protéiques, 

problème de transport des substrats). Il est ensuite possible d’ajouter de l’antimycine A afin 

de bloquer le complexe III, fermant ainsi tous les points d’entrée des électrons dans la chaîne 

respiratoire (complexes I et II). Enfin, l’ajout d’ascorbate et de TMPD (tétraméthyl-p-

phénylènediamine : transporteur artificiel d’électrons) permet de relancer la consommation 

d’oxygène en donnant des électrons au complexe IV (= enzyme cytochrome c oxydase) via le 

cytochrome c.  

Ainsi, à partir de ces diverses activités, deux paramètres peuvent être calculés et ainsi 

nous renseigner sur le comportement des mitochondries. Tout d’abord, il est possible de 

calculer un indice de contrôle respiratoire (RCR = Respiratory Control Ratio = état 3ADP /état 

4oligomycine), qui permet d’établir un diagnostic de l’« état de santé » des mitochondries 

isolées ; tout changement au niveau de la oxydation phosphorylante induira une modification 



de la valeur du RCR. Ensuite, l’indice ATP/O (ou P/O) permet de mesurer l’efficacité 

mitochondriale, i.e. le nombre de molécules d’ATP produites pour un atome d’oxygène 

réduit. 

 
 

2.2.3 Cible des polluants urbains 

Les membranes mitochondriales sont riches en lipides, ce qui facilite l’accumulation de 

composés lipophiles parmi lesquels nous trouvons des polluants comme les hydrocarbures 

aromatiques polycycliques (HAPs) (Li et al., 2003 ; Xia et al., 2004). Les HAPs peuvent 

engendrer des modifications de la structure membranaire (i.e. de la perméabilité ionique) ou 

de la respiration (Gauthier et al., 2014), voire même des dysfonctionnements de la 

mitochondrie (Wang et al., 2004 ; Raftery et al., 2017). Une fois intégrés, les HAPs peuvent 

être métabolisés en composés encore plus hydrosolubles, plus réactifs et/ou plus toxiques 

pour la cellule, parmi lesquels des époxydes. Certains de ces intermédiaires peuvent induire la 

production de ROS, qui vont causer une peroxydation lipidique des membranes 

mitochondriales (Matson et al., 2008). 

Certains métaux lourds non essentiels tels que le cadmium, le plomb, le mercure ou 

encore le manganèse vont également s’accumuler préférentiellement dans la mitochondrie en 

mimant le comportement des métaux essentiels (cuivre, zinc). Leur entrée est facilitée par la 
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mitochondriale en fonction de l’ajout de différents inhibiteurs ou agents découplants. 



présence de canaux calciques et par leur comportement chimique (la matrice mitochondriale 

étant chargée négative suite au pompage de protons lors de l’oxydation phosphorylante, elle 

va laisser rentrer passivement des molécules à charges positives comme les métaux lourds) 

(Meyer et al., 2013). 

De plus, la présence de ces polluants peut aussi impacter/inhiber l’activité de certaines 

enzymes indispensables au fonctionnement mitochondrial comme celles du cycle de Krebs ou 

de la chaîne de transport d’électrons (Wang et al., 2004). D’après Ortega et al. (2011), le 

cadmium inhibe la succinate déshydrogénase, qui correspond au complexe II de la chaîne 

respiratoire et permet de relier le cycle de Krebs à la chaîne de transport d’électrons. La 

citrate synthase et l’isocitrate déshydrogénase (première et troisième étapes du cycle de 

Krebs) sont également très sensibles à la présence de cadmium, qui peut inhiber leur activité 

catalytique (Kurochkin et al., 2011). De nombreux métaux perturbent le fonctionnement des 

enzymes en se substituant ou en entrant en compétition avec le substrat au niveau des sites de 

liaison, ou bien de façon non compétitive en modifiant la conformation de l’enzyme et en la 

rendant inactive (Gauthier et al., 2014). 

2.3  Impact sur le métabolisme aérobie - Les voies anaérobies 
Lors de certains changements environnementaux (milieux devenant pauvres en oxygène 

: Hervant et al., 1995 ; 1996) ou d’un dysfonctionnement du métabolisme aérobie lié à un 

stress chimique (Uma Devi, 1996 ; Lauer et al., 2012), la production d’énergie (ATP) par les 

voies aérobies peut fortement baisser, voire s’arrêter. Face à un milieu désoxygéné ou à une 

pollution, les organismes aérobies peuvent alors utiliser totalement ou partiellement les voies 

anaérobies pour compenser ce déficit de production d’énergie, et ainsi maintenir 

l’homéostasie des processus physiologiques. Les voies anaérobies produisent moins d’ATP 

qu’en aérobiose (cf. Fig.7 et Tableau 1), mais sont simples et rapides à mettre en place. La 

dernière molécule produite par une voie métabolique anaérobie se nomme produit terminal. 

La synthèse des produits terminaux permet surtout le maintien de la teneur en NAD+ et donc 

le bon fonctionnement de la glycolyse et du cycle de Krebs. Cependant, une trop forte 

accumulation de ces produits terminaux dans certains tissus peut générer une acidose 

métabolique mettant en danger l’organisme. 

La glycolyse anaérobie (= fermentation lactique) permet de produire 2 ATP et 2 

molécules de pyruvate qui pourront ensuite être transformées en lactate (via la lactate 

déshygrogénase). D’autres organismes synthétisent à partir du pyruvate des produits 



terminaux comme l’alanine, l’alanopine ou encore l’octopine, avec le même bilan énergétique 

que celui du lactate (Hochachka, 1977 ; Putzer et al. 1985) (cf. Fig.7). 

Certains organismes résistants à l’hypoxie temporaire peuvent mettre en place des voies 

anaérobies présentant un meilleur rendement en termes de production d’ATP. Chez eux, la 

transformation du pyruvate en malate via un fonctionnement inversé du cycle de Krebs 

conduit à la formation de succinate et/ou de propionate (qui sont les produits terminaux) et 

permet de produire respectivement 4 et 6 ATP in fine. L’utilisation partielle de ces voies 

métaboliques permet à des invertébrés aquatiques de produire une quantité d’énergie 

suffisante pour le maintien de l’activité des fonctions vitales durant de longues périodes de 

manque d’oxygène, et donc de survivre en conditions défavorables (Hervant et al., 1999). De 

nombreuses espèces sont ainsi capables d’utiliser les voies anaérobies menant à la synthèse de 

succinate et de propionate, comme des espèces intertidales (Mytilus edulis, De Zwaan et al., 

1995 ; Arenicola marina, Schroff and Zebe, 1980), des espèces souterraines (Niphargus 

rhenorhodanensis : Hervant et al., 1995), mais aussi des espèces vivant dans des sédiments 

(Tubifex tubifex : Seuβ et al., 1982). 

 

 

 

Figure 7. Schéma des voies des métabolismes aérobie et anaérobie et productions d’ATP associées. 



 

 

 

3.  Principales réponses physiologiques à la pollution 

Face aux dégâts potentiels engendrés par le stress oxydant aux niveaux cellulaire et 

mitochondrial (cf. §2), les organismes disposent de divers mécanismes leur permettant d’en 

limiter l’impact. Certains moyens de défenses sont de nature non-enzymatique, comme les 

métallothionéines, les vitamines ou le glutathion réduit (GSH), alors que d’autres sont 

purement enzymatiques, tels que la superoxyde dismutase (SOD), la catalase, les glutathion 

peroxidases (GPx), les glutathion réductases et transférases (GSR et GST). Ces enzymes ont 

pour objectif de diminuer/stopper la réactivité des composés radicalaires. D’autres enzymes, 

comme la cytochrome P450, sont spécifiques au métabolisme des xénobiotiques (qui consiste 

à biotransformer les composés xénobiotiques en métabolites plus hydrosolubles et donc plus 

facilement excrétables). Toutefois, la mise en place et le développement de ces défenses 

nécessitent une demande supplémentaire (et parfois forte) d’énergie (aux dépens de certains 

traits d’histoire de vie (parmi lesquels croissance et reproduction : Hochachka and Somero 

2003). Cette augmentation de la demande énergétique sera comblée par une augmentation de 

la prise alimentaire (si possible) et/ou par la mobilisation des réserves énergétiques 

corporelles (glycogène, lipides et protéines), apportant des quantités variables d’énergie. 

3.1  Les réserves énergétiques 
 Chaque organisme a besoin d’énergie - principalement sous forme d’ATP - pour 

maintenir le bon fonctionnement de son métabolisme basal, i.e. les besoins en énergie 

« incompressibles » lui permettant de survivre (Willmer et al., 2005). Pour fournir cette 

énergie chimique, plusieurs substrats énergétiques sont utilisés, parmi lesquels les acides 

aminés, les acides gras et le glucose, qui fourniront in fine de l’ATP via les voies 

Tableau 1. Rendements énergétiques des voies métaboliques aérobie et anaérobies. 

 Produit terminal Rendement (nombre 
d’ATP produits) 

Aérobiose H2O et CO2 38 

Anaérobiose 

lactate 2 
alanine 2 

succinate 4 
propionate 6 



métaboliques intermédiaires et énergétiques (Pratt and Cornely, 2014). Un organisme 

considéré comme en bon état physiologique présente une balance énergétique positive, c’est-

à-dire que son ratio « disponibilité énergétique/demande énergétique » est supérieur à 0 (Pratt 

and Cornely, 2014). Dans ce cas, l’organisme présente un bénéfice (= surplus énergétique) 

qu’il peut stocker sous forme de réserves énergétiques corporelles (principalement glycogène 

et/ou triglycérides) (Koop et al, 2008). En cas de stress (jeûne, stress chimique ou 

physique...), l’organisme peut utiliser ces réserves pour fournir l’énergie nécessaire à la mise 

en place de mécanismes de compensation (Le Gal et al., 1997). Ainsi, les réserves 

énergétiques peuvent être utilisées comme biomarqueurs précoces d’une perturbation 

environnementale (Lagadic et al., 2002). De plus, la littérature montre qu’il existe 

généralement une corrélation positive entre l’importance de ces réserves énergétiques et des 

traits d’histoires de vie comme la croissance et le succès reproducteur (Congdon et al., 2001 ; 

De Coen et Janssen, 2003). Les réserves corporelles peuvent donc être considérées comme 

des biomarqueurs prédictifs et pertinents de l’effet d’un stress (dont la pollution) sur la 

structure et la dynamique d’une population (Le Gal et al., 1997 ; Scott-Fordsmand and 

Weeks, 2000). La mesure des stocks d’énergie peut aussi permettre de déterminer la stratégie 

mise en place par un organisme pour faire face à une perturbation (Scott-Fordsmand and 

Weeks, 2000), car le choix du substrat énergétique utilisé est souvent lié à la réponse apportée 

par l’organisme, voire au stress lui-même (Holmstrump et al, 2010). D’après Thomasson et al. 

(2003), si un organisme est soumis à un stress chimique, il va réduire les coûts énergétiques 

des activités considérées comme non vitales afin de réallouer cette énergie vers des 

mécanismes d’excrétion, de détoxication ou encore de réparation cellulaire. En cas de 

contamination chimique, la mesure de l’état des réserves énergétiques fournit donc des 

informations complémentaires (i.e. une connaissance du pool d’énergie disponible) aux 

biomarqueurs de défenses ou de comportement (locomotion) classiques. 

3.1.1 Le glycogène, une réserve facilement mobilisable 

Le glycogène est un polysaccharide constitué de nombreuses molécules de glucose 

(jusqu’à 60000) liées entre elles par des liaisons glycosidiques gluc-1,4 et par des chaînes de 

glucose liées par des liaisons gluc-1,6. Il s’agit de la réserve énergétique la plus facilement et 

rapidement mobilisable chez les animaux, dont les invertébrés aquatiques (Koop et al., 2011). 

Le glycogène est le plus souvent stocké sous forme de granules cytoplasmiques dans les 

fibres musculaires et les cellules hépatiques (Roach et al., 2012) (où, chez les invertébrés, 

dans les cellules ayant un rôle hépatique (Van Weel, 1974), comme le tissu chloragogène chez 



les Oligochètes (Fisher and Molnar, 1992)). Chez les mammifères, en fonction de l'état 

nutritionnel et de l'activité physique, le glycogène peut représenter jusqu'à 10% de la masse 

du foie et 2% de la masse musculaire. Il peut être transformé via la glycogénolyse pour libérer 

des molécules de glucose-1-phosphate sous l’action de l’enzyme glycogène phosphorylase 

(Willmer et al., 2005) (cf. Fig.8). Puis, le glucose-1-phosphate est transformé en glucose-6-

phosphate par l’enzyme phosphoglucomutase avant d’être dégradé au cours de la glycolyse. 

Les formes phosphorylées du glucose ne peuvent pas circuler librement à l’extérieur des 

cellules ; c’est pourquoi le glucose-6-phosphate doit subir une dernière étape de 

déphosphorylation via l’enzyme glucose-6-phosphatase pour être libéré à l’extérieur d’une 

cellule. Notons que dans les muscles squelettiques, l’enzyme glucose-6-phosphatase est 

absente (Pratt and Cornely, 2014) ; ainsi, le glucose reste sous forme phosphorylée et est 

piégé dans les cellules. 

Le glucose, via certaines voies métaboliques (glycolyse, cycle de Krebs et chaîne de 

transport des électrons/phosphorylation oxydative), permet la création d’énergie sous forme 

d’ATP, directement utilisable par la cellule (cf. Fig.9). Mais il peut également être utilisé par 

la voie des pentoses phosphates pour la formation de nicotinamide adénine dinucléotide 

phosphate (NADPH), cofacteur utilisé lors de la synthèse d’acide gras et plus généralement 

dans les catalyses effectuées par les enzymes de la famille des oxydoréductases (Pratt and 

Cornely, 2014). 

Le glycogène est une réserve généralement utilisée pour des besoins énergétiques à 

court ou moyen termes, puisque cette réserve est accumulée en quantité limitée. Le glycogène 

est principalement utilisé pour des activités locomotrices, respiratoires, des processus 

d’osmorégulation, de croissance et/ou de reproduction (Rosa and Nunes, 2003 ; Oliveira et 

al., 2004). Il s’agit également d’une réserve qui sera utilisée (fermentée) préférentiellement 

lors de passage en anaérobiose, car la glycogénolyse et la glycolyse ne nécessitent pas 

d’oxygène (Koop et al., 2011). 

3.1.2 Les triglycérides, une réserve à haut rendement énergétique 

On distingue deux types de lipides : les lipides structuraux et les lipides de réserve. 

Les lipides structuraux participent à la composition de la membrane cellulaire, composée 

essentiellement de phospholipides et de cholestérol. Les phospholipides membranaires ne 

constituent pas un substrat de réserve, mais peuvent être partiellement utilisés en cas de jeûne 

prolongé (Cherel et al., 1992). 



Les lipides de réserve sont principalement les triglycérides. Leur catabolisme apporte 6 à 

8 fois plus d’énergie que le glycogène et les protéines (en incluant dans le calcul l’importante 

quantité d’eau liée, associée à la nature hydrophyle et au mode de stockage des triglycérides), 

permettant ainsi une plus forte libération d’énergie. Ils constituent donc la réserve corporelle 

la plus efficace en termes de rendement énergétique (De Coen and Janssen, 1997). Les 

triglycérides sont formés d’un glycérol dont les trois groupes hydroxyle (-OH) sont estérifiés 

par des acides gras. Ces trois acides gras peuvent différer pour une même molécule de 

triglycéride. Ils sont principalement stockés dans les adipocytes, mais aussi dans les cellules 

hépatiques et musculaires. Pour libérer de l’énergie, les triglycérides vont subir la lipolyse, 

qui consiste en une hydrolyse des triglycérides en glycérol et en acides gras ; ces derniers 

subissent ensuite une dernière étape de ß-oxydation ou de cétogenèse. La ß-oxydation permet 

la libération d’acétylCoA qui pourra entrer dans le cycle de Krebs et ainsi permettre la 

production d’ATP (cf. Fig.9). Quant au glycérol issu de la lipolyse, il peut également 

participer à la formation de glucose via la néoglucogenèse (Murray et al., 2003) ou être oxydé 

directement au niveau de la mitochondrie grâce à l’enzyme glycérol-3-phosphate 

déshydrogénase. Par ailleurs, les acides gras peuvent indirectement être utilisés par les 

organismes pour fournir l’énergie nécessaire à l’activité neuronale sous la forme de corps 

cétoniques (Alessandri et al., 2004). En effet, les acides gras issus de la lipolyse peuvent être 

transformés en corps cétoniques (directement utilisables par la cellule). La cétogenèse n’est 

généralement utilisée que lorsque les réserves glucidiques sont épuisées, pour fournir de 

l’énergie au cerveau et aux muscles (cardiaques) (Pratt and Cornely, 2014). On peut donc 

considérer les corps cétoniques comme un substrat de substitution du glucose. De plus, cette 

voie métabolique est privilégiée par les cellules hépatiques quand le cycle de Krebs n’est plus 

capable d’utiliser l’acétylCoA provenant de la ß-oxydation, par exemple lors d’un jeûne 

sévère : l’oxaloacétate est dans ce cas mobilisé pour la néoglucogenèse et est donc 

indisponible pour permettre au cycle de Krebs de fonctionner correctement (Weil et al., 

2005). 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 
 
 

 
 
 

 
 
 
 
 
 
 

Figure 8. Les réactions de la glycolyse et de la néoglucogenèse (adapté de Pratt and Cornely
p355, 2014). Les numéros de 1 à 10 indiquent les différentes étapes de la glycolyse. Les
numéros en rouge correspondent aux étapes irréversibles de la glycolyse. Le surlignage violet
correspond aux enzymes spécifiques de la néoglucogenèse, et le surlignage vert correspond aux 
substrats précurseurs de la néoglucogenèse autres que le pyruvate.  
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3.1.3 Les protéines, réserves mobilisables lors de certains stress de longue durée 

Les protéines constituent l’un des matériaux de base de tous les constituants de 

l’organisme et assurent des fonctions essentielles et variées (enzymatiques, structurales, 

transport, contractiles). Les protéines enzymatiques sont largement majoritaires, mais elles ne 

constituent pas une réserve énergétique. On retrouve les protéines musculaires en abondance 

dans les muscles squelettiques (Le Maho, 1981). Leur rôle premier n’est pas de produire de 

l’énergie (De Coen et al., 1997), mais les protéines musculaires représentent une source 

potentielle d’énergie non négligeable et restent mobilisables en cas de stress majeur de longue 

durée (Durou et al., 2008). Les acides aminés constituent la forme circulante des protéines ; 

ceux-ci sont obtenus grâce à la protéolyse qui scinde la protéine en plusieurs acides aminés. 

De nombreux acides aminés sont glucoformateurs et, de ce fait, participent à la 

néoglucogenèse (Murray et al., 2003), alors que d’autres peuvent donner, plus ou moins 

directement, de l’acétylCoA qui produira de l’ATP via le cycle de Krebs et la chaîne de 

transport des électrons (ETC = Electron Transport Chain) (Murray et al., 2003). 

La néoglucogenèse est une voie métabolique qui permet de former du glucose à partir 

de molécules non glucidiques, dont le glycérol formé suite à lipolyse, le lactate, ou encore 

certains acides aminés. Une grande majorité des acides aminés sont considérés comme 

glucoformateurs, à l’exception de la leucine (Pratt and Cornely, 2014). La néoglucogenèse est 

une voie anabolique à la glycolyse, elle utilise donc en sens inverse les 7 réactions réversibles 

de la glycolyse ; quant aux 3 réactions irréversibles de la glycolyse, elles sont contournées par 

des réactions spécifiques à la néoglucogenèse (cf. Fig.8). Le premier contournement consiste 

à former du phosphoénolpyruvate (PEP) à partir du pyruvate présent dans la matrice 

mitochondriale via la formation d’intermédiaires comme l’oxaloacétate puis le malate 

(exporté dans le cytosol grâce à des navettes) en utilisant 2 ATP et 2 GTP. Ensuite, la 

transformation du PEP en glucose-1,6-biphosphate utilise les réactions réversibles de la 

glycolyse. Puis, la transformation du fructose-1,6-biphosphate en fructose-6-phosphate 

(second contournement) est possible grâce à l’action de l’enzyme fructose 1,6-biphosphatase. 

Enfin, le troisième contournement consiste à transformer le glucose-6-phosphate en glucose 

via la glucose-6-phosphatase. La néoglucogenèse utilise comme précurseurs des acides 

aminés glucoformateurs (notamment lors d’un jeûne prolongé : Hervant et al., 1999) ; le 

squelette carboné de ces acides aminés glucoformateurs est transformé en pyruvate ou en l’un 

des intermédiaires du cycle de Krebs (α-cétoglutarate, succinyl-coA, fumarate et 

oxaloacétate). S’il y a formation de l’un de ces composés, le squelette carboné de l’acide 

aminé sortira au niveau du malate pour ensuite suivre la néoglucogenèse. De plus, le glycérol 



issu de la lipolyse des lipides peut rejoindre la néoglucogenèse par l’intermédiaire de la 

dihydroxyacétone phosphate (DHAP) (cf. Fig.8). Lorsque les protéines musculaires sont 

consommées par la voie de la néoglucogenèse, l’organisme doit faire face à une fonte 

musculaire, et parfois à une accumulation de déchets azotés toxiques (résidus des acides 

aminés). La plupart des fonctions physiologiques (locomotion, ventilation, digestion, 

circulation...) seront impactées par cette fonte Si plus de 50% des protéines sont dégradées, 

ceci devient critique, voire mortel. 

 

3.2  Les défenses anti-oxydantes non enzymatiques 
Afin de limiter les dégâts du stress oxydant (pouvant être induit par des polluants) sur 

les molécules et les structures cellulaires (cf. §2.1), les organismes ont développé des 

mécanismes de défense relativement variés (enzymatiques ou non) et plus moins spécialisés 

en fonction du mécanisme ou du composé générateur de radicaux libres (métaux, 

xénobiotiques…). 

Figure 9. Schéma des voies métaboliques permettant la formation d'ATP à partir des différentes réserves 
énergétiques et interconversion des substrats énergétiques (d'après Pratt and Cornely, 2014). 



3.2.1 Les métallothionéines, protéines piégeuses de métaux  

3.2.1.1 Structures et particularités des métallothionéines (MTs) 
Les métallothionéines ont été isolées pour la première fois en 1957 par Margoshes et 

Vallee à partir du cortex rénal de cheval. Elles ont d’abord été décrites comme les 

responsables de l’accumulation de cadmium (Cd) dans les reins de mammifères en tant que 

ligands spécifiques à ce métal (« Cd binding proteins »). Leur rôle essentiel dans la régulation 

de la concentration en métaux essentiels chez les organismes fut révélé des années plus tard 

(Kägi, 1991). Les métallothionéines sont des protéines cytosoliques non-enzymatiques, de 

faible poids moléculaire, riches en cystéines (30%) et régulatrices de la teneur en métaux 

lourds essentiels tels que le cuivre et le zinc (Fowler et al., 1987 ; Mosleh, 2005). Elles sont 

présentes chez de nombreuses espèces, dont des invertébrés aquatiques tels que les 

mollusques (Khati et al, 2012 ; Peric et al., 2017), les crustacés (Wu et Chen, 2005 ; Geffard 

et al., 2007), les oligochètes - parmi lesquels Limnodrilus hoffmeisteri (Klerks and 

Bartholomew, 1991) ou encore les végétaux et procaryotes (Zhou et al, 1994). Leur synthèse 

est induite par la présence de métaux (notamment Cu, Zn et Cd). Les métallothionéines sont 

soumises à un polymorphisme génétique induisant de multiples isoformes permettant de les 

répartir dans plusieurs classes. 

Nous distinguons aujourd’hui plusieurs classes de métallothionéines : 

- Classe I (« MTs ») : protéines dont la structure primaire et la localisation des cystéines 

sont très proches de celles de la MT du rein de cheval (observées chez mammifères, 

poissons, crustacés et mollusques). 

- Classe II (« MTs-like ») : protéines dont la teneur et la localisation des cystéines 

diffèrent de celles du cheval (échinodermes, levures). 

- Classe III : protéines très différentes des métallothionéines des 2 précédentes classes, 

mais possédant des liaisons métal-thiols et des motifs dont la structure est du type (Glu-

Cys)n-Gly où n est compris entre 2 et 10. Cette classe contient les cadystines, les 

phytométallothionéines et les phytochélatines (Mason et Jenkins, 1995). 

 

Les métallothionéines présentent toutes une conformation tétraédrique. Elles sont 

constituées de 2 parties appelées clusters α et β (cf. Fig10). Lors de la fixation d’un ion 

métallique, les 2 clusters se replient de façon réversible autour du métal, permettant ainsi sa 

séquestration. Le cluster  α est constitué de 11 cystéines alors que le cluster β en comporte 9 

(Stillman et al, 1995). De plus, ces 2 domaines semblent avoir des affinités différentes selon 



les métaux et pourraient fixer différents ions métalliques sur une même molécule (Amiard et 

Cosson, 1997).  

 
 
 

 
Leurs particularités résident dans leur haute teneur en cystéines au sein de groupements 

thiol (-SH) (Amiard et al., 2006). De ce fait, elles présentent la capacité de former des liaisons 

covalentes avec des métaux lourds tels que le cuivre, le zinc, le cadmium et le mercure. Les 

métallothionéines sont capables de chélater simultanément un ou plusieurs atomes d’un même 

métal, mais également de créer des liaisons polymétalliques. La complexation avec un métal 

donné n’est pas statique, car elle peut être modifiée par la présence d’un autre métal ayant une 

affinité plus forte. Vàsak (1991) a établi in vitro une échelle des affinités métaux-

métallothionéines : 

Hg(II) >> Ag(I), Cu(I), Bi(III) >> Cd(II) > Pb(II) > Zn(I) > Co(II) > Fe(II) 

Notons que sous l’action d’un pH faible (<2.5), la molécule métallique peut se dissocier de la 

métallothionéine. 

3.2.1.2 Induction des MTs 

La synthèse des métallothionéines est directement induite par une exposition/la 

présence de métaux (Roesijadi, 1992). Ainsi, lors d’une contamination métallique, la 

concentration en métallothionéines augmente significativement, d’où l’intérêt de ces protéines 

comme biomarqueurs d’exposition (Mosleh et al., 2004 ; Amiard et al., 2006). En outre, il 

faut noter qu’à partir d’une certaine concentration de métaux, l’expression des 

métallothionéines n’est plus dose-dépendante (Cheung et al., 2004). De plus, d’autres facteurs 

sont capables d’induire la production de métallothionéines (agents oxydants, composés 

pharmaceutiques, hormones, composés organiques aromatiques...). 

Figure 10. Schéma d'une métallothionéine piégeant 
plusieurs molécules de cadmium (Stillman, 1995). 



3.2.1.3 Rôle des MTs 

Les métallothionéines ont pour rôle de maintenir l’homéostasie de l’organisme en 

métaux essentiels (Cu et Zn). Elles peuvent stocker les métaux pour constituer des réserves 

intracellulaires, les métaux étant alors plus facilement et rapidement mobilisables pour les 

besoins enzymatiques et métaboliques (Mao et al., 2012). Face à des concentrations trop 

élevées en métaux essentiels ou en présence de métaux non essentiels (cadmium, plomb…), 

les métallothionéines jouent aussi un rôle de détoxication (Fraysse et al., 2006) via la 

fixation/chélation des métaux, les rendant alors non disponibles et les empêchant d’exercer 

leur potentiel toxique (Palmiter et al., 1998). Cependant, ce mécanisme de détoxication reste 

limité de par le nombre de groupements thiols disponibles sur les cystéines. Il a été 

couramment observé que les effets toxiques des métaux sont liés à ce débordement cellulaire/ 

cette limite (Geffard et al., 2002). Lors de leur entrée dans la cellule, les métaux non 

essentiels entrent en compétition avec les métaux essentiels pour se lier aux 

métallothionéines ; or, il semblerait que les affinités des métallothionéines in vitro soient plus 

fortes avec les métaux non essentiels qu’avec les métaux essentiels. La détoxication semble 

donc jouer un rôle prépondérant quant à la régulation homéostatique (Amiard et al., 2006).  

Ces protéines possèdent également un rôle de protection contre les radiations ionisantes    

(Cai et al., 1999) et contre le stress oxydant (Rodriguez-Ortega et al., 2002 ; Valavanidis et 

al., 2006). Selon Ruttkay-Nedecky et al. (2013), les métallothionéines participent aussi à la 

protection contre le stress oxydant en « inactivant »/chélatant les radicaux hydroxyles et 

superoxydes. 

3.2.2 Les vitamines 
Plusieurs molécules non-enzymatiques assimilables par les organismes via 

l’alimentation, comme les vitamines et les caroténoïdes, présentent des propriétés anti-

oxydantes (Lesser, 2006). L’acide ascorbique (ou vitamine C) est une molécule hydrosoluble 

ayant un rôle anti-oxydant en permettant de neutraliser les radicaux libres. La vitamine E (ou 

α-tocophérol) est une molécule anti-oxydante lipophile que l’on retrouve uniquement dans les 

bicouches lipidiques des membranes cellulaires. L’acide ascorbique permet de stopper la 

peroxydation lipidique via la réaction suivante : 

tocophérol-OH + LOO•  →  tocophérol-O•  +  LOOH    (LOO• : radical libre lipidique) 

 

En se combinant avec un autre radical, le tocophérol (initialement porteur d’un radical 

tocophéryl) va former une espèce neutre/non réactive et donc limiter la peroxydation 

(Valavanidis et al., 2006). Ces deux molécules et le gluthation réduit (voir le paragraphe 



suivant) agissent en synergie, car le radical tocophéryl peut être réduit par la vitamine C et le 

GSH et ainsi régénérer la vitamine E (Niki et al., 1984). 

3.2.3 Le glutathion réduit (GSH) 
Le glutathion réduit (ou g-L-glutamyl-L-cysteinyl-glycine) est une molécule de faible 

poids moléculaire comportant des groupements thiol (-SH) capables de fixer des radicaux 

libres et de les détruire. Il est composé de 3 acides aminés : glutamate, cystéine et glycine. La 

formation de ce tripeptide nécessite 2 étapes utilisant chacune une molécule d’ATP (Meister 

et al., 1994). La première étape consiste à lier le glutamate et la cystéine grâce à l’enzyme γ-

glutamyl ligase, pour former le γ-glutamate-cystéine. Ensuite, par l’action de l’enzyme 

glutathion synthase, la glycine est reliée au γ-glutamate-cystéine. 

Le GSH est une défense non-enzymatique considérée comme le plus puissant 

antioxydant parmi les défenses non-enzymatiques. Il s’agit d’un composé abondant dans les 

cellules eucaryotes, dans lesquelles il est présent à 90% sous sa forme réduite (Meister et al., 

1988). Le glutathion réduit joue un rôle dans la neutralisation des espèces radicalaires, car 

c’est grâce à ses groupements thiol (-SH) placés sur les résidus cystéinyl que le GSH est 

capable d’inactiver directement des espèces réactives. Cette « neutralisation » est rendue 

possible par un échange d’électrons selon la réaction suivante (DeLeve et Kaplowitz, 1991 ; 

Luperchio et al., 1996) : 

GSH + R  → GS  + RH 

Le glutathion réduit sert également de substrat donneur d’électrons dans plusieurs 

processus enzymatiques de défense antioxydants (glutathion peroxydases et glutathion 

transférases) (cf. §3.3.4 et § 3.3.6) 

3.3  Les anti-oxydants enzymatiques 
3.3.1 Les superoxydes dismutases (SOD) 
Les superoxyde dismutases sont des métalloprotéines caractérisées par un atome de 

cuivre, de zinc et/ou de manganèse au sein de leur site actif. Elles possèdent une fonction 

catalytique de dismutation des anions superoxyde (O2
-) en eau et en peroxyde d’hydrogène 

(H2O2) (cf. Fig.11), afin de limiter la toxicité des anions O2
- au sein des cellules selon la 

réaction suivante (Turrens, 2006) :  

O2
- + O2

- + 2H+ → O2 + H2O2. 

Ces enzymes sont produites de façon endogène dans les cellules, car elles ne traversent 

pas les membranes. Leur synthèse est induite par la présence d’anions O2
- dans la cellule, de 

façon à diminuer la concentration et la toxicité de ce ROS. 



Il existe chez les eucaryotes deux types de superoxyde dismutase. La forme à cuivre-

zinc (CuZnSOD ou SOD1) est localisée dans le cytosol des cellules, alors que la forme à 

manganèse (MnSOD ou SOD2) se situe dans la matrice mitochondriale (Lesser, 2006). 

3.3.2 Les catalases 

Les catalases sont des enzymes localisées dans les peroxysomes cellulaires. Elles sont 

constituées de 4 chaînes polypeptiques contenant chacune un hème (i.e. un cofacteur 

contenant un atome de métal) qui permettra la rupture de la liaison O-O de l’H2O2 pour 

former des molécules d’eau (cf. Fig.11). Ces enzymes neutralisent le peroxyde d’hydrogène 

en produisant de l’O2 et des molécules d’eau selon la réaction suivante : 

2H2O2 → O2 + 2H2O 

Cette réaction permet d’éviter/limiter la réaction d’Haber-Weiss (formation de radicaux 

hydroxyle à partir de superoxyde et de peroxyde d’hydrogène en présence d’ions Fe2+ : Regoli 

and Giuliani, 2014) qui conduit à la formation de radicaux hydroxyle (OH�) très réactifs et 

toxiques (Halliwell and Gutteridge, 1984). 

3.3.3 Les glutathion peroxydases (GPx) 

Les glutathion peroxydases sont des enzymes formées de 4 sous-unités comprenant 

chacune une molécule de sélénium. Elles sont présentes sous deux formes : la forme 

sélénium-dépendante (SeGPX) et la forme sélénium-indépendante (IndSeGPx), que l’on 

retrouve toutes les deux dans les liquides extracellulaires, le cytosol des cellules et dans les 

mitochondries. Les glutathion peroxydases ne fonctionnent qu’en présence de glutathion 

réduit (GSH) qu’elles utilisent comme substrat pour la réduction de peroxydes organiques (cf. 

FIg.11) (Vasseur et Leguille, 2004) de type R-OOH en R-OH, afin de limiter leurs effets 

toxiques selon la réaction suivante (Mills, 1957) : 

2GSH + R-OOH → GS-SG +H2O + R-OH 

Cependant, seule la SeGPx est capable de détoxifier le peroxyde d’hydrogène en le 

réduisant en eau selon la réaction : 

2GSH + H2O2 → GS-SG + 2H2O 

3.3.4 Les glutathion réductases (GSR)  

Les glutathion réductases constituent une famille d’enzymes permettant le recyclage en 

permanence du GSSG (gluthation oxydé) en GSH (gluthation réduit) (cf. Fig.11). Le 

glutathion se retrouve sous sa forme GSSG après avoir servi de substrat aux réactions 

catalysées par la GST et les GPx. La réaction au centre de ce recyclage est la suivante 

(Penninckx, 2000) : 



GS-SG + NADPH + H+ → 2 GSH + NADP+ 

Or, ce recyclage n’est possible (comme toute réaction enzymatique) que si les substrats 

sont présents en quantité suffisante. Ainsi, un déficit en NADPH ne permettrait pas la 

réduction du glutathion. De plus, la quantité de NADPH dépend elle-même de la réaction 

catalysée par la glucose-6 phosphate déshydrogénase (première enzyme de la voie des 

pentoses phosphates permettant l’oxydation du glucose-6-phosphate en 6-phosphoglucono-δ-

lactone avec réduction concomitante d'une molécule de NADP+ en NADPH (Kosower et 

Kosower, 1978).  

3.3.5 Les glutathion-S-transférases (GST) 

Les glutathion S-transférases (GST) sont une famille d’enzymes participant aux 

défenses anti-oxydantes dans le cadre du métabolisme des xénobiotiques (Hajime et al., 2005) 

et que l’on retrouve dans le cytosol des cellules de toutes les espèces vivantes (Hayes and 

Pulford, 1995), mais aussi dans les mitochondries et les microsomes hépatiques (Friedberg et 

al., 1979). Les GST servent à catalyser la conjugaison du groupement thiol du GSH aux 

centres électrophiles de molécules lipophiles ou de métaux (Habig et al., 1974), afin de 

former des produits finaux moins actifs et donc potentiellement moins toxiques, selon la 

réaction suivante : 

X + GSH → H+ + GS-X 

 

 L’implication de la GST dans les processus de détoxification/antioxydant intervient lors 

de la phase II du métabolisme des xénobiotiques (phase de conjugaison) qui consiste à 

catalyser un composé radicalaire (xénobiotique fonctionnalisé lors de la phase I de 

fonctionnalisation) en un produit de biotransformation plus facilement excrétable (Hellou et 

al., 2012). 



3.4 Les cytochrome P450, enzymes clé du métabolisme des 
xénobiotiques 

Les cytochromes P450 (CYPs) des familles 1, 2 et 3 sont des isoenzymes impliquées 

dans le métabolisme des xénobiotiques (substances exogènes telles que les médicaments et les 

hydrocarbures aromatiques polycycliques – HAP). Elles sont souvent utilisées comme 

biomarqueurs d’exposition aux polluants (Lee, 1998 ; Jorgensen et al., 2005 ; Thompson et 

al., 2010). Ces enzymes sont localisées au niveau de la membrane externe du réticulum 

endoplasmique ou dans les mitochondries (membrane interne, externe ou matrice) (Guéguen 

et al., 2006). 

Il s’agit d’hémoprotéines dont les propriétés catalytiques dépendent de la nature de la 

partie protéique du cytochrome. De plus, pour devenir fonctionnelles, ces enzymes ont besoin 

d’électrons qui seront apportés par une enzyme (la NADP cytochromes P450 réductase si le 

cytochrome p450 est situé dans le réticulum endoplasmique, ou la ferrédoxine si le 

cytochrome P450 est dans la mitochondrie), suite à l’oxydation du NADPH. 

Les composés organiques toxiques présentent très souvent des propriétés lipophiles et 

s’accumulent donc préférentiellement dans les réserves lipidiques des organismes et au niveau 

des membranes cellulaires (Backer and Weinstein, 1982 ; Livingstone, 2001 ; Raftery et al., 

2017). Ainsi, ces enzymes ont pour objectif de rendre plus hydrosolubles les xénobiotiques, 

afin de faciliter leur excrétion par voie biliaire, rénale et/ou branchiale. Pour ce faire, deux 

étapes de transformation sont possibles : d’abord, une première phase de fonctionnalisation, 

appelée phase I, durant laquelle le substrat sera essentiellement oxydé par des cytochromes 

Figure 11. Schéma de l'enchaînement de la prise en charge des ROS (en rouge) par les enzymes 
anti-oxydantes (en bleu). R  est un composé radicalaire.  La réduction du NADP+ en NADPH est 
réalisée par l’enzyme glucose 6 phosphate déshydrogénase (en vert). Le NADPH est issu de la 
voie des pentoses phosphates. 
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P450, puis une seconde étape de conjugaison (phase II) au cours de laquelle une molécule très 

polaire est greffée par des enzymes comme la GST, afin de rendre le composé plus facilement 

excrétable (Lyytikäinen et al., 2007).  

Cependant, en métabolisant les xénobiotiques, ces enzymes peuvent produire des 

métabolites réactifs et des ROS, avec potentiellement des effets cancérigènes et mutagènes 

lors de la phase de fonctionnalisation (Phase I) (Livingstone, 2001). 

 

4. Un réceptacle de la pollution urbaine : le bassin d’infiltration  

4.1  Rôles des bassins d’infiltration 
Face à l’augmentation de la population mondiale, l’urbanisation ne cesse de s’accélérer 

(Nations Unies, 2007). Cette croissance démographique provoque une perturbation du cycle 

de l’eau suite à l’imperméabilisation des sols (résultant de la construction d’infrastructures 

comme les routes, les immeubles, les parkings...). Cette hausse de l’imperméabilisation des 

sols urbains et périurbains entraîne deux conséquences en termes d’hydrologie : (1) une 

augmentation des volumes d’eau de ruissellement suite à un événement pluvial (pouvant être 

en partie responsable d’inondations urbaines), et (2) un déficit de la recharge/réalimentation 

en eau des nappes phréatiques suite à une diminution de la réinfiltration de l’eau de 

ruissellement (Ku et al., 1992 ; Niemczynowicz, 1999). Les nappes phréatiques représentent 

des réserves d’eau potable pour les populations urbaines (Griebler and Avramov, 2015) ; 

l’approvisionnement en eau de ces populations est réalisé par pompage, ce qui amplifie le 

déficit des nappes phréatiques. D’après la figure 12, l’infiltration des eaux pluviales (qui est le 

principal moteur de la recharge des nappes) dans un sol naturel est de 50%, le ruissellement 

est de 10% et les 40% restants sont évapotranspirés. Au niveau d’un sol fortement urbanisé 

(75 à 100% d’imperméabilisation), seulement 15% de l’eau sont infiltrés, 55% ruissellent et 

seulement 30% sont évapotranspirés (le faible taux de végétalisation en ville expliquant ce 

faible pourcentage). Ainsi, plus un sol est imperméabilisé, plus l’infiltration en direction de la 

nappe diminue et plus le ruissellement de surface augmente. Afin de pallier ce déficit de 

recharge des nappes phréatiques, les collectivités ont mis en place des systèmes de 

récupération/réinfiltration des eaux de ruissellement (= pluviales) dont l’exutoire final est 

souvent un bassin d’infiltration (Marsalek and Marsalek ; 1997 ; Marsalek and Chocat, 2002). 



 

 
 

4.2  Fonctionnement des bassins d’infiltration 
Les bassins d’infiltration participent à la gestion des eaux pluviales (ou eaux de 

ruissellement). Ils présentent une grande capacité de stockage des eaux pluviales avant que 

celles-ci ne soient infiltrées en direction de la nappe phréatique sous-jacente. Ces structures 

permettent donc de contourner les problèmes liés à l’impact de l’urbanisation sur le cycle de 

l’eau (comme vu précédemment) : (1) de collecter les eaux de ruissellement suite à des 

évènements pluvieux, (2) permettre une recharge « artificielle » des nappes phréatiques 

(recharge souvent limitée par l’imperméabilisation des sols en zone urbaine, (3) réduire 

l’impact de la pollution urbaine sur les milieux aquatiques (accumulation des polluants dans 

la fine couche sédimentaire des bassins d’infiltration) que nous détaillerons dans le 

paragraphe suivant. Parfois, des bassins de rétention sont construits en amont des bassins 

d’infiltration dans le but de décanter les matières en suspension et d’éviter le colmatage des 

bassins d’infiltration (Grebel et al., 2013). Ces bassins de rétention permettent également 

d’augmenter le volume de stockage des eaux pluviales et de limiter l’accumulation des 

polluants adsorbés aux particules fines de sédiment dans les bassins d’infiltration. Le 

fonctionnement du bassin d’infiltration se déroule selon un processus en plusieurs étapes (cf. 

Fig.13): (1) lors d’un évènement pluvial, l’eau pluviale est accumulée sur les surfaces 

imperméables et est donc dans l’impossibilité d’être infiltrée dans les sols, (2) ces eaux de 

Figure 12. Relation entre l'imperméabilisation des sols et les différents modes 
d'évacuation des eaux pluviales (http://www.graie.org/eaumelimelo/). 



ruissellement accumulées sont conduites via le réseau d’eau pluviale jusqu’aux bassins 

d’infiltration (qui est l’exutoire final du réseau d’eau pluviale), (3) le bassin d’infiltration 

recueille ces eaux de ruissellement chargées en particules sédimentaires (et en polluants 

drainés lors de l’acheminement jusqu’aux bassins d’infiltration) et permet leur réinfiltration 

jusqu’à la nappe phréatique. Ce processus permet ainsi la recharge en eau des nappes 

phréatiques. Lors de l’infiltration, l’eau de ruissellement va traverser différentes couches 

sédimentaires inhérentes aux caractéristiques du sol dans lequel est construit le bassin 

d’infiltration. Les bassins d’infiltration sont creusés directement dans le sol en place, qui 

présente toutefois une bonne connectivité hydraulique avec la nappe phréatique. Certains 

bassins sont laissés « au naturel » alors que d’autres sont végétalisés ou remplis d’une couche 

de matériaux drainants (sable, gravier ou galets). Le fonctionnement du bassin d’infiltration 

dépend donc en partie des caractéristiques du sol dans lequel il a été construit, mais également 

de la position de la nappe phréatique sous-jacente.  

4.3  Les bassins d’infiltration : des hot-spot de pollution 
Durant leur acheminement jusqu’aux bassins d’infiltration, les eaux de ruissellement 

issues des zones urbaines et périurbaines lessivent les sols, solubilisent certains polluants et 

surtout drainent de fines particules de sédiments sur lesquelles sont adsorbés de nombreux 

contaminants issus des activités industrielles et anthropiques comme les HAPs, les métaux 

lourds et les hydrocarbures (Pitt et al., 1999 ; Grebel et al., 2013). Ces divers contaminants 

sont accumulés sur les sols lors des périodes de temps sec. Ainsi, les bassins d’infiltration 

Figure 13. Schéma d'un bassin d'infiltration et trajectoire de 
l'eau de ruissellement. 



collectent tous ces contaminants et les accumulent au niveau des couches de sédiments fins. 

Ces sédiments deviennent donc des réservoirs de polluants, accumulés en « cocktail ». 

Comme vu précédemment (cf. §1.4), l’étude de ces cocktails de pollution reste relativement 

méconnue de par la complexité des effets que peuvent créer les polluants en fonction de leur 

association les uns avec les autres (effets synergiques, antagonistes, additifs), mais aussi selon 

les organismes étudiés et les paramètres physico-chimiques dans lesquels se déroulent les 

expérimentations. Ces propriétés font des sédiments des bassins d’infiltration un excellent 

support/modèle d’application dans le cadre d’une étude réaliste des effets de la pollution 

urbaine sur les milieux récepteurs. 

En revanche, l’accumulation/la concentration de ces polluants dans les bassins 

d’infiltration permet de réduire les incidences de la pollution urbaine sur les milieux 

aquatiques tels que les rivières, et donc de permettre à la fois la gestion des eaux de 

ruissellement, mais aussi la pollution en milieu urbain, ce qui représente un enjeu important 

pour la protection de l’environnement. 

4.4  Bassins d’infiltration utilisés au cours de cette thèse 
Au cours de cette thèse, nous avons utilisé pour nos expérimentations en laboratoire des 

sédiments fortement pollués (3) (prélevés dans des bassins d’infiltration) et très peu pollués 

(2) (prélevés dans des zones très peu urbanisées et considérés comme des témoins). 

 

Le premier sédiment témoin (BOURBRE) provient du lit d’une rivière (La Bourbre, 

Département de l’Ain). Il a été utilisé lors de l’expérimentation de courte durée (1 mois, 

publication n°1). Le deuxième sédiment témoin (BALAN) a été prélevé dans un bras mort 

(lône) du Rhône en amont de Lyon (Commune de Balan, Département de l’Ain). La matrice 

BALAN a été utilisée lors de l’expérimentation de longue durée (6 mois, publications 2 et 3). 

L’utilisation de sédiments « contrôle/très peu pollué » différents pour les expérimentations de 

courte (BOURBRE) et de longue (BALAN) durées se justifie par des raisons pratiques. Le 

sédiment BOURBRE est très facile à prélever en grande quantité, mais possède un taux de 

matière organique plus faible (<2%) que le sédiment BALAN (8%). Dans le cas de la matrice 

BOURBRE, cette quantité de matière organique sera parfaitement suffisante pour assurer 

l’alimentation des vers tubifidés pendant 1 mois (puisque nous ne notons pas de diminution 

significative du taux de matière organique en fin d’expérimentation de courte durée), mais 

elle sera insuffisante pour des durées supérieures à 3 mois (rendant possible le risque 

d’observer un jeûne alimentaire chez les vers). Le sédiment BALAN est nettement plus 



difficile à prélever, mais il présente une teneur en matière organique suffisamment élevée 

pour assurer l’alimentation des vers pendant 6 mois. 

 

Les trois sédiments pollués proviennent de trois bassins d’infiltration de la Métropole de 

Lyon (MINERVE, IUT et DJANGO : cf. Fig.14). Par contre, ils n’ont pas été prélevés au 

même moment pour les deux expérimentations (car ces matrices ne peuvent être conservées 

plus de quelques semaines sans modification de leur composition), et leurs teneurs en 

polluants seront donc sensiblement différentes (cf. Tableaux 2 et 3). Le bassin d’infiltration 

MINERVE collecte les eaux issues d’un parc de loisir et d’une grande zone commerciale, 

alors que le bassin DJANGO est situé au centre d’une zone industrielle. Quant au bassin 

d’infiltration IUT, il se situe en bordure du campus universitaire de Lyon 1 (uniquement 

scientifique) et d’un boulevard périphérique urbain très fréquenté (dont il collecte les eaux de 

ruissellement). Ces trois bassins d’infiltration possèdent donc des profils très différents, et 

leurs sédiments vont présenter des teneurs en polluants urbains non homogènes. 

 

Ces cinq sédiments ont été analysés par le laboratoire (agrémenté) CARSO (cf. Annexe 

2) afin de déterminer les concentrations en métaux lourds, en hydrocarbures et en HAPs, 

résumées dans le tableau suivant : 

 
Tableau 2. Concentrations en polluants urbains des sédiments des bassins d’infiltration utilisés au 
cours de cette thèse pour les expérimentations de long terme. 

Sédiments 
Hydrocarbures 

totaux 
(mg/kg MS) 

Métaux 
lourds 

(mg/kg MS) 

HAP 
(µg/kg MS) 

BALAN 178 74 621 

MINERVE 3 348 1 820 3 066 

IUT 1 067 1 158 14 923 

DJANGO 7 743 3 043 3 899 

 
 



Tableau 3. Concentrations en polluants urbains des sédiments des bassins d’infiltration utilisés au 
cours de cette thèse pour les expérimentations de court terme. 

Sédiments 
Hydrocarbures 

totaux 
(mg/kg MS) 

Métaux 
lourds 

(mg/kg MS) 

HAP
(µg/kg MS) 

BOURBRE 70 69 530 

MINERVE 1468 1832 1494 

DJANGO 2208 3351 1753 

 
 

 
 

4.5  Biodiversité au sein des bassins d’infiltration 
Les bassins d’infiltration représentent un milieu extrême pour les organismes, car ils 

présentent de très fortes concentrations en polluants (composés organiques – dont HAP - et 

métaux lourds) et des teneurs en oxygène qui peuvent être très faibles (proches de l’anoxie) 

(Datry et al., 2003). Ces potentielles conditions anoxiques dans les sédiments et l’eau des 

bassins d’infiltrations peuvent s’expliquer par la présence de fortes densités de 

microorganismes, favorisées par d’importantes teneurs en matière organique. En utilisant la 

matière organique comme substrat, les microorganismes consomment l’oxygène présent dans 

 Django-Reinhardt

IUT Minerve

Figure 14. Photos des bassins d'infiltration où ont été prélevés les sédiments utilisés  
au cours de cette thèse. 



le milieu pour les processus de nitrification/dénitrification (cycle biogéochimique de l’azote), 

rendant ce biotope potentiellement abiotique pour d’autres espèces (macroinvertébrés) 

(Nogaro et al., 2007).  

Cependant, malgré ces conditions très défavorables, quelques rares taxons sont capables 

de vivre dans l’eau et les sédiments des bassins d’infiltration, ce qui sous-entend des 

adaptations métaboliques physiologiques et comportementales spécifiques (Datry et al., 

2003). Parmi les espèces peuplant ces écosystèmes très contraignants, on retrouve 

principalement des oligochètes tubificidés et des ostracodes (Eucyclops serrulatus) (Datry et 

al., 2003). 

 

5. Un excellent modèle biologique : Limnodrilus hoffmeisteri 

5.1  Un organisme ingénieur 
Au cours de cette thèse, nous avons choisi de travailler sur un annélide oligochète 

aquatique, Limnodrilus hoffmeisteri (Clarapède, 1862) (cf. Fig.15). Ce ver tubificidé est une 

espèce très ubiquiste que l’on retrouve parfois en très forte densité dans des zones très 

polluées et riches en matière organique (Chapman et al., 1982 ; Millward et al, 2001), dont les 

bassins d’infiltration. L. hoffmeisteri est un biotubateur qui creuse des galeries en forme de U 

dans les couches de sédiments fins et très faiblement oxygénés (Mermillod et al., 2003). Il 

appartient au groupe fonctionnel des « convoyeurs ascendants » comme Tubifex tubifex 

(Mermillod-Blondin et al., 2001) : il creuse des galeries en profondeur, ingère et digère les 

particules fines riches en matière organique de la zone anoxique et défèque des pelotes fécales 

(mucus + fèces) au niveau de l’interface eau-sédiment (zone oxique) (Ciutat et al. 2006), 

créant ainsi un effet de bioadvection (Fisher et al., 1980). L. hoffmeisteri se nourrit des fines 

particules de sédiment, tout en creusant des galeries donc les parois sont tapissées et 

consolidées par le mucus qu’il sécrète. Il s’agit d’une espèce qui remanie le sédiment dans 

lequel il creuse ses galeries, ce qui facilite le développement de communautés microbiennes et 

les cycles biogéochimiques (cycle de l’azote et recyclage de la matière organique). Ce ver 

tubificidé est donc considéré comme une espèce ingénieur, car par son comportement de 

bioturbation il influence son milieu/écosystème (Jones et al., 1994). Dans certaines 

conditions, L. hoffmeisteri génère un important flux d’eau à l’intérieur de ses galeries ce qui 

va les oxygéner, favorisant ainsi le développement de communautés bactériennes aérobies 

(Reichardt, 1988) : en période de déficit en oxygène (cas très courant), ces vers remontent 

vers l’interface eau/sédiment et vont se mettre à faire des mouvements oscillatoires avec la 



partie caudale de leur corps afin de renouveler l’eau (Guérin and Giani, 1996). De 

nombreuses études ont montré l’influence des organismes bioturbateurs sur le fonctionnement 

de l’interface eau-sédiment, sur les processus microbiologiques et biogéochimiques (Nogaro 

et al., 2007 ; Nogaro and Mermillod-Blondin, 2009), sur la croissance de macrophytes 

(Mermillod-Blondin and Lemoine, 2010), mais également sur la dynamique de polluants 

accumulés dans la couche sédimentaire des bassins d’infiltration (Mermillod-Blondin et al., 

2005 ; Nogaro et al., 2009). 

Concernant le cycle de vie de L. hoffmeisteri, deux stades peuvent être identifiés : les 

individus immatures et les individus sexuellement matures ; la présence d’un étui pénien en 

partie distale de l’organisme caractérise les individus matures. Ces vers sont hermaphrodites 

et possèdent une espérance de vie de 2 ans. D’après Kennedy (1966), ces vers acquièrent leur 

maturité sexuelle 7 mois après l’éclosion. Le cycle de vie de L. hoffmeisteri est très complexe 

et dépend de l’environnement. En effet, les individus de cette espèce peuvent redevenir 

immatures (en « digérant » leurs organes génitaux) après une phase de reproduction et/ou en 

fonction des conditions environnementales. Ils peuvent les régénérer par la suite si les 

conditions redeviennent favorables (Kennedy, 1966). 

D’un point de vue écophysiologique, L. hoffmeisteri est connu pour être résistant à de 

nombreuses contraintes environnementales (hypoxie de longue durée, anoxie, pollution, 

salinité, pH) (Chapman et al., 1982 ; Chapman and Brinkhurst, 1984). De plus, L. hoffmeisteri 

(tout comme Tubifex tubifex) est capable de passer très rapidement d’un métabolisme aérobie 

à un métabolisme anaérobie (Seuß et al., 1983 ; Putzer et al. 1985 ; Datry et al., 2003). 

Figure 15. Photographie de Limnodrilus hoffmeisteri 



5.2  Utilisation en écotoxicologie 
Limnodrilus hoffmeisteri est souvent utilisé comme modèle biologique en 

écotoxicologie, car la bibliographie sur la sensibilité de ce ver aquatique aux polluants est 

relativement importante (Chapman, 1982). De plus, il s’agit d’un organisme utilisé à la fois en 

expérimentation de terrain et de laboratoire, car cette espèce est cosmopolite, facile à 

identifier et à élever (Rodriguez et al., 2006). En se nourrissant des particules fines sur 

lesquelles sont adsorbées les polluants, L. hoffmeisteri est en contact direct avec les 

contaminants, ce qui renforce la pertinence de son choix comme modèle biologique (Ciutat et 

al, 2006). Du point de vue fonctionnel/mécanique, il a également été montré que les vers 

tubificidés comme Limnodrilus hoffmeisteri et Tubifex tubifex déplacent les contaminants 

(HAPs, métaux lourds) associés aux particules sédimentaires par leur activité de bioturbation, 

et donc modifient les concentrations de ces molécules dans tous les compartiments de 

l’écosystème (colonne d’eau, eau interstitielle, sédiments) ; cette propriété joue probablement 

un rôle significatif sur la dynamique des polluants dans les écosystèmes. 

Par ailleurs, la présence de certains polluants comme le benzo-a-pyrène peut impacter 

l’activité de bioturbation d’oligochète comme Tubifex tubifex (Mermillod-Blondin et al., 

2013), et donc altérer le comportement « ingénieur » de cet organisme et ainsi tout le 

fonctionnement de son écosystème. 

Toutes ces caractéristiques font de L. hoffmeisteri un excellent modèle dans le cadre 

d’une étude comme celle qui va être présentée dans la suite de ce manuscrit. 

 

6. Justification du choix des biomarqueurs d’impact utilisés au 
cours de cette thèse 

Les nombreuses études visant à mettre en évidence l’effet d’un ou plusieurs polluants 

sur les tissus isolés ou les organismes ont majoritairement utilisé des marqueurs de 

reprotoxicité, de génotoxicité et/ou de cytotoxicité (Eom et al., 2007 ; Lacaze et al. 2011 ; 

Devaux et al., 2015 ; Wigh et al., 2017 ; Aquilino et al., 2018). Mais plusieurs travaux récents 

ont montré que certains polluants perturbent le métabolisme énergétique (et de ce fait sont 

susceptibles de provoquer une transition vers le passage métabolisme anaérobie) (Lauer et al., 

2012 ), le fonctionnement de la mitochondrie (Gradeja y Ortega et al., 2011 ; Kurochkin et al., 

2011 ; Ji et al., 2016) et/ou induisent l’apparition d’un stress oxydant (Lushchak, 2011 ; 

Girón-Pérez et al., 2013). D’autres auteurs ont aussi montré que les contaminants peuvent 



modifier le comportement d’un organisme ingénieur bioturbateur et donc son rôle fonctionnel 

au sein de l’écosystème (Lagauzère et al., 2009 ; Mermillod-Blondin et al., 2013). Ainsi, dans 

le cadre de cette thèse, nous avons choisi une approche plus écophysiologique - à la 

fois bioénergétique et fonctionnelle - en nous focalisant sur les effets d’un cocktail de 

polluants urbains sur l’activité de bioturbation, la balance oxydative et le métabolisme 

énergétique (et plus précisément sur la transition voies aérobies vers voies anaérobies). Dans 

ce but, nous avons mesuré plusieurs paramètres mitochondriaux considérés comme de bons 

marqueurs du métabolisme aérobie, les produits terminaux du métabolisme anaérobie, les 

principales réponses antioxydantes ainsi que les réserves énergétiques corporelles chez un 

organisme sentinelle (Limnodrilus hoffmeisteri) incubé ou non dans des sédiments pollués. 

L’étude de la balance oxydative permet d’évaluer le niveau des dégâts oxydatifs générés 

par un stress chimique ainsi que l’intensité des mécanismes de défense associés (Lawniczak et 

al., 2013). Nous avons choisi de mesurer des marqueurs « classiques » et fiables (cf. Chapitre 

I §3.3), à savoir la concentration corporelle en MDA (qui nous indique le niveau de 

peroxydation des lipides dû à la présence éventuelle de radicaux libres suite à une pollution) 

ainsi que l’activité des trois principales enzymes antioxydantes (superoxyde dismutase, 

catalase et glutathion peroxydase), dont le rôle est de limiter la formation de radicaux libres et 

donc les dégâts oxydatifs majeurs tels que la peroxydation lipidique. 

Concernant le métabolisme énergétique, nous avons choisi d’évaluer les effets d’une 

exposition à une pollution urbaine sur les réserves énergétiques corporelles (glycogène et 

triglycérides), puisque ce sont ces macromolécules (i.e. ce carburant cellulaire) qui 

fournissent l’énergie nécessaire au développement et au maintien des défenses contre un 

stress, quel qu’il soit (cf. Chapitre I §3.1). De ce fait, elles correspondent à un facteur limitant 

pour survivre dans des conditions contraignantes, et leur taille peut nous indiquer les 

potentialités d’un organisme face à un stress donné. 

L’étude de biomarqueurs du fonctionnement mitochondrial (i.e. le moteur cellulaire qui 

produit l’ATP indispensable au fonctionnement d’un organisme : homéostasie, réponse à un 

stress…) (cf. Chapitre I §2.2) nous permet de comprendre comment le métabolisme aérobie et 

la production d’ATP peuvent être impactés par la présence de polluants urbains, et donc si la 

production énergétique nécessaire à la lutte contre le stress chimique peut être limitée par la 

présence de ces mêmes polluants. La cytochrome c oxydase (complexe IV), dernière enzyme 

de la chaîne respiratoire mitochondriale, correspond parfaitement à cette définition, 

puisqu’elle a pour rôle de réduire l’oxygène en H2O. De plus, le calcul du rapport ATP/O (= 

nombre de molécules d’ATP synthétisées par atome d’oxygène consommé au niveau de la 



mitochondrie) permet d’évaluer la plasticité mitochondriale d’un organisme, dont le rôle 

potentiel est la compensation du déficit d’activité de la chaîne de transport d’électrons (ATP 

synthase) comme cela a pu être observé chez des oiseaux soumis à un stress thermique (froid) 

(Monternier et al., 2014). 

La mesure des concentrations corporelles en produits terminaux du métabolisme 

anaérobie (lactate, alanine, succinate et propionate dans le cas des Annélides : Schöttler and 

Bennet, 1991 ; Datry et al. 2003) constitue un marqueur complètement nouveau et 

particulièrement intéressant/pertinent, puisqu’il permet de quantifier le niveau de perturbation 

du métabolisme aérobie généré par un stress chimique (cf. Chapitre I §2.3). En effet, cette 

information nous indique (1) si l’organisme soumis à un ou des contaminants effectue une 

transition partielle ou en totalité vers le métabolisme anaérobie, et (2) les voies de 

fermentation utilisées. Le rendement (en termes de production d’ATP) des voies anaérobies 

est toujours nettement plus faible que celui du métabolisme aérobie, mais certaines voies de 

fermentation (en particulier celles menant à l’accumulation de succinate et/ou de propionate) 

sont plus efficaces que la classique « glycolyse à lactate produit final » (Schöttler and Bennet, 

1991 ; Hervant et al., 1996). Le passage en anaérobiose constitue aussi un moyen de limiter la 

production de radicaux libres en passant par des voies métaboliques, certes moins rentables en 

énergie, mais qui n’utilisent pas d’oxygène (précurseur des radicaux libres). 



 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 
 
 
 

Chapitre II 
 

 
 
 

Impact des polluants urbains 
sur le rôle fonctionnel (lié à 
l’activité de bioturbation) de 

Limnodrilus hoffmeisteri 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



1. INTRODUCTION 

Ce deuxième chapitre traitera de l’impact d’un cocktail de pollution urbaine (1) sur le 

rôle fonctionnel au sein du compartiment sédimentaire (facilitation du recyclage des 

nutriments, porosité), et (2) sur le comportement (activité de bioturbation) et la physiologie 

d’un organisme ingénieur, l’oligochète bioturbateur Limnodrilus hoffmeisteri. 

En ville, l’intensification de l’urbanisation - et donc de l’imperméabilisation des sols – 

limite la réinfiltration de l’eau dans les nappes phréatiques (réservoirs d’eau potable, souvent 

localisés à proximité des zones urbaines) et, dans certains cas, leur recharge. Pour pallier ce 

problème, les communautés d’agglomérations ont mis en place des systèmes de collecte et 

d’infiltration des eaux de ruissellement comme les bassins d’infiltration (Marsalek and 

Chocat, 2002). Cependant, les eaux de ruissellement drainent les polluants accumulés sur les 

surfaces imperméables (principalement des métaux lourds et des hydrocarbures - dont HAPs) 

qui peuvent s’adsorber sur les particules fines en suspension puis être accumulés dans la 

couche de sédiments fins des bassins d’infiltration. Or, des invertébrés vivent dans cette 

couche de sédiments et jouent un rôle essentiel dans le fonctionnement de ces ouvrages : par 

leur activité de bioturbation, ils aident à l’infiltration de l’eau de ruissellement, limitent le 

colmatage, stimulent les cycles biogéochimiques à l’interface eau-sédiment et influencent la 

colonisation/développement de communautés bactériennes essentielles au sein de leurs 

galeries, de leur tube digestif et de leurs fèces (Mermillod-Blondin et al., 2003 ; Mermillod-

Blondin et al., 2005 ; Mermillod-Blondin et al., 2008). Ces organismes doivent également 

survivre/s’acclimater dans un milieu contenant de nombreux polluants (car issus de l’activité 

anthropique), parfois très concentrés, et donc mettre en place des réponses visant à limiter les 

dégâts causés par ces molécules aussi bien au niveau comportemental que physiologique 

(Landrum et al., 2004 ; Marmonier et al., 2013 ; Mermillod-Blondin et al., 2013). Ainsi, nous 

avons supposé que l’exposition d’un organisme bioturbateur et ingénieur à un cocktail de 

polluants urbains modifiait à la fois leur physiologie, mais également leur comportement 

(déplacements/creusement de galeries). 

 

 Dans ce chapitre, nous présenterons donc l’évolution du rôle fonctionnel, de l’activité 

de bioturbation et de quelques paramètres métaboliques (considérés comme de bons 

marqueurs d’impact) après exposition à des sédiments très pollués ou peu pollués, chez L. 

hoffmeisteri. A l’échelle de l’organisme, nous avons ainsi mesuré les effets d’un cocktail de 

polluants urbains sur : (1) la survie, (2) la physiologie, (3) le comportement (activité de 



bioturbation). A l’échelle de l’écosystème récepteur des polluants, nous avons cherché à 

déterminer l’impact d’une contamination sur les processus biogéochimiques à l’interface eau-

sédiment. 

Pour répondre à ces différentes questions, nous avons mis en place des expériences en 

laboratoire : les vers tubificidés ont été élevés pendant un mois maximum (0, 15 et 30 jours) 

dans des sédiments pollués (métaux lourds et hydrocarbures, dont HAP) issus de deux bassins 

d’infiltration ou à un sédiment relativement peu pollué issu d’une rivière de l’Isère. A la fin 

de chaque temps d’exposition et pour chaque type de sédiment, nous avons mesuré la survie 

(par comptage des individus présents, après tamisage du sédiment) et l’évolution de différents 

paramètres physiologiques (activité de la principale enzyme antioxydante, teneur en lipides 

peroxydés/MDA, consommation d’oxygène et réserves énergétiques corporelles) pour valider 

l’hypothèse selon laquelle la présence de polluants a un impact sur la physiologie des 

organismes exposés et potentiellement sur leur comportement (creusement de galeries). Le 

niveau des réserves énergétiques (glycogène, protéines et triglycérides) et la consommation 

d’oxygène nous ont renseignés sur l’état de santé des organismes et sur le coût énergétique 

des mécanismes de défense mis en place. Les autres paramètres nous ont apporté des 

informations sur l’intensité du stress oxydant subi par les organismes soumis à des polluants 

urbains (teneur en MDA) et sur les mécanismes de défense mis en place (activité de l’enzyme 

SOD). En parallèle, des microcosmes sans vers ont été mis en place pour les mesures de 

l’activité de bioturbation et des flux de nutriments. 

Afin de mesurer l’impact des polluants urbains sur l’activité de bioturbation après 30 

jours d’exposition aux sédiments (pollués ou non pollués), le même design expérimental a été 

reproduit avec des microcosmes plus petits, adaptés pour le passage dans le tomographe.  Ce 

scanner 3D nous a donc permis de quantifier le nombre de structures biogéniques (galeries), 

leur diamètre ainsi que leur distribution sur la hauteur de la colonne. 

 Enfin, nous avons cherché à déterminer l’impact des contaminants sur les processus 

biogéochimiques en mesurant sur les microcosmes les flux de nutriments (NO3
-, NO2

-, NH4
+ 

et le DOC) et de gaz (CO2 et CH4) au sein des sédiments des bassins d’infiltration, en 

présence ou en absence de vers tubificidés (influence de leur rôle d’ingénieurs) et de polluants 

(sédiments pollués ou non pollués), durant 1 mois d’exposition.  
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H I G H L I G H T S

• We studied the impact of a cocktail of
urban pollutants on L. hoffmeisteri.

• Tubificid worms were able to withstand
the oxidative stress linked to heavy-
metals.

• X-ray micro-tomography quantified the
burrowing activity of worms in sedi-
ments.

• L. hoffmeisteri displayed an increased
burrowing activity in the stormwater
sediments.

• Worms stimulated biogeochemical pro-
cesses whatever the pollution level.
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In urban areas, infiltration basins are designed tomanage stormwater runoff from impervious surfaces and allow
the settling of associated pollutants. The sedimentary layer deposited at the surface of these structures is highly
organic and multicontaminated (mainly heavy metals and hydrocarbons). Only few aquatic species are able to
maintain permanent populations in such an extreme environment, including the oligochaete Limnodrilus
hoffmeisteri. Nevertheless, the impact of urban pollutants on these organisms and the resulting influence on in-
filtration basin functioning remainpoorly studied. Thus, the aim of this studywas to determinehowpolluted sed-
iments could impact the survival, the physiology and the bioturbation activity of L. hoffmeisteri and thereby
modify biogeochemical processes occurring at the water-sediment interface. To this end, we conducted labora-
tory incubations of worms, in polluted sediments from infiltration basins or slightly polluted sediments from a
stream. Analyses were performed to evaluate physiological state and burrowing activity (X-ray micro-tomogra-
phy) of worms and their influences on biogeochemical processes (nutrient fluxes, CO2 and CH4 degassing rates)
during 30-day long experiments.
Our results showed that worms exhibited physiological responses to cope with high pollution levels, including a
strong ability to withstand the oxidative stress linked to contamination with heavy metals. We also showed that
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the presence of urban pollutants significantly increased the burrowing activity of L. hoffmeisteri, demonstrating
the sensitivity and the relevance of such a behavioural response as biomarker of sediment toxicity. In addition,
we showed that X-ray micro-tomography was an adequate technique for accurate and non-invasive three-di-
mensional investigations of biogenic structures formed by bioturbators. The presence of worms induced stimu-
lations of nutrient fluxes and organic matter recycling (between +100% and 200% of CO2 degassing rate).
Nevertheless, these stimulations were comparable within the three sediments, suggesting a low influence of
urban contaminants on bioturbation-driven biogeochemical processes under our experimental conditions.

© 2016 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

Urban areas host half of the world's population (up to 80% in most
industrialized countries), and this proportion is predicted to increase
strongly in the future (United Nations, 2007). One of the major land-
scape modifications associated with urbanization is an increase in im-
pervious surface coverage (Arnold and Gibbons, 1996). The sealing of
urban surfaces alters the natural water cycle by increasing stormwater
runoff during rainfall events thereby generating urban flooding and re-
ducing groundwater recharge (Ku et al., 1992; Niemczynowicz, 1999).
Stormwater management practices have been developed for 30 years
in many countries to limit surface runoff (Marsalek and Chocat, 2002;
Hunt et al., 2010). These practices consist in collecting and pouring
stormwater into rivers, ponds or infiltration basins (Marsalek and
Marsalek, 1997; Barraud et al., 2002). However, urban stormwater is a
major source of pollutants like heavy metals or hydrocarbons, which
are often associated with suspended sediments (Pitt et al., 1999;
Grebel et al., 2013). Consequently, these pollutants may dramatically
alter the quality of the sedimentary compartment of ecosystems receiv-
ing stormwater from urban areas (riverbeds and infiltration basins). For
example, Datry et al. (2003a) estimated that a total of 128 kg of hydro-
carbons and 153 kg of heavy metals (Zn, Pb, Cu, Cr, Ni, and Cd) were
retained in a small infiltration basin (750 m2) draining an urban catch-
ment of 2.5 ha after 30 years of functioning. The pollutant characteristics
of these stormwater sediments could strongly affect the biological func-
tioning of water-sediment interfaces that constitute key compartments
for organic matter processing and nutrient cycling (e.g., Covich et al.,
2004). However, studies concerning the negative aspects of urban pol-
lution on the functioning of water-sediment interfaces remain scarce
(but see Nogaro et al., 2007).

Despite high pollutant concentrations, stormwater sediments are
often colonised by invertebrate taxa adapted to life in hypoxic and pol-
luted environments such as tubificid worms or chironomid larvae
(Datry et al., 2003b; Nogaro et al., 2008). These macro-organisms are
known to act as efficient ecosystem engineers through their bioturba-
tion activities: they build and ventilate galleries/burrows in sediments,
stimulating microbial activities, nutrient fluxes and organic matter pro-
cessing at the water–sediment interface (Krantzberg, 1985;
Mermillod-Blondin and Lemoine, 2010; Nogaro and Steinman, 2014).
Nevertheless, the ability of these organisms to influence ecological pro-
cesses in sediments can be decreased by the presence of pollutants
(Lagauzère et al., 2009a). Indeed, sublethal concentrations of pollutants
can significantly affect the burrowing activities of invertebrates in sedi-
ments (Keilty et al., 1988; Mulsow et al., 2002; Landrum et al., 2004;
Lagauzère et al., 2009b). For example, Landrum et al. (2004) measured
a significant decrease in sediment reworking activity of the oligochaete
Lumbriculus variegatus due to sediment pollution by polychlorinated bi-
phenyl (PCB). More recently, Mermillod-Blondin et al. (2013) demon-
strated that a pollution of sediments by a polycyclic aromatic
hydrocarbon (PAH) inhibits the burrowing activities of tubificid
worms and their associated influence on sediment biogeochemistry
(aerobic respiration and denitrification). Although these studies
highlighted the need to assess the influence of sublethal concentrations
of pollutants on bioturbation processes, they remained limited to exper-
iments with one or two pure compounds without considering the

multi-contamination occurring in polluted sediments. This is more pre-
cisely the case in sediments from stormwater basins, polluted by amix-
ture of both metallic and organic compounds.

High levels of pollutants can also affect the physiology of organisms
inhabiting infiltration basins (Marmonier et al., 2013). In such a harsh
environment, aquatic invertebrates can respond by setting up costly de-
fense mechanisms potentially leading to an increase in both energy re-
serves (glycogen, triglycerides and/or proteins) utilization rates and
oxygen consumption, to fuel these responses. Moreover, recent studies
have shown that numerous xenobiotics enhance oxidative stress in
aquatic organisms and lead to the implementation of specific defense
mechanisms, mainly the increase activity of antioxidant enzymes (see
review in Winston, 1991 and Livingstone, 2001).

The aim of this study was to determine how a complex urban pollu-
tion of sediments could impact the survival, physiology and bioturba-
tion activities of a worm species considered as a key bioturbator and
the consequences of this pollution on biogeochemical processes (nutri-
ent fluxes and organic matter mineralization) occurring at the water-
sediment interface. We employed a factorial experimental approach in
which the presence of the freshwater tubificid worm Limnodrilus
hoffmeisteri (0 or 28,000 individuals per m2) and sediment treatments
(3 sediments: two polluted sediments from stormwater infiltration ba-
sins and one stream sediment acting as control) were manipulated in
microcosms kept under laboratory conditions. According to Datry et
al. (2003b) who did not detect mortality in tubificid worms incubated
25 days in stormwater sediments, we did not expect that urban pollu-
tion of tested sediments would influence the survival of tubificid
worms, but rather that they would exert a significant influence on
their physiology. Thus, the impact of urban pollutants on a selection of
physiological traits considered as pertinentmetabolic biomarkers (oxy-
gen consumption rate, body levels of glycogen, triglycerides and pro-
teins: Marmonier et al., 2013) was investigated in worms incubated in
stormwater and stream sediments. In addition, we tried to determine
whether urban pollutants generate oxidative damages (through the
level of lipid peroxidation, a major biomarker of oxidative injuries:
Livingstone, 2001) and induce an efficient antioxidant response
(through the catalytic activity of themajor antioxidant enzyme, the en-
zyme superoxide dismutase: Winston, 1991) in worms incubated in
stormwater sediments. The presence of pollutants would also influence
the burrowing behaviour of worms as observed with earthworms in
soils contaminated by heavy metals (Nahmani et al., 2005). Conse-
quently, a change in burrowing activities would impair the ability of
ecosystem engineers - tubificid worms - to influence sediment biogeo-
chemistry, and therefore would affect the functioning of ecosystems re-
ceiving stormwater from urban areas. Thus, X-ray computed micro-
tomography (μCT) was used in this study to quantify the volume of gal-
leries (so-called biogenic structures) formed by burrowing activities of
worms within sediments. This technique allows for accurate and non-
destructive observations of internal structures, and is well recognized
as an efficient tool to provide three-dimensional images of gallery net-
works formed by bioturbator organisms in sedimentary environments
(Michaud et al., 2003; Dufour et al., 2005; Rosenberg et al., 2007;
Mazik et al., 2008; Bouchet et al., 2009). Finally, the influence of
worms on biogeochemistry was evaluated by measuring the dynamics
of N-NH4

+, N-NOx (N-NO3
− + N-NO2

−) and dissolved organic carbon

197M. Pigneret et al. / Science of the Total Environment 568 (2016) 196–207



 

concentrations in the water column of each microcosm (Hunting et al.,
2013; Bowen et al., 2014), and by quantifying CO2 and CH4 degassing
rates from the three sediments (Boucher et al., 1994).

2. Material & methods

2.1. Sediment characteristics

We selected three sediments (2 stormwater sediments and 1 stream
sediment) to test the influence of contrasted pollutant concentrations
on the survival, physiology and ecosystemengineering activities of tubi-
ficid worms. The two stormwater sediments were collected in two infil-
tration basins (Django-Reinhardt - calledDJ - andMinerve - calledMIN -
basins) located in industrialized and urbanized areas of the urban com-
munity of Lyon (LyonMetropole, France; seeMarmonier et al., 2013 for
details concerning the infiltration basins) while the stream sediment
was collected from the Bourbe stream (called BOU) (Isère, France).
The three sediments were sieved (b1 mm) to (1) remove macrofauna
naturally present in sediments, (2) to avoid the presence of unwanted
materials (debris), and (3) for homogenisation before use in micro-
cosms. The particle size distributions of these sieved sediments were
determined by a laser diffraction granulometer (Mastersizer, 2000,
Malvern Instrument, UK) according to Gette-Bouvarot et al. (2014)
and were characterized by dominant fractions of coarse silt and fine
sand for the three sediments (Table 1). Total organic carbon and total ni-
trogen concentrations were quantified by high-temperature

combustion of pre-acidified dry samples and subsequent measurement
of CO2 and N2 by thermal conductometry using an elemental analyzer
(FlashEA, Thermo Electron Corporation). These analyses showed that
the two stormwater sediments were richer in total organic carbon
(5×) and total nitrogen (more than 3×) than stream sediments (Table
1).Metals (Cd, Cu, Pb, and Zn) in sedimentswere extracted usingmicro-
wave-assisted digestion with HNO3 and HCl and analyzed by ICP-AES
(Thermo Electron Maxim). PAH in sediments was analyzed using
high-performance liquid chromatography (HPLC)withfluorescence de-
tectors (Agilent 1100) following cold extraction with CCl4. These con-
taminant analyses confirmed that stream sediments were
characterized by low concentrations of polycyclic aromatic hydrocar-
bons (PAHs) and heavymetals (Table 1). In comparison, higher concen-
trations of total hydrocarbons (20×), heavy metals (26×) and PAHs
(2.8×) characterized the two stormwater sediments (Table 1). The con-
centrations of heavy metals (mainly Zn) were about twice higher in DJ
basin than in MIN basin due to different urban area catchments
(Marmonier et al., 2013).

2.2. Model organism

The worm Limnodrilus hoffmeisteri (Annelida, Tubificidae) was se-
lected because it is tolerant to pollutants (Lotufo and Fleeger, 1996;
Millward et al., 2001) and is recognized as a key bioturbator in freshwa-
ter sediments (McCall and Tevesz, 1982; Mermillod-Blondin et al.,
2001; Shang et al., 2014). Indeed, this species is a common sediment
feeder that creates biogenic structures in sediments and egests faecal
pellets at the water-sediment interface (Matisoff et al., 1999; Shang et
al., 2014). Specimens of L. hoffmeisteri (mean individual dry mass:
350–400 μg) used in our experiments were bought from a professional
breeder (GREBIL, Arry, France). Before the experimentation, they were
acclimated to sedimentary habitats in 100-L plastic tanks containing
fine unpolluted sandy silt sediment from the Ain river (France) and
normoxic water (50 L, bubbled with air near the water surface) during
7 days.

2.3. Experiment 1: survival and physiology of tubificid worms in the three
sediment treatments

This experiment was carried out in microcosms consisting of 1-L
glass beakers (internal diameter: 10.5 cm, height: 14 cm) filled with a
5-cm thick layer of sediment overlaid by 7 cm of synthetic water
(96 mg L−1 NaHCO3, 39.4 mg L−1 CaSO4·2H2O, 60 mg L−1

MgSO4·7H2O, 4 mg L−1 KCl, pH = 7.5: US EPA, 1991) saturated with
dissolved oxygen by bubbling with air the upper part of the water col-
umn. A total of 18 beakers were used to test the three sediment treat-
ments with 6 replicates per treatment (MIN, DJ, BOU). In each beaker,
240 individuals of L. hoffmeisteriwere introduced at the start of the ex-
periment (D0) to reach a density of 28,000 individuals per m2. Experi-
ments were conducted at 15 °C over 30 days, in the dark. Every 3–
4 days, 1/3 of the volume of overlyingwaterwas renewedwith synthet-
ic water in each beaker. After 15 days of the experiment (D15), 9 bea-
kers (3 replicated beakers per sediment treatment: MIN, DJ, BOU)
were dismantled to collect all tubificid worms. The same procedure
was done on day 30 (D30) with the 9 remaining beakers (3 replicated
beakers per sediment treatment:MIN, DJ, BOU). All tubificidworms col-
lected after 15 and 30 days were counted to determine the percentage
of survival in the three sediment treatments. Afterwards, the surviving
wormswere separated into two groups (30 and 180worms, respective-
ly) for physiological analyses. In parallel, we collected tubificid worms
at the start of the experiment 1 (D0 organisms) to determine their initial
physiological state before sediment treatment. These D0 organisms
were also separated in two groups for physiological analyses.

Worms from the first group (30 individuals from each beaker) were
placed in filtered water from their original beakers (i.e. starved) during
48 h, to ensure that the digestive metabolism did not affect the

Table 1
Physical and chemical characteristics of the three sediments (mean ± SD, n = 3).

Bourbe Minerve Django

Grain size distribution (%)
Sand 40.5 ± 4.3 49.6 ± 6.5 57.8 ± 1.1
Silt 56.6 ± 4.1 48.7 ± 6.3 41.2 ± 1.1
Clay 2.9 ± 0.2 1.7 ± 0.2 1.0 ± 0.0

Organic matter composition (% sed.
DM)
Total Organic Carbon 1.91 ± 0.13 10.76 ±

0.23
14.35 ±
0.35

Total Nitrogen 0.156 ±
0.011

0.486 ±
0.009

0.828 ±
0.023

Pollutant contents
Total hydrocarbons C10-C40 (mg kg−1

sed. DM)
70 ± 0.7 1468 ± 634 2208 ± 349

Heavy metals (mg kg−1 sed. DM)
Cadmium 0.2 ± 0.1 1.1 ± 0.1 2.6 ± 0.2
Copper 14.7 ± 0.9 300.9 ± 2.6 305.6 ± 2.5
Lead 10.3 ± 0.4 117.2 ± 4.0 218.6 ± 0.5
Zinc 43.6 ± 0.7 1412.5 ±

8.6
2824.7 ±
5.7

Σ Heavy metals 68.7 ± 1.9 1831.6 ±
7.1

3351.4 ±
7.5

PAHs (μg kg−1 sed. DM)
Acenaphthene b10 b10 b10
Fluoranthene 82 ± 7 169 ± 59 191 ± 73
Benzo (b) fluoranthene 80 ± 4 226 ± 88 323 ± 114
Benzo (k) fluoranthene 23 ± 1 72 ± 26 107 ± 37
Benzo (a) pyrene 51 ± 1 122 ± 43 185 ± 50
Benzo (ghi) perylene 43 ± 4 277 ± 115 276 ± 91
Indeno (1,2,3 cd) pyrene b10 b10 b10
Anthracene b10 b10 b10
Acenaphtylene b10 b10 b10
Chrysene 72 ± 1 195 ± 66 234 ± 75
Dibenzo (a,h) anthracene b10 b10 b10
Fluorene b10 b10 b10
Naphtalene b10 b10 b10
Pyrene 79 ± 10 222 ± 111 210 ± 104
Phenanthrene 48 ± 1 141 ± 58 132 ± 62
2-methyl fluoranthene b10 b10 b10
Benzo (a) anthracene 53 ± 3 72 ± 30 98 ± 36
Σ PAHs 530 ± 23 1494 ± 761 1753 ± 643

PAHs = polycyclic aromatic hydrocarbons, DM= dry mass.
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metabolic rate (Plenet et al., 2000). Then, the oxygen consumption was
measured on 3 batches of 10worms (per beaker) using a high-precision
respirometer (Micro-optode system, Unisense, Denmark), for each time
(D0, D15, D30) and each sediment (MIN, DJ, BOU). The micro-respira-
tion chambers were placed in a temperature-controlled water bath
(Thermo, USA), at 15 °C. Measurements were corrected for microbial
respiration in chambers using control measures performed without
worms. After oxygen consumption measurements, batches of worms
were freeze-dried and weighed (dry mass).

Animals from the second group (180 worms per beaker) were also
placed in filtered water from their original beakers (i.e. starved) during
48 h, to avoid measuring the metabolic contents in the digestive bolus
(sediment) in addition to metabolite contents in the whole animal
(Renault et al., 2002). After digestion of the bolus, worms were frozen,
dried and weighed (dry mass), then used for physiological measure-
ments. For each beaker, 9 batches of 4 worms were used per measured
physiological variables, i.e. glycogen, proteins, triglycerides, lipid perox-
idation, and catalytic activity of superoxydase dismutase assays. Extrac-
tion and assays of glycogen, proteins and triglycerides were processed
as described byHervant et al. (1999) and Salin et al. (2010). Lipid perox-
idationwasmeasured as the amount of malondialdehyde (MDA) deter-
mined by the thiobarbituric acid reaction (TBARS), as described in
Lawniczak et al. (2013). The activity of the enzyme superoxide dismut-
ase (SOD) was assayed according to Flohe and Otting (1984) and
Lawniczak et al. (2013), and the results were given as U/mg dry mass,
where one unit was defined as the quantity of enzyme that reduced
50% of oxidized cytochrome c. All assays were performed using a spec-
trophotometer (Aquamate, Thermo Scientific, U.S.A.). Enzymes, coen-
zymes and substrates were purchased from Boehringer (Mannheim,
Germany) and Sigma-Aldrich (Saint Quentin Fallavier, France).

2.4. Experiment 2: burrowing behaviour of tubificidworms in the three sed-
iment treatments

Experiments were carried out in bench-scale microcosms consisting
in 120 mL plexiglas beakers specially designed to quantify biogenic
structures (galleries) associated with sediment reworking by worms
after a 30-days exposure. X-ray micro-tomography was used for quan-
titative 3D characterization of gallery networks: total volume, vertical
distribution, average diameter and number of galleries per cm3 of sedi-
ment (see Salvo et al., 2003, for a comprehensive theoretical description
of CT).

Twelve (4 beakers per sediment treatment: MIN, DJ, BOU) methac-
rylate beakers (diameter 4 cm) were filled with a 5-cm layer of sedi-
ments and 2 cm of synthetic water saturated with dissolved oxygen
by bubbling with air. Thirty-five tubificid worms per beaker (density:
28,000 individuals per m2) were introduced in 9 beakers (3 replicates
per treatment), the three remaining beakers acting as negative controls
(no worms). Experiments were conducted at 15 °C in the dark.

After 30 days, all beakers were secured in a vertical position and
scanned along their entire height using a laboratory tomograph (Phoe-
nix V tome X, GE Sensing & Inspection Technology, U.S.A.) located at the
MATEIS Laboratory (Institut National des Sciences Appliquées, Villeur-
banne, France). Technical details and illustrations of this tomograph
are given in Buffiere et al. (2010). Measurements were performed
using an X-ray beam of 80 μA and 140 kV with an exposure time of
333 ms, each recorded image being an average of 3 images. The magni-
ficationwas set to obtain a cubic voxel side dimension of 45 μm (exten-
sion of the term pixel in 3D imaging). The resulting reconstructed
images exhibited a satisfactory contrast between the biogenic struc-
tures and the sediment matrix (Fig. 1A). For each sample, 1300 absorp-
tion radiographs were acquired over a 360 °C rotation for each scan and
used to reconstruct a 3D digital image where each voxel represents the
X-ray attenuation caused by variation in density at that point. This re-
construction was performed with Datos x2 software from Phoenix X-
ray (GE Sensing & Inspection Technology, U.S.A.).

Image analysesweremade using the ImageJ freeware (version 1.48)
(Abràmoff et al., 2004). The brightness and contrast of each 3D image
were automatically adjusted to the range of interest and the modified
raw images (16 bits) were converted to display an 8-bit intensity
image with a greyscale ranging from 0 (black) to 255 (white): dark col-
ours correspond to low density volumes (low attenuation) and bright
colours correspond to high density volumes (high attenuation). Images
highlighted three grey levels that corresponded to the co-existence of
two internal structures within the sediment matrix (light colours):
water-filled porosities (grey) and air-filled porosities (black) (Fig. 1A,
B). We applied the 3D median filter of ImageJ to remove noise prior to
image segmentation through manual thresholding. This last step pro-
duced binary images, which enables the computation of the gallery net-
work characteristics.

Three-dimensional quantitative analyses were performed on sub-
volumes (stacks of 901 slices of 750 ∗ 750 pixels) cropped in the centre
of the scanned microcosms to avoid artefacts associated with edge ef-
fects and to remove the water column. As biogenic structures produced
by fauna are filled with water (De Montety et al., 2003), we focused on
the water-filled phase to examine the 3D characteristics of gallery net-
works. In contrast, the air-filled pores did not directly result from
burrowing activities but from microbial activities (gas production), so
they were not added to water-filled pores to characterize biogenic
structures created by worms. The gallery networks were characterized
using: (i) density variables (total volume and vertical distribution of
thewaterfilled phase associatedwith bioturbation) and (ii) geometrical
variables (gallery number). The density of the water-filled phase was
measured by calculating the proportion of voxels belonging to the
water-filled phase. In a similar way, the vertical distribution of the
water-filled porosity was determined using the ratio of voxels of inter-
est on each slice along the vertical direction (Maire et al., 2007). Then,
the density ofwater-filled pores induced byworm activitieswas obtain-
ed by the difference between treatments with worms and treatments

Fig 1. Reconstructed two-dimensional transversal image (A) and tomographic intensities of a selected section (B): gas-phase (a), sediment matrix (b), water-phase (c).
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without worms (negative controls). We used these negative controls to
determine (i) the volume abovewhichwater-filled pores could be asso-
ciated with biogenic structures and (ii) the sphericity below which
water-filled pores could be associated with biogenic structures, pore
sphericity being equal to 1 for a sphere and less for any other shape
(Etiemble et al., 2014). These analyses showed that negative controls
were characterized by small and spherical water-filled porosities. For
example, the pore sphericity was always higher than 0.7 and the pore
volume always less than 100 voxels (equivalent diameter of a spherical
volume: 120 μm) in MIN and BOU sediments. Thus, the extraction of
water-filled porosities characterized by large and non-spherical pores
allowed us to perfectly identify and quantify biogenic structures pro-
duced byworms within sediments. A first algorithmwas used to detect
3D clusters of connected voxels and to label each separate connected
cluster. Then morphological parameters (volume, sphericity) of these
labelled clusters were calculated (Maire et al., 2007). Two-dimensional
images were also used tomeasure gallery diameters. These 2D analyses
were manually performed on slices randomly selected within the 3D
sub-volumes.

2.5. Experiment 3: nutrient and carbon fluxes induced by tubificid worms in
the three sediment treatments

Experiments were carried out in microcosms identical to those used
for the experiment 1. They consisted of 1-L glass beakers (internal diam-
eter: 10.5 cm, height: 14 cm) filled with a 5 cm layer of sediment over-
laid by 7 cm of synthetic water. A total of 18 beakers filled with
sediments and synthetic water were used to obtain a factorial design
coupling the presence of tubificidwormswith the three sediment treat-
ments. For each sediment treatment (MIN, DJ, BOU), six beakers were
set up: 3 acted as negative controls (without worms) and 3 were inoc-
ulated with 240 tubificid worms (density: 28,000 individuals per m2).
During a 30-day experiment, the influence of worms on nutrient dy-
namics was evaluated by measuring the concentrations of N-NH4

+, N-
NOx (N-NO3

− + N-NO2
−) and dissolved organic carbon (DOC) in the

water column of microcosms (n = 18 microcosms: 3 sediment treat-
ments ∗ 2 worm conditions ∗ 3 replicates) every 3–4 days. Water sam-
ples (50 mL) from the beakers were filtered through Whatman GF/F
filters (pore size: 0.7 μm; Millipore, Billerica, MA, U.S.A.), then N-NH4

+

and N-NOx concentrations were measured following standard colori-
metric methods (Grasshoff et al., 1983) by using an automatic analyzer
(Easychem Plus, Systea, Anagni, Italy). For DOC measurements, water
samples (50 mL) from the beakers were filtered through Whatman
HAWP filters (pore size: 0.45 μm; Millipore, Billerica, MA, U.S.A.) and
acidified with 3 drops of HCl (35%). The DOC concentration in water
samples was measured with a total carbon analyzer (multi N/C 3100,
Analytik Jena, Jena, Germany) based on combustion at 900 °C after re-
moval of dissolved inorganic C with HCl and CO2 stripping under O2

flow.
At the end of the experiment (D30), we measured the influences of

tubificid worms on (i) the vertical profiles of dissolved oxygen in sedi-
ments and (ii) the CO2 and CH4 degassing rates from beakers. The verti-
cal profiles of dissolved oxygen concentrations in sediments were
determined in all beakers using an oxygen microsensor (tip diameter:
100 μm; OXY100, Unisense, Denmark). The microsensor was inserted
into the sediment column using a micromanipulator and data were col-
lected every 0.5 mm from 0 to 6 mm below the water-sediment inter-
face of each beaker. Three profiles were performed per microcosm to
obtain a representative mean profile per system. For all beakers, CO2

and CH4 degassing rates were determined at the laboratory using a
plexiglas chamber (14.5 cm internal diameter and 18 cm long) and a
flow-through technique using an ultra-portable greenhouse gas analyz-
er (Los Gatos Research, Mountain View, U.S.A.). Each beaker was placed
in the plexiglas chamber previously flushed with N2 and sealed with a
lid containing 2 ports connected to a peristaltic pump and to the green-
house gas analyzer via gas-tight nylon tubing. The pumppulled ambient

air into the airspace of the chamber at a rate of 800 mL min−1 (equiva-
lent to a turnover time of 3 min) and out through the gas analyzer. CO2

and CH4 degassing rates were calculated for each beaker as the in-
creased concentrations during incubations of 30 min in the dark at
15 °C. Obtained degassing rates were considered as proxys of organic
matter mineralization occurring in beakers, allowing a comparison of
degradation processes among treatments.

2.6. Statistical analyses

The percentage of survival and measured physiological variables on
tubificid wormswere compared among sediment treatments and times
using two-way analyses of variance (2-way ANOVA). If significancewas
detected, Tukey's HSD tests were performed to determine which sedi-
ment treatments and times differed. A two-way analysis of variance
(2-way ANOVA) was performed to test the effect of depths and sedi-
ment treatments on the percentage of space occupied by burrow net-
work. To determine the effect of depth, we considered 8 layers of
4.5 mm (H1 to H8) from the sediment surface to the bottom. A one-
way analysis of variance (1-way ANOVA) was used to test the effect of
sediments on the diameter of galleries. Tukey's HSD tests were per-
formed to determine whether significant pairwise differences occurred
between depths and/or sediments. For vertical profiles of dissolved ox-
ygen performed at the end of the experiment, influences of sediment
treatment, worm treatment and depths were tested using a 2-way re-
peated-measure ANOVA (2-way RM-ANOVA) using sediment treat-
ment and worm treatment as main factors and depths as repeated
factor. For N-NH4

+, N-NO3
− and DOC concentrations in surface water,

2-way RM-ANOVA using sediment treatment (MIN, DJ, BOU) and
worm treatment (with or without tubificid worms) as main factors
and time (eight measurements during the course of the experiment
were done after the start of the experiment (D0)) as repeated factor
were run. If the treatment effect was significant, Tukey's HSD tests
were performed to determinewhich treatments differed. The influences
of sediment treatment and tubificid worms on CO2 and CH4 degassing
rates (performed at the end of the experiment) were tested using a 2-
way ANOVA. For all variables, the normality and the homoscedasticity
of the residues set were verified using Shapiro-Wilk test and Levene's
test, respectively. When necessary, data were log-transformed before
statistical analysis to fit the assumptions of homoscedasticity and nor-
mality. All statistical analyses were performed using R (R™ Develop-
ment Core Team). Significance for all statistical tests was accepted at
α b 0.05.

3. Results

3.1. Experiment 1: survival and physiology of tubificid worms in the three
sediment treatments

3.1.1. Survival
Wemeasured comparable survivals of tubificid worms (around 85%

of initial density) after 15 and 30 days of exposure to the three sedi-
ments (Fig. 2A), except in DJ sediments where a significant decrease
in survival with time was measured at D30 (65% of initial density, p-
value b 0.001 for comparison between the numbers of living worms at
D0 and D30).

3.1.2. Respirometry
We detected a significant influence of time on oxygen consumption

(Fig. 2B, 2-way ANOVA, time effect, p b 0.001). After 15 days of expo-
sure, the oxygen consumption of L. hoffmeisteri significantly increased
in worms exposed to both stream and stormwater sediments (BOU:
+450%; MIN: +359%; DJ: +596%; 2-way ANOVA, p b 0.05), then
returned to the initial oxygen consumption (measured on day 0) after
30 days (Tukey's HSD tests, p N 0.05). We also detected a significant in-
fluence of sediment treatment (2-way ANOVA, sediment treatment,
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p b 0.01) and “time ∗ sediment” interaction (2-way ANOVA,
“time ∗ sediment” interaction, p b 0.05) on oxygen consumption due
to the highest worm consumption measured on D15 in DJ sediments
compared with the two other sediment treatments (Fig. 2B).

3.1.3. Energy body stores
No significant differences among sediment treatments and time

were observed in the glycogen body concentration of worms (Fig. 2C,
2-way ANOVA, “time effect”, p = 0.24; “sediment treatment” effect,
p = 0.22; “time × sediment” interaction, p = 0.49). The concentration
of triglycerides in L. hoffmeisteri significantly decreased with the expo-
sure time to sediments (Fig. 2D, 2-way ANOVA, “time” effect,
p b 0.001). This decrease in triglyceride body concentration was

especially observed after 30 days of exposure (when compared to or-
ganisms collected on D0: BOU: −51.8%; MIN: −65.2%; DJ: −37.2%).
We did not detect a significant influence of sediment treatment (2-
way ANOVA, p = 0.19) nor “time ∗ sediment” interaction (2-way
ANOVA, “time × sediment” interaction, p = 0.47) on the concentration
of triglycerides. No significant “time” effect and “sediment treatment”
effect were detected on protein concentration in L. hoffmeisteri (Fig.
2E, 2-way ANOVA, “time” effect, p = 0.35; “sediment treatment” effect,
p = 0.09; “time × sediment” interaction, p = 0.16).

3.1.4. Oxidative stress
TheTBARS level decreased significantly after 15 days of exposure, re-

gardless of the sediment treatment (Fig. 2F, 2-way ANOVA, “time”

Fig 2. Survival (A) and oxygen consumption (B), concentration of glycogen (C), triglycerides (D), proteins (E), MDA (F) and superoxide-dismutase activity (G) of L. hoffmeisteri after 0, 15
and 30 days exposed to each sediments. Data presented as means ± S.D. (n = 9). BOU = Bourbe sediments, MIN = Minerve sediments and DJ = Django sediments.
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effect, p b 2.10−16). Then, the TBARS level remained stable between 15
and 30 days of exposure. We detected no significant influence of sedi-
ment treatment (2-way ANOVA, “sediment treatment” effect, p =
0.92) and “time ∗ sediment” interaction (2-way ANOVA,
“time × sediment” interaction, p = 0.32) on the TBARS concentrations.

The catalytic activity of the enzyme SOD (Fig. 2G) significantly in-
creased in worms after 30 days of exposure to sediments (2-way
ANOVA, time effect, p = 6.99.10−7). We also measured a significant in-
fluence of sediment treatment on SOD activity (2-way ANOVA, sedi-
ment treatment, p b 0.01). This sediment effect was probably
associated with the high SOD activity measured in DJ sediments on
D30 (+77 and+47% of SOD activity measured on D30 in DJ sediments
comparedwith BOU andMIN sediments, respectively). This influence of
sediment treatment was not dependent on time (2-way ANOVA, factors
interaction, p N 0.05).

3.2. Experiment 2: burrowing behaviour of tubificidworms in the three sed-
iment treatments

Water-filled porosity associated with burrowing activities was sig-
nificantly influenced by sediment treatments (Table 2, 1-way ANOVA,
p b 0.05) and was significantly higher in MIN sediments than in stream
sediments (BOU) (Tukey's HSD, p b 0.05). Despite similar water-filled
porosities associated with worm activities in DJ and BOU sediments
(Tukey's HSD, p=0.309), the number of pores associatedwith galleries
was significantly lower in BOU sediments than in DJ sediments (Tukey's
HSD, p b 0.05). More generally, our results highlighted significantly
lower densities of galleries in the stream sediments (BOU) than in the
two stormwater sediments (MIN, DJ). Despite these differences in gal-
lery densities in BOU and DJ sediments, the lack of significant difference
in water-filled porosity between these two sediments was due to 1.5
times lower mean gallery diameter in DJ sediments (472 ± 180 μm)
than in BOU sediments (687±206 μm). In comparison,meangallery di-
ametermeasured inMIN sediments (731±214 μm)was comparable to
those measured in BOU sediments.

The vertical distribution of burrowing activity exhibited similar
trends with depth in all sediments, regardless of the sediment treat-
ment (Fig. 3, 2-way ANOVA, “depth” effect, p b 0.001). Vertical profiles
of water-filled porosity can be described as follows: (i) the water-filled
porosity significantly decreased to a depth of 3mmand 9mm in stream
and stormwater sediments, respectively, (ii) reached a peak at depths
ranging from 9 to 18 mm depending on treatments, and (iii) progres-
sively decreased up to a depth of 40mm. Despite these similar patterns,
the burrowing activities varied significantly among sediment treat-
ments (2-way ANOVA, “sediment treatment” effect, p b 0.001) and
were significantly higher in stormwater sediments than in stream sedi-
ments (Tukey's HSD tests, p b 0.001). Differences were more pro-
nounced in the layers “0–5 mm” and “15–20 mm” (Fig. 3), where
mean porosity values were around 1.5 times higher in the two
stormwater sediments (DJ, MIN) than in stream sediments (BOU). For
instance, in the layer “15–20 mm”, mean sediment porosity was
7.7 ± 0.7% in stormwater sediments while it averaged only 5.3 ±

0.14% in stream sediments. Consequently, a significant interaction be-
tween depth and sediment treatments was detected in our experiment
(2-way ANOVA, interaction “depth ∗ sediment treatment”, p b 0.001).

3.3. Experiment 3: nutrient and carbon fluxes induced by tubificid worms in
the three sediment treatments

3.3.1. Vertical profiles of dissolved O2 in microcosms
For the three sediment treatments, sharp decreases in dissolved O2

were observed with depth in sediments (Fig. 4, 2-way RM-ANOVA,
“depth” effect, p b 0.001). Indeed, all sediments were anoxic
([O2] b 0.1mg L−1) below a depth of 3.5mm.We did not detect a signif-
icant influence of tubificid worms on vertical profiles of dissolved O2 al-
thoughworms tended to decrease dissolved O2 concentrations between
0.5 and 2.0 mm in DJ sediments (Fig. 4).

3.3.2. Dissolved inorganic nitrogen and dissolved organic carbon in the wa-
ter column of microcosms

NH4
+ and NOx (nitrate + nitrite) concentrations measured in the

water column of microcosms showed comparable variations with time
for the 3 tested sediments (Fig. 5, 2-way RM-ANOVA, “time” effect,
p b 0.001 for N-NH4

+ and N-NOx concentrations). Concentrations
peaked during the first 10 days of the experiment, decreased on day
13 and increased again between day 20 and the end of the experiment
(D30). Mean concentrations of NH4

+ and NOx in the water column
were significantly influenced by the sediment treatment (2-way RM-
ANOVA, “sediment treatment” effect, p b 0.001 for N-NH4

+ and N-NOx

concentrations) due to higher concentrations of NH4
+ in microcosms

with DJ sediments and lower concentrations of NOx in microcosms
withMIN sediments (Tukey's HSD tests, p b 0.05). The occurrence of tu-
bificid worms significantly increased NH4

+ and NOx concentrations in
microcosms for all sediment treatments (Fig. 5, 2-way RM-ANOVA,
worm effect, p b 0.001, Tukey's HSD tests, p b 0.05). For example, the
highest ammonium concentrations measured in the water column
were between 2- and 3-fold higher in microcosms containing worms
compared with defaunated microcosms for each sediment treatment
(Fig. 5). It is worth noting that the effects of tubificid worms on NH4

+

and NOx concentrations in the water column were not dependent on
sediment treatment (2-way RM-ANOVA, interaction “sediment
treatment ∗worms”, p = 0.52 and p= 0.15 for N-NH4

+ and N-NOx con-
centrations, respectively).

Concentrations of dissolved organic carbon (DOC) globally increased
in the water column during the course of the experiment for the three
sediment treatments (Fig. 5, 2-way RM-ANOVA, “time” effect,
p b 0.001). DOC concentrations were significantly influenced by sedi-
ment treatments (2-way RM-ANOVA, “sediment treatment” effect,
p b 0.001) with highest DOC concentrations measured in microcosms
containing sediments from MIN basin followed by DJ sediments and
then BOU sediments (Tukey's HSD tests for pair-wise comparisons of
DOC concentrations between sediment treatments, p b 0.01 for all com-
parisons). As detected for inorganic dissolved nitrogen compounds,
DOC concentrations in the water column were significantly increased
by the activity of tubificid worms (Fig. 5, 2-way RM-ANOVA, worm ef-
fect, p b 0.001). However, the influence of worms depended on the sed-
iment treatment (2-way RM-ANOVA, interaction “sediment
treatment ∗ worms”, p b 0.05), the effect of worms being less marked
in microcosms with DJ sediments than in microcosms with other sedi-
ments (Fig. 5).

3.3.3. CO2 and CH4 degassing rates
The degassing rates of CO2 from microcosms were comparable

among tested sediments (Fig. 6, 2-way ANOVA, “sediment treatment”
effect, p = 0.91). Tubificid worms increased by 2 or 3 this degassing
rate (2-way ANOVA, “worm” effect, p b 0.001) without significant dif-
ference among sediment treatments (2-way ANOVA, interaction “sedi-
ment treatment ∗ worm”, p = 0.61). Degassing rates of CH4 were

Table 2
Density and geometric characteristics of water-filled porosity of the three sediments (3D
analyses: mean ± SD and n = 3, 2D analyses: mean ± SD and n = 15).

3D analyses 2D analyses

Samples Water-filled porosity
associated with
bioturbation (%)

Number of biogenic
structures
(Nb·cm−3)

Diameter of
biogenic
structures (μm)

Bourbe 5.03 ± 0.51a 12 ± 1.6a 687 ± 206a

Minerve 7.02 ± 0.16b 23 ± 4.6b 731 ± 214a

Django 5.59 ± 0.51a 23 ± 0.8b 472 ± 180a

Water-filled porosities are expressed in % of the total volume of a sample. Letters (a,b) in-
dicate significant differences in pairwise comparisons between sediment treatments
(Tukey's HSD tests; p b 0.05).
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more than 100-fold lower than those of CO2 (Fig. 6) but the same pat-
tern was observed with a significant and positive effect of worms (2-
way ANOVA, worm effect, p b 0.05) and a low influence of sediment
types (2-way ANOVA, “sediment treatment” effect, p N 0.05 and interac-
tion “sediment treatment ∗ worm”, p = 0.91) on CH4 degassing rates.

4. Discussion

Contrary to our prediction, we detected a significantly lower per-
centage of survival of tubificid worms in DJ sediments than in the two
other sediment treatments (MIN, BOU). This low survival of L.
hoffmeisteri in DJ could be associated with a higher pollution in heavy
metals, the PAHs concentrations being comparable in both stormwater
sediments, MIN andDJ (Table 1). Indeed, it has been already shown that
heavy metals could have major influences on the survival but also on
the physiology of L. hoffmeisteri (Martinez-Tabche et al., 2000, 2001;
Rodriguez et al., 2006; Oztetik et al., 2013). Therefore, the fact that con-
centrations of Cd, Pb and Zn were at least twice higher in DJ sediments
than in MIN sediments (and more than 10-fold higher than in stream
sediments, BOU) could explain the lower survival of L. hoffmeisteri in
DJ sediments. This result contrasted with the works of Nogaro and
Mermillod-Blondin (2009) showing high pollution tolerance of tubificid
worms in DJ sediments (N 90% of survival for similar experiments of
around one month) whereas pollutant concentrations were overall

higher than in the present study (see Table 1 in Nogaro and
Mermillod-Blondin, 2009). Nevertheless, this discrepancy is not surpris-
ing because this previous study focused on the tubificid worm Tubifex
tubifex, a worm species that is more tolerant than L. hoffmeisteri to
heavy metals (Chapman, 1982; Meller et al., 1998).

The lower survival of tubificid worms in DJ sediments compared
with other sedimentswas associatedwith a large increase in superoxide
dismutase (SOD) activity, one of the main antioxidant enzymes
(Winston, 1991; Storey, 1996). As the SOD catalytic activity is classically
stimulated in response to an overshoot in ROS (reactive oxygen species)
production (Winston and Di Giulio, 1991), the increase in SOD activity
observed in the present study after exposure to DJ sediments was prob-
ably linked to an oxidative stress due to heavy metal pollution
(Livingstone, 2001). This enzymatic response to heavy metals has
been previously observed in the polychaete worm Nereis diversicolor
(Sun and Zhou, 2008). Nevertheless, the action of the SODwas efficient
enough to cause a reduction of oxidative damages (measured in this
study through a biomarker specific to lipid peroxidation, the TBARS
level: Fig. 2F) in worms incubated in stormwater sediments, despite
the presence of high concentrations of heavy metals. This experiment
clearly demonstrated that L. hoffmeisteri cope efficiently with oxidative
stress due to heavymetal pollution. In contrast with these significant in-
fluences of sediment treatments onworm survival and SOD activity, tri-
glyceride and TBARS worm body contents showed comparable declines

Fig 3.Vertical distribution of the burrowing activity. Data presented asmeans± S.D. (n=3). Error bars are indicated in dotted lines. BOU=Bourbe sediments, MIN=Minerve sediments
and DJ = Django sediments.

Fig 4. Vertical profiles of dissolved oxygen in the three sediments with or without L. hoffmeisteri. Data presented as means ± S.D. (n = 3).
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with time in the three sediments. These decreaseswere probably linked
to a stress induced by worm transfer from breeding to experimental
conditions (in microcosms). It is consistent with the sharp increase in
oxygen consumption measured on day 15 for worms in all sediment
treatments. Nevertheless, this overconsumption of dissolved oxygen
was transient, as the metabolic rate returned to its initial value at day
30 in all sediment treatments, indicating a 15-day acclimation period
for tubificid worms. This transient increase in metabolic rate was asso-
ciated with an increased use of energy body stores, probably to fuel
the costly mechanisms involved in this 15-day acclimation period.
This increase in energy demand could impact fitness and/or burrowing
activity (and therefore the functioning of stormwater infiltration

basins), but our study did not estimate the cost of such mechanisms
(Hochachka and Somero, 2002). It is worth to note that this transient
overshot was the highest in the most polluted sediments (DJ), suggest-
ing a higher stress in these sediments compared with the two others
(MIN, BOU). Surprisingly, although glycogen is recognized as the most
easily metabolisable energy store (Koop et al., 2011), only triglyceride
content decreased in worms during the course of the experiment, in
all sediment treatments. This use of triglyceride reserveswas potentially
linked to the strong energy demand ofworms during thefirst 15 days of
experiment, as this molecule produces a greater amount of energy than
glycogen and proteins (Hochachka and Somero, 2002). These results
also demonstrated that L. hoffmeisteri preferentially utilizes lipids in

Fig 5. Concentrations of nutrients (ammonium, nitrate + nitrite, dissolved organic carbon) measured in the water column for the three sediments with or without L. hoffmeisteri. Data
presented as means ± S.D. (n = 3).

Fig 6. CO2 and CH4 degassing rates from microcosms for the three sediments with or without L. hoffmeisteri. Data presented as means ± S.D. (n = 3). BOU= Bourbe sediments, MIN =
Minerve sediments and DJ = Django sediments.
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order to save both glycogen (one of the main fuels metabolized during
oxygen deficiency in annelids: Schöttler and Bennet, 1991) and proteins
(and therefore muscular mass). Hence, this species can successfully
withstand the permanent hypoxic stress often associated with life in
stormwater sediments (Nogaro and Mermillod-Blondin, 2009, and the
present study) and does not suffer muscular loss, allowing the mainte-
nance of a feeding activity (tubificid worms burrow and consume sedi-
ments at the same time).

CT-scan analyses showed amajor difference in the geometrical char-
acteristics of gallery networks between stormwater (MIN, DJ) and
stream sediments (BOU). Indeed, burrowed stormwater sediments
were characterized by more numerous galleries than burrowed stream
ones, suggesting higher burrowing activities in stormwater sediments.
Differences in burrowing activities between sediment treatments
were not linked to the proportion of fine particles ingestible by worms
as the three sediments exhibited substantial percentage of silt-clay par-
ticles (N40%). Therefore, we can conclude that the increased burrowing
activities in the two stormwater sediments compared with stream sed-
iments did not result from the physical characteristics of sediments but
more likely from their chemical characteristics in terms of inorganic and
organic compounds. In contrast, the gallery morphology (thickness)
might have been influenced by differences in percentage of sand parti-
cles among sediments. As the thinnest galleries were observed in sedi-
ments characterized by the highest percentage of sand (DJ sediments),
we supposed an effect of the sediment texture on the thickness but
also the stability of galleries. Indeed, Rogaar (1980) reported significant
changes in the shape and stability of galleries produced by tubificid
worms depending on the percentages of sand and clay in sediments.

According to the study of Michaud et al. (2010) with the polychaete
Nephtys incisa, burrowing activities of tubificid worms measured with
CT-scan could have been due to a positive effect of sedimentary organic
matter content on the burrowing activity. Indeed, the density of gallery
networks was higher in both stormwater sediments - characterized by
high organic matter contents (between 11 and 14% of total organic car-
bon, Table 1) - than in stream sediments (displaying lower contents of
organic matter: 2% of total organic carbon, Table 1). Differences in
burrowing behaviour between stormwater (MIN, DJ) and stream
(BOU) sediments might have been also due to an escape behaviour of
worms in the presence of pollutants. The increased number of galleries
in stormwater sediments compared to stream sediments supported this
second explanation as, in presence of pollutants, wormsmight have ex-
plored a greater volume of sediment in search of unpolluted areas. This
was consistent with observations made on gallery systems of earth-
worms in polluted soils: in presence of pesticides, Capowiez et al.
(2003) demonstrated that earthworms avoided reusing their galleries.

The vertical distribution of galleries between stormwater and
stream sediments indicated that this “potential escape behaviour” of L.
hoffmeisteri was especially observed at depths ranging from 15 to
20 mm because the volumes of galleries within this layer were higher
in DJ and MIN sediments (1.5 times higher) than in stream sediments
(BOU). These results are in accordance with several studies (Keilty et
al., 1988; Ciutat et al., 2005) showing a preferential feeding zone of L.
hoffmeisteri in the upper layer of sediments in presence of organic or in-
organic pollutants. Lagauzère et al. (2009c) also reported a similar feed-
ing zonewith T. tubifex and suggested that increased burrowing activity
in the feeding zonewith pollutants reflected the obligation of worms to
meet their energetic requirements by selectively feeding on less con-
taminated particles. We can suppose the same effect of pollutants in
our experiment, i.e., an increase in the foraging activity of L. hoffmeisteri
in its preferential feeding zone.

Despite significant differences in survival, physiological responses
and burrowing activities of worms among sediments, we did not detect
a significant influence of sediment treatment on the role of tubificid
worms in biogeochemical processes. Indeed, the presence of tubificid
worms produced a comparable stimulation of CO2 degassing rates asso-
ciated with the mineralization of organic carbon in all three sediment

treatments. We also observed the same results for inorganic nitrogen
dynamics in the water column. Regardless of the sediment treatment,
the presence of tubificid worms increased the mean concentrations of
NH4

+ and NOX (NO2
− + NO3

−), these compounds being associated with
the mineralization of organic matter (e.g., Mermillod-Blondin et al.,
2008). DOC release to water column (associated with organic matter
mineralization in Hunting et al., 2013) was the unique process which
seemed influenced by the sediment ∗ worms interaction, this process
being less stimulated by tubificid worms in DJ sediments than in the
two other sediments. However, this DOC dynamics were not linked
with organic matter mineralization highlighted by CO2 degassing
rates. Overall, a comparable stimulation of organic matter mineraliza-
tion by tubificid worms was measured in the three sediment
treatments.

For nitrogen compounds, we observed a classic remineralization se-
quence in our experimental systems (with or without worms) with an
initial rapid increase of NH4

+ concentration resulting from decomposi-
tion of the ambient organic matter present in sediments (Bowen et al.,
2014). This increase in NH4

+ concentration was followed by a large in-
crease in NOX concentrations, linked to the nitrification of NH4

+. Follow-
ing the first peaks in inorganic nitrogen, a NOX decrease was observed
and was probably associated with denitrification and/or assimilation
by micro-organisms (Nogaro and Burgin, 2014). The second peak of
NH4

+ and NO3
− concentrations observed after 20 days in the experiment

wasmore surprising because it did not follow a classical biogeochemical
sequence. We can suppose that this second peak was associated with
the production and ebullition of CH4 bubbles produced in sediments
during the experiment that were detected through CT-scan analyses
(gas-filled porosity, Fig. 1). Indeed, ebullition of CH4 has been recog-
nized as a significant driver of water fluxes and associated dissolved sol-
utes from porewater to water column (Klein, 2006; Cheng et al., 2014).
However, further experiments are needed to verify this potential link
between CH4 ebullition and solute (dissolved nutrients in our case)
fluxes under our experimental conditions.

Despite the multiple processes explaining the dynamics of organic
matter and nutrients in our microcosms, the effects of tubificid worms
on organic matter processing and N cycling were comparable in the
three sediments. In contrast with the study of Ciutat and Boudou
(2003), the influences of tubificidworms onwater-sediment exchanges
were not driven by gallery network density. This result suggests that
bioirrigation (i.e., induction of water fluxes between pore water and
surface water by worms: Mermillod-Blondin and Lemoine, 2010) was
more important than gallery production itself for C and N cycling at
the water-sediment interface of our microcosms. It is also worth noting
that the highermortality of tubificid wormsmeasured in DJ stormwater
sediments did not result in a lower effect of worms on nutrient cycling
in this sediment. It appears that 150 tubificid worms (65% of living
worms in DJ microcosms) were able to create a same effect as 200
worms (85% of living worms in MIN microcosms) in our experimental
conditions, indicating a threshold effect of worm density on water-sed-
iment exchanges. Such a threshold effect has been also observed by
Nogaro et al. (2006) who demonstrated that a two-fold decrease of tu-
bificid worm density did not affect their influence on both sediment
reworking and sediment permeability.

5. Conclusion

To the best of our knowledge, this study was the first to combine le-
thal, physiological, behavioural and biogeochemical measurements to
determine how a complex urban pollution could impair the ecological
functioning of benthic ecosystems. It clearly showed that pollutants
contained in stormwater sediments could affect the survival, the re-
sponse to oxidative stress and the burrowing behaviour of the key
bioturbator L. hoffmeisteri. Although a significant worm mortality in DJ
sediments, tubificid worms seemed to exhibit the ability to withstand
the oxidative stress linked to heavy-metal pollution. They also
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preferentially used high-energy lipid stores (triglycerides) in order to
save bothmuscularmass (proteins) and themain fermentablemolecule
(glycogen). These responsesmight be considered as an efficient strategy
in a harsh environment associating permanent hypoxia and high levels
of pollution. In contrast, other measured physiological biomarkers were
not significantly affected by the exposure to polluted sediments, proba-
bly due to a too short time exposure.

Burrowing activity of tubificid worms appeared to be a promising
behavioural biomarker of sediment toxicity. Indeed, our results showed
that urban pollution significantly affected the burrowing activities of L.
hoffmeisteri after a 30-day exposure with an enhanced total number of
galleries associated with increased organic matter and pollutant con-
tents.We also observed that pollutantsmodified the spatial distribution
of galleries: worms concentrated their activities in their feeding zone.
Therefore, the present study confirmed that X-ray micro-tomography
is an adequate/efficient technique for accurate and non-invasive
three-dimensional investigations of biogenic structures formed by
small-size bioturbators, offering new opportunities for further investi-
gations of burrowing activities in the fields of ecology and ecotoxicolo-
gy. Nevertheless, both lethal and sublethal effects (physiological and
behavioural) of urban pollutants on L. hoffmeisteri did not affect their in-
fluences on biogeochemical processes (organicmatter processing and N
cycling) at the water-sediment interface. We suppose that an experi-
mental period of 1 month was probably too short for measuring all po-
tential effects of pollutants on ecosystem functions through changes in
animal activities. Therefore, further experiments need to examine how
the long-term effects of pollutants on physiology and behaviour of
worms modulate biogeochemical processes in stormwater sediments.
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3. CONCLUSION DU CHAPITRE 2 

Les principaux résultats obtenus après 1 mois d’incubation de L. hoffmeisteri à des 

sédiments pollués issus de bassins d’infiltration et contenant un cocktail de contaminants 

urbains sont : 

 Le temps de survie de L. hoffmeisteri diminue lorsqu’il est exposé aux sédiments les 

plus concentrés en métaux lourds, mais ce ver présente tout de même une importante 

résistance à une pollution d’origine anthropique. 

 La physiologie de L. hoffmeisteri est potentiellement impactée par la présence de 

polluants urbains : ces vers tubificidés doivent faire face à un stress oxydant, puisque 

nous avons observé une augmentation de l’activité de la SOD dont le rôle est de 

limiter le stress oxydant (ce qui est ici associé à une diminution du niveau de 

peroxydation lipidique). 

 La mise en place de systèmes de défense antioxydants, comme la SOD, requiert une 

grande quantité d’énergie, presque exclusivement fournie par l’utilisation des 

triglycérides (molécule à haut rendement énergétique) épargnant ainsi les réserves de 

molécules fermentescibles (glycogène) et la masse musculaire (protéines). 

 Le changement observé dans l’’activité de bioturbation chez des vers tubificidés 

exposés aux sédiments des bassins d’infiltration peut être associé à un comportement 

d’évitement de la pollution. 

 Une zone préférentielle de nourrissage (car présentant forte densité de galeries) est 

observée entre 15 et 20 mm de profondeur, ce qui peut s’expliquer par la recherche de 

particules moins contaminées lors de l’ingestion du sédiment. 

  Les modifications physiologiques et comportementales observées chez L. hoffmeisteri 

ne semblent pas avoir d’effet sur le déroulement des processus biogéochimiques au 

sein du sédiment (cycle de l’azote et recyclage de la matière organique), qui restent 

toutefois stimulés par la présence des vers. 
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1. INTRODUCTION 

Le troisième chapitre de ma thèse traitera de l’impact à long terme d’un cocktail de 

polluants urbains sur : 

- (1) des marqueurs physiologiques complémentaires de ceux déjà mis en évidence 

dans le chapitre 2, 

- (2) sur les voies métaboliques productrices d’énergie. 

Ces expérimentations ont à nouveau été réalisées sur l’oligochète Limnodrilus hoffmeisteri, et 

les polluants proviennent de sédiments collectés dans les mêmes bassins d’infiltration que 

ceux présentés dans le chapitre 2. 

 

De nombreuses études se sont penchées sur les effets des polluants organiques et 

inorganiques sur les organismes vivants, cherchant à développer des biomarqueurs de 

pollution complémentaires des analyses physico-chimiques (Vasseur and Cossu-Leguille, 

2003 ; Maestre et al., 2009 ; Boldina-Cosqueric et al, 2010 ; Garric et al., 2010). Or, la grande 

majorité de ces études s’est focalisée sur les effets d’un seul ou d’un faible nombre de 

contaminants, et ce en utilisant des périodes d’exposition relativement courtes. Ces travaux 

sont donc peu représentatifs de la réalité environnementale. En effet, au sein de nombreux 

écosystèmes anthropisés, les organismes sont soumis à de nombreux polluants (métaux, 

lourds, pesticides, HAPs...), dont les effets combinés/synergiques sont souvent difficiles à 

appréhender (Norwood et al., 2003). Plus précisément, les effets des contaminants peuvent 

varier en fonction de leur association avec d’autres polluants (effet cocktail), des conditions 

du milieu (principalement température, biodisponibilité et pH), et enfin le site d’action 

habituel d’un polluant peut changer lorsque celui-ci se retrouve en association au sein d’un 

cocktail de polluants (Gauthier et al., 2014). Enfin, les durées d’exposition peuvent être 

importantes (Van Brummelen, 1996 ; Jorge et al. 2013). 

 

Pour pallier une partie de ce déficit de connaissances, nous avons donc cherché à 

évaluer les effets à long terme (6 mois) d’un cocktail de polluants urbains sur la physiologie 

de Limnodrilus hoffmeisteri, pour ainsi mettre en évidence des biomarqueurs métaboliques 

parfois complètement novateurs. Nous avons vu précédemment (chapitre 1) que les bassins 

d’infiltration étaient le réceptacle de nombreux contaminants urbains lessivés par les eaux de 

ruissellement. Les sédiments constitutifs de ces ouvrages correspondent donc à de très bons 

modèles dans le cadre d’une étude de ce type. 



Dans ce chapitre, articulé autour de deux articles scientifiques en cours de publication, 

nous présenterons dans un premier temps les effets à long terme d’un cocktail de polluants 

urbains sur des paramètres/biomarqueurs physiologiques et biochimiques chez L. hoffmeisteri 

(article 1). Dans un second temps (article 2), nous évaluerons l’impact de ce même cocktail de 

contaminants sur les deux voies de production d’énergie (métabolismes aérobie et anaérobie), 

toujours chez L. hoffmeisteri. 

 
Dans l’article 1, nous avons émis les hypothèses suivantes : 

- (1) la présence de polluants urbains induit un stress oxydant conduisant à l’augmentation du 

taux de peroxydation lipidique (mesuré par la teneur corporelle en TBARS/MDA), proxy du 

stress oxydant sur les membranes biologiques, 

- (2) les réserves énergétiques (glycogène, triglycérides et protéines) sont utilisées pour 

fournir l’énergie nécessaire à la mise en place et au fonctionnement de mécanismes de 

défenses contre le stress oxydant et/ou de réparation des dégâts oxdatifs, 

- (3) l’activité de la SOD (une des principales enzymes antioxydantes) augmente avec la 

présence de polluants, 

- (4) l’activité de la cytochrome c oxydase, enzyme clé du métabolisme aérobie, peut 

diminuer suite à l’exposition aux sédiments pollués. 

Pour répondre à ces 4 questions, nous avons donc réalisé des expériences en laboratoire 

durant lesquelles le ver tubificidé L. hoffmeisteri a été exposé pendant 6 mois à des sédiments 

pollués provenant de différents bassins d’infiltration ou à un sédiment peu pollué issu d’une 

lône du Rhône. Tout au long de cette expérience (prélèvements après 0, 1, 3 et 6 mois 

d’exposition aux sédiments), nous avons mesuré les différents paramètres biochimiques, à 

l’exception de la cytochrome c oxydase dont l’activité n’a été mesurée qu’au terme des 6 

mois d’exposition. 

 
Le second article (§3) a pour objectif de déterminer les effets à long terme d’un cocktail 

de pollution urbaine sur les voies métaboliques productrices d’énergie : le métabolisme 

aérobie et les voies anaérobies. Nous avons donc cherché à vérifier les deux sous-hypothèses 

suivantes : (1) le métabolisme aérobie, et plus particulièrement la chaîne respiratoire 

mitochondriale, peut être impacté par certains polluants ce qui va obligatoirement induire une 

diminution de la production d’ATP, et (2) L. hoffemisteri va chercher à compenser ce déficit 

énergétique (lié à une dépression des voies aérobies) en utilisant partiellement ou totalement 

les voies métaboliques anaérobies. Ainsi, nous devrions observer l’accumulation de certains 



produits terminaux du métabolisme anaérobie (lactate, alanine, succinate et/ou propionate : 

Schöttler and Bennet, 1991 ; Datry et al., 2003) chez les vers incubés dans les sédiments 

pollués, ces 4 voies anaérobies ayant des rendements différents en termes de molécules 

d’ATP produites (Sokolova et al. 2012). Pour valider ces deux sous-hypothèses, nous avons 

réalisé cette expérience en laboratoire, en exposant L. hoffmeisteri à long terme (jusqu’à 6 

mois) à des sédiments pollués provenant des bassins d’infiltration et à un sédiment 

relativement peu pollué issu d’une lône du Rhône. A la fin de cette exposition, plusieurs 

paramètres mitochondriaux, incluant la production d’ATP ont été mesurés (afin de vérifier 

l’existence d’une dépression des voies aérobies). De plus, les principaux produits terminaux 

du métabolisme anaérobie (lactate, alanine, succinate et propionate) ont été mesurés au cours 

de ces 6 mois d’exposition (0, 1, 3 et 6 mois), afin de vérifier l’entrée en fonction des voies 

anaérobies. 
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I. INTRODUCTION 

One of the major landscape modifications associated with urbanization is an important 

increase in impervious surface coverage (Arnold and Gibbons, 1996), altering the infiltration 

of runoff water during rainfall events, therefore reducing the groundwater recharge (Marsalek 

and Chocat, 2002). Consequently, stormwater management structures (mainly infiltration 

basins) were built to restore the water cycle in urban and periurban zones (Ku et al., 1992; 

Niemczynowicz et al., 1999, Hunt et al, 2010). But runoff water also drained numerous 

pollutants (mainly heavy metals, hydrocarbons, individual polycyclic aromatic hydrocarbons 

(PAHs), and more rarely pesticides and pharmaceutical compounds), often associated with 

suspended sediments (Pitt et al., 1999; Grebel et al., 2013). These urban contaminants are 

accumulated in the sediment compartment of infiltration basins and dramatically alter its 

quality (Marsalek and Marsalek, 1997; Datry et al., 2003). The pollutant characteristics of 

stormwater sediments could strongly disturb the biological functioning of water-sediment 

interfaces that constitute key compartments for organic matter processing and nutrient cycling 

(e.g., Covich et al., 2004; Pigneret et al., 2016). 

Despite high pollutant concentrations, stormwater sediments are often colonised by 

invertebrate taxa adapted to life in polluted environments such as tubificid worms or 

chironomid larvae (Datry et al., 2003; Nogaro et al., 2008). Among them, the oligochaete 

Limnodrilus hoffmeisteri and Tubifex tubifex are well known to act as efficient ecosystem 

engineers through their bioturbation activities: they build and ventilate galleries/burrows in 

sediments, stimulating microbial activities, nutrient fluxes and organic matter processing at 

the water–sediment interface (Krantzberg, 1985; Mermillod-Blondin and Lemoine, 2010; 

Nogaro and Steinman, 2014). Nevertheless, the ability of these worms to influence ecological 

processes in sediments can be decreased by the presence of pollutants (Lagauzère et al., 



2009). Indeed, a few recent studies demonstrated that sublethal concentrations of pollutants 

significantly affect the functional role of ecosystem engineers in sediments (Mermillod-

Blondin et al., 2013; Pigneret et al., 2016). 

Environmental monitoring of stormwater infiltration basins is mainly based on the 

measurement of chemicals that are perceived to be relatively easy and inexpensive to analyze. 

These data are useful in predicting potential biological effects, but their major limitation is 

that toxicological parameters are practically always determined for individual substances, 

neglecting potential interactions between different contaminants (mainly metal-PAH mixtures 

in stormwater basins) in the environment (Gautier et al., 2014). In the case of infiltration 

basins in which chemical mixtures are present (including compounds that are difficult and/or 

expensive to analyze), it remains necessary to develop strategies that allow us to assess if the 

functioning of these structures is altered or not. According to Lam and Gray (2003), 

McKenzy et al. (2007) and Marmonier et al. (2013), physiological biomarkers are effective in 

revealing overall toxicity of complex mixtures, and therefore could help to fill this gap. 

 

High levels of pollutants affect the physiology of organisms inhabiting infiltration basins 

(Marmonier et al., 2013). In such a harsh environment, aquatic invertebrates respond by 

setting up defence mechanisms (Pigneret et al., 2016). Therefore, we hypothesized that the 

ability to resist a toxicant may be costly in terms of energy, involving an increase in the use of 

energy reserves (glycogen, triglycerides and/or proteins), to fuel these responses. Moreover, 

some studies have shown that numerous xenobiotics enhance oxidative stress in aquatic 

organisms and lead to the implementation of specific defence mechanisms, mainly an 

increasing activity of antioxidant enzymes (review in Winston, 1991; Livingstone, 2001).  

Thus, the impact of urban pollutants on a selection of physiological traits considered as 

pertinent metabolic biomarkers (the levels of energy body stores: Marmonier et al., 2013) was 

investigated in a model organism incubated in stormwater and stream sediments. In addition, 

we tried to determine whether a mixture of urban pollutants generate oxidative damages 

(through the level of lipid peroxidation, a major biomarker of oxidative injuries: Livingstone, 

2001) and/or induce an antioxidant response (through the measure of the catalytic activities of 

the major antioxidant enzymes: Winston, 1991) in organisms incubated in heavily polluted or 

low-polluted sediments. In the present study, the annelid oligochaete Limnodrilus hoffmeisteri 

was chosen as a biological model. As a burrowing species, this common freshwater worm 

lives in close contact with sediments and pollutants (Ciutat et al., 2006). L. hoffmeisteri can, 



therefore, be used as a pollution indicator with its facility to accumulate contaminants (for 

review, see Klerks and Bartholomew, 1991; Millward et al., 2001; Li et al., 2014). 

 

The purpose of this study was to evaluate some defence and damage biomarkers of urban 

contaminants in the key biotubator L. hoffmeisteri during a long-term incubation in multi-

polluted sediments from stormwater infiltration basins. The experiments were conducted 

during 6 months under laboratory conditions. Tubificid worms were exposed, in microcosms, 

to 3 highly polluted sediments (from three different infiltration basins) or to one slightly 

polluted sediment (from a stream, considered as a control). According to Datry et al. (2003) 

and Pigneret et al. (2016) who did not detect mortality in tubificid worms incubated 25 and 30 

days (respectively) in the same sediments, we did not expect that urban pollution of tested 

sediments would influence the survival of tubificid worms, but rather that contaminants 

would exert a significant influence on their physiology. To this end, we evaluated whether 

urban contaminants generated oxidative stress by essaying a common biomarker of lipid 

peroxidation (through the body level of malondialdehyde/MDA) and the catalytic activities of 

the main antioxidant enzymes (superoxide dismutase/SOD, catalase/CAT and glutathione 

peroxidase/GPx). We also studied if a mixture of urban pollutants impacted the energy both 

energy stores (through the body levels of glycogen, triglycerides and proteins) and/or the 

aerobic metabolism (through the activity of a key mitochondrial enzyme, the cytochrome 

oxidase/COX) in worms exposed 0, 1, 3 or 6 months to 3 polluted sediments (from 3 

infiltration basins) or to one control sediments (from a river). 

 

II. MATERIAL & METHODS 

a. Model organism 

The worm Limnodrilus hoffmeisteri (Annelida, Tubificidae) was selected because it is 

tolerant to pollutants (Lotufo and Fleeger 1996; Millward et al. 2001) and is recognized as a 

key bioturbator in freshwater sediments (Mc Call and Tevesz 1982; Mermillod-Blondin et al. 

2001; Shang et al. 2014). Indeed, this species is a common sediment feeder that creates 

biogenic structures in sediments and egests faecal pellets at the water-sediment interface 

(Matisoff et al. 1999; Shang et al. 2014). Specimens of L. hoffmeisteri (mean individual dry 

mass: 350-400 µg) used in our experiments were bought from a professional breeder 

(GREBIL, Arry, France). Before the experimentation, they were acclimated to sedimentary 

habitats in 100-L plastic tanks containing fine unpolluted sandy silt sediment from the river 



Ain (France) and normoxic water (50L, bubbled with air near the water surface) during 7 

days. 

b. Sediment characteristics 

Four sediments (3 stormwater sediments and 1 stream sediment) were selected to test 

the influence of contrasted pollutant concentrations on the survival and physiology of 

tubificid worms L. hoffmeisteri. The control sediment (called BAL), collected from a blind 

channel of the Rhône river (Balan, France), was characterized by a low concentration of 

polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and heavy metals (Table 1). In comparison, higher 

concentrations of total hydrocarbons (x 23 in comparison with BAL), heavy metals (x 27) and 

PAHs (x 12) characterized the three stormwater sediments (Table 1) collected in three 

infiltration basins (Django-Reinhardt, IUT and Minerve basins) located in industrialized and 

urbanized areas of the “Metropole de Lyon” conurbation (France; see Marmonier et al. (2013) 

for details concerning the infiltration basins). The concentration of PAHs (mainly pyrene) is 

about 4.5 times higher in IUT basin (called IUT) than in both Django-Reinhardt (called DJ) 

and Minerve (called MIN) basins, due to different urban area catchments (Marmonier et al., 

2013). These three sediments were sieved (< 1 mm) and homogenized in the laboratory before 

use in microcosms. Physico-chemical characteristics of basin infiltration sediments were 

described in Pigneret et al. (2016). 

c. Experimental design 

The experimental design was realized as described in Pigneret et al. (2016) with four 

sediments (BAL, MIN, IUT and DJ) and four times of exposure to pollutants: one month 

(M1), three months (M3), six months (M6) and the initial control (M0). At the end of each 

time (1, 3 and 6 months), microcosms were dismantled and L. hoffmeisteri were recovered. 

Control worms (M0) were sampled directly in acclimation tanks. 

The worms were exposed to the polluted sediments in tanks (which contained the 

different sediments BAL, MIN, IUT and DJ) with the same density (the density of 26,000 

worms/m2 corresponded to this found in field). Four tanks have been set up for each sediment 

(5 cm thick-layer sediment overlaid by 5 cm of synthetic water (96 mg.L-1 NaHCO3, 39.4 

mg.L-1 CaSO4 + 2H2O, 60 mgL-1 MgSO4 + 7H2O, 4 mg.L-1 KCl, pH= 7.5: US EPA 1991) 

and, one tank of each condition was dismantled at each time point (M0, M1, M3 and M6). To 

measure physiological biomarkers, tubificid worms were collected at the start of the 

experiment (Control/M0 organisms: for determining their initial physiological state) and after 



1, 3 and 6 months of exposition to polluted sediments. Then, they were placed in filtered 

water from their original tanks during 48h, to avoid measuring the metabolic contents in the 

digestive bolus (sediment) in addition to metabolite contents in the whole animal (Plénet et 

al., 2000; Renault et al., 2002; Pigneret et al. 2016). After this period, worms were separated 

into two groups. Organisms from the first group were freeze-dried and weighed (dry mass) 

prior to body stores, lipid peroxidation and antioxidant enzymes assays. The activity of 

cytochrome c oxidase was only measure after 6 months (M6) of exposure, for each sediment. 

The worms used for this measurement were weighed (fresh mass) before the assay of the 

cytochrome c oxidase (COX) activity.  

d. Physiological indicators 

i. Energy body stores 

Body stores were measured on 9 batches of 6 worms for each time (M0, M1, M3, M6) 

and each sediment (BAL, MIN, IUT and DJ), for each energy body store (glycogen, 

triglycerides and proteins). Extraction and assays of glycogen, triglycerides and proteins were 

processed as described by Hervant et al. (1999)  and Salin et al. (2010). 

ii. Oxidative stress and anti-oxidant defences 

Lipid peroxidation was measured as the amount of malondialdehyde (MDA) determined 

by the thiobarbituric acid reaction (TBARS), as described by Lawniczak et al. (2013). Each 

measure was realized in 9 replicates of 5 worms at M0, M1, M3, and M6 for each sediment 

(BAL, MIN, IUT, and DJ). 

The total superoxide dismutase activity (Cu/ZnSOD andMnSOD) was assayed using a 

SOD assay kit (Sigma-Aldrich, Saint Quentin-Fallavier, France). The activity of catalase 

(CAT) was assayed as described in Aebi (1984), using the decomposition of H2O2. GPx 

activity was determined according to Tappel (1978) by measuring the disappearance of 

NADPH at 340 nm with a reaction medium containing 0.25 mM glutathione (GSH), 0.12 mM 

NADPH, 1 U/mL glutathione reductase, and 10 mM sodium cyanide. 

All assays were performed using a spectrophotometer (Aquamate, Thermoscientific, 

U.S.A.). Enzymes, co-enzymes and substrates were purchased from Boehringer (Mannheim, 

Germay) and Sigma-Aldrich (Saint-Quentin Fallavier, France). 

iii. Cytochrome c oxidase 

The activity of the cytochrome c oxidase (COX) was measured in freshly isolated 

mitochondria from 500-pooled L. hoffmeisteri incubated 6 months in sediments, 4 

independents mitochondrial isolation were done for each sediment (BAL, MIN, IUT and DJ). 



The activity of cytochrome c oxidase was assayed by measuring respiration rate at 15°C, 

using a Clark electrode (Rank Brother Ltd, Cambridge, UK) placed in a closed and stirred 

glass chamber filled with air-saturated respiratory reaction medium (120 mM KCl, 5 mM 

KH2PO4, 1 mM EGTA, 2 mM MgCl2, 0.3% bovine serum albumin (w/v), 10 µM antimycin, 1 

µg/mL oligomycin, 2 µM FCCP and 3 mM HEPES, pH 7.4). Then, 50 µmol.l-1 N,N,N,N’-

tetramethyl-p-phenylenediamine (TMPD) and 5 mmol.l-1 ascorbate were added to start the 

reaction and the maximal respiration rate associated to the cytochrome c oxidase activity were 

recorded (Salin et al., 2012; Roussel et al., 2015). 

 

iv. Isolation of mitochondria 

Pools of 500 worms were homogenized with a Potter-Elvehjem homogenizer in 10 mL 

of ice-cold mitochondrial isolation buffer (600 mM mannitol, 20 mM Tris-maleate, 1 mM 

EDTA, 2 mM EGTA, pH 7.3 at 4°C) supplemented with 2% w/v bovine serum albumin. 

Worm homogenate was diluted 1/2 with 10 mL isolation buffer without bovine serum 

albumin, then centrifuged at 200 g for 3 min (4°C) to remove major debris. The resulting 

supernatant was centrifuged at 9000g (10 min, 4°C) to pellet mitochondria. The pellet was 

suspended in 800 µL of isolation buffer, then 20 mL of isolation buffer was added and the 

suspension centrifuged at 900g (10 min, 4°C). The resulting supernatant was filtered through 

cheesecloth and centrifuged at 9000g (10 min, 4°C). The pellet was suspended and gently 

homogenized in 100 µL of ice-cold isolation buffer. Protein concentration was 

spectrophotometrically measured at 540 nm using the Biuret method with bovine serum 

albumin as a standard.    

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



Table A-1.  
Physical and chemical characteristics of the four sediments  (mean, n=1; *mean ± sd, n=3) 

 
PAHs = polycyclic aromatic hydrocarbons, DM = dry mass. 
 

 BALAN MINERVE IUT DJANGO 

Grain size distribution (%)     
 Sand* 75.2 ± 2.5 77.5 ± 2.7 72.3 ± 2.2 76.5 ± 4.5 
 Silt* 24.2 ± 2.4 22.0 ± 2.6 27.1 ± 2.2 22.9 ± 4.3 

 Clay* 0.6 ± 0.1 0.5 ± 0.1 0.6 ± 0.1 0.6 ± 0.2 
Organic matter composition (% sed. DM)     
 Total Organic Carbon* 7.89 ± 0.57 11.98 ± 0.15 8.12 ± 1.01 12.41 ± 0.09 

 Total Nitrogen* 0.64 ± 0.06 0.72 ± 0.01 0.50 ± 0.04 0.76 ± 0.01 
Pollutant contents     

Total hydrocarbons C10-C40 (mg.kg-1 sed) DM) 178 3348 1067 7743 
Heavy metals (mg.kg-1 sed. DM)     

 Cadmium 0.3 0.8 2.9 2.3 
 Copper 7.82 300 179.6 314.5 

 Lead 15 122 210.6 198.6 
 Zinc 50.6 1397 764.6 2528 
 Σ Heavy metals 73.72  1819.8  1157.7  3043.4  

PAHs (µg kg-1 sed. DM)     
 Acenaphtylene < 10 < 10 < 10 < 10 

 Fluoranthene 102 362 2314 551 
 Benzo (b) fluoranthene 84 368 1214 436 

 Benzo (k) fluoranthene 27 119 540 161 
 Benzo (a) pyrene 49 178 1145 263 

 Benzo (ghi) perylene 57 575 968 562 
 Indeno (1,2,3 cd) pyrene 47 319 981 385 

 Anthracene 13 21 189 23 
 Acenaphthene < 10 < 10 215 < 10 
 Chrysene 72 278 1692 368 

 Dibenzo (a,h) anthracene < 10 < 10 400 < 10 
 Fluorene < 10 < 10 189 < 10 

 Naphtalene < 10 < 10 < 10 < 10 
 Pyrene 83 501 2186 633 

 Phenanthrene 48 232 1789 325 
 2-methyl fluoranthene < 10 < 10 < 10 < 10 

 Benzo (a) anthracene 39 113 1101 192 
 Σ PAHs 621 3066  14923  3899  



e. Statistical analysis  

Results are presented as means ± s.d.  Data were log-transformed to homogenize 

variances when homoscedasticity and normality were not observed. To test the effect of 

sediment type and time exposure to pollutants, two-way analyses of variance (2-way 

ANOVA) were performed to test the effect of every parameter and the interaction between 

them. If significance was detected, Tukey’s HSD tests were performed to determine which 

sediment treatments and times differed. For the cytochrome c oxidase (COX), Kruskal-Wallis 

tests were performed to test the effect of sediment treatments. If significance was observed, 

Dunn tests were performed for pairwise comparisons for detecting which sediment treatments 

differed after 6 months of exposure. All statistical analyses were performed with the software 

R (RTM Development Core Team). Significances for all statistical tests was accepted at 

α<0.05. 

III. RESULTS 

f. Physiological biomarkers 
i. Energy body stores 

The glycogen content of L. hoffmeisteri significantly decreased after 3 months (M3) of 

exposure to the sediments Balan (BAL), Minerve (MIN) and IUT (IUT) (Fig. A-1a: Tukey’s 

HSD tests, p<0.05) and remained stable up to 6 months (M6) (Tukey’s HSD tests, p>0.05). 

For the worms exposed to the sediment Django (DJ), the glycogen concentration significantly 

increased after one month (M1) (Tukey’s HSD test, p= 6.53.10-4) and significantly decreased 

after 6 months (M6) (Tukey’s HSD test, p=0.01) compared to control worms (M0). 

The concentration of triglycerides in L. hoffmeisteri significantly increased with the time 

exposure to sediments and with the type of sediments (Fig. A-1b, 2-way ANOVA, “time” 

effect p< 2.2.10-16; “sediment treatment” effect, p< 2.2.10-16; “time x sediment” interaction, p 

2.03.10-9). The increase in triglycerides body concentration was particularly observed after 1 

month of exposure (M1) for the organisms exposed to DJ sediment (when compared to the 

organisms collected on M0: DJ: +394%) and 3 months of exposure for the sediments BAL 

and MIN (when compared to the organisms collected at M0: BAL: +243%; MIN: +98%; IUT: 

+446%). The concentrations stabilized up to 6 months of exposure for the organisms exposed 

to the sediments BAL, MIN and DJ, except for the worms exposed to the sediment IUT 

whose the triglycerides body content significantly decreased after 6 months of exposure 

(when compared to the organisms collected on M3: IUT: -51%). We noted that the increase in 



triglycerides body content was more important for the worms exposed to the most polluted 

sediment (DJ) than the three others (BAL, MIN and IUT). 

The protein concentration was influenced by both the time exposure to the sediment and 

the type of sediments (Fig. A-1c, 2-way ANOVA, “time” effect p= 1.71.10-13; “sediment 

treatment” effect, p<2.2.10-16; “time x sediment” interaction, p= 1.17.10-6). But we detected a 

decrease in protein concentration for the worms exposed for 1 month (M1) to the sediments 

IUT and DJ (Tukey’s HSD test, p<0.05) and the protein concentrations were stable up to the 

end of the experiment (M6) (Tukey’s HSD test, p<0.05). No significant difference was 

observed for the organisms exposed to the sediments BAL and Min all along the experiment. 

ii. Oxidative stress and antioxidant defences 

The TBARS level in worms significantly increased after 3 months of exposure to 

sediments (Fig. A-1d, 2-way ANOVA, “time” effect p<2.2.10-16) and was stable up to 6 

months (M6) for all sediment types (Tukey’s HSD tests, p>0.05). We also measured a 

significant influence of the sediment treatment on the TBARS level (2-way ANOVA, 

“sediment treatment” effect, p=1.41.10-4). We noted that this sediment effect was probably 

linked to the high concentration of TBARS of the worms exposed to the sediments MIN, IUT 

and DJ at M3 (+249% and +244% of TBARS level on M3 in IUT and DJ sediments 

compared to M0, respectively). The factors “time exposure” and “sediment treatment” were 

not independent (2-way ANOVA, factors interaction, p=1.63.10-5). 

The SOD activity significantly decreased after one month (M1) of exposure to the 

sediments TEM, IUT and DJ (Fig. A-1e, 2-way ANOVA, “time” effect p=6.80.10-11). No 

change was observed for the organisms exposed to the sediment MIN whatever the time of 

exposure (Tukey’s HSD tests, p>0.05). This absence of change might partly explain the effect 

of the sediment treatment because no difference was observed in the decrease of the SOD 

activities between the three sediments TEM, IUT and DJ (Tukey’s HSD tests, p>0.05). The 

factors “time exposure” and “sediment treatment” were not independent (2-way ANOVA, 

factors interaction, p=3.33.10-4). 

The catalase activity significantly decreased with the time exposure to the sediment (Fig. 

A-1f, 2-way ANOVA, “time” effect p<2.2.10-16).  We observed this activity decrease for the 

worms exposed to the sediments TEM and IUT at M3 and stabilized up to the end of the 

experiment (when compared to the M0 organisms for each sediment treatment: Tukey’s HSD 

tests, p<0.05), whereas for the organisms exposed to sediment MIN and DJ, the decrease of 

the catalase activity was observed at M6 and M1 (then stabilized up to M6) (Tukey’s HSD 



tests, p>0.05), respectively. The sediment treatment influenced the catalase activity (2-way 

ANOVA, “sediment treatment” effect, p=9.09.10-8). The factors “time exposure” and 

“sediment treatment” were not independent (2-way ANOVA, factors interaction, p=1.14.10-

6). 

The GPx activity was not presented because we obtained some surprising negative results. 
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Fig. A-1 Concentration of glycogen (a), triglycerides (b), proteins (c), concentration of MDA (d),
superoxide dismutase activity (e) and catalase activity (f) of L. hoffmeisteri after 0, 1, 3 and 6
months exposed to each sediments (compared to M0). Data presented as means ± s.e.m. (n=9).
BAL=Balan sediments, MIN=Minerve sediments, IUT= IUT sediments and DJ=Django
sediments.
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iii. Cytochrome c oxidase 

The cytochrome c oxidase activity was not influenced by the sediment treatment after 6 

months of exposure to each sediment (Fig.  A-2, K-W test, p=0.13).  

 

IV. DISCUSSION  

Our results clearly demonstrated that a long-term exposure to a mixture of urban 

pollutants (sediments from stormwater basins MIN, IUT and DJ) induced an oxidative stress 

after 3 months. The exposure to pollutants induce a lipid peroxidation in the phospholipid 

bilayer of cellular membranes in worms. Thus, the increase in the body level of 

malondialdehyde (MDA) (i.e. the biological parameter demonstrating the existence of this 

peroxidation) could be used as a useful biomarker (of damages) of an urban multi-pollution 

(Pigneret et al., 2016). We also noted that this contaminant-induced oxidative stress was 

associated with the impairment of the main antioxidant enzymes (CAT, GPx and SOD: Di et 

al., 2017). For example, the SOD activity decreased during the time course of the experiment, 

whatever the sediment treatment.  Interestingly, Maria and Bebianno (2011) have also shown 

that an exposure to a mixture of benzo(a)pyrene and coppoer inhibited the activity of the 

superoxide dismutase in Mytilus galloprovincialis. As catalase was also concerned by this 



contaminant-induced inhibitory effect, we can hypothesized that urban pollution could affect 

the activity of the major antioxidant enzymes after different times of exposure depending on 

the type of sediment, as also shown by Arendarczyk et al. (2014) in another bioturbator 

oligochaete, Tubifex tubifex, after a cadmium-spiked sediment exposure. Unfortunately, we 

cannot demonstrate the responsibility of a single pollutant in particular, but we could suppose 

that urban pollutants have co-toxicity effects (Gauthier et al., 2014) leading to the decrease of 

the catalytic activities of both SOD and catalase. To date, these co-toxicity effects are not 

enough studied due to the complexity of potential interactions between pollutants (mainly 

metal-PAH mixtures: Gauthier et al., 2014).  

We previously hypothesized that the ability to cope with urban toxicants can be costly 

in terms of energy, which would imply an increase in body stores (glycogen, triglycerides 

and/or proteins) utilization rates to fuel these responses. Our results shown that this 

assumption may hold true, but data nevertheless showed contrasted results. On the other hand, 

the different sediments (polluted or not) used during this experiment are very rich in organic 

matter, and could ensure this additional potential energy demand without overconsumption of 

body reserves (as L. hoffmeisteri is a sediment feeder). Surprisingly, triglycerides body stores 

progressively increased during the time course of the experiment. This increase was observed 

in worms incubated in both heavily and slightly polluted sediments, but was more pronounced 

for the most polluted ones (IUT and DJ). Fatty acids are catabolized through the ß-oxidation 

pathway which is fully aerobic and includes mitochondrial steps. However, Lauer et al. 

(2012) and Pigneret et al. (article submitted in ESPR, 2018) clearly demonstrated in recent 

studies that urban contaminants (from the same polluted sediments) disrupted both aerobic 

metabolism and mitochondria functioning, forcing L. hoffmeisteri to shift from aerobic to 

anaerobic metabolism. This disruption, combined with a high availability of energy-rich food 

(sediments from stormwater basins), would explain both the lack of use and the subsequent 

accumulation of triglycerides in tubificid worms incubated in polluted sediments. 

Proteins concentration did not change during the time course of this experiment, with 

the exception of the tubificid worms exposed to the most polluted sediment (DJ sediment). 

Proteins stores significantly decreased after 3 months in L. hoffmeisteri incubated in DJ 

sediment, and this could be explained by a significant use of some amino acids (after 

proteolysis) as fermentable compounds, to partly fuel the pollutant-induced anaerobic 

metabolism (Hervant et al. 1996, 1999). Proteins are generally the last store used to fuel 

defence mechanisms during stress, as this body store (i.e. the muscular mass) is essential for 



numerous physiological functions, among them digestion, nutrition and locomotion (Pigneret 

et al., 2016; Ciutat et al, 2005). Therefore, the remarkable resistance to long-term 

multicontamination of this bioturbator worm may be partly explained by its ability to remain 

in prolonged states of protein-sparing. 

Glycogen is well recognized as the most easily (and rapidly) metabolizable energy 

store (Koop et al., 2011). But, surprisingly, the glycogen concentration decreased for worms 

exposed 3 or 6 months, whatever the sediment. Unfortunately, these results cannot 

demonstrate that L. hoffmeisteri preferentially utilized glycogen during a long-term exposure 

to urban pollutants, in order to save proteins (and therefore muscular mass). 

 The activity of cytochrome c oxidase (COX) showed no change during the time course 

of the experiment, for all four used sediments. Nevertheless, we could observed a decreasing 

trend of the COX activity for the most polluted sediments (IUT and DJ), but this result was 

statistically not significant because of the few number of replicates (n=4).  A mixture of urban 

pollutants did not impact this key (mitochondrial) enzyme of the aerobic metabolism, and 

therefore this metabolic parameter appears to be inappropriate as a biomarker of a long-term 

urban pollution. 

V. CONCLUSION 

A long-term exposure to a mixture of pollutants induced an oxidative stress and 

impacted the energy stores of the key bioturbator L. hoffmeisteri. Our study clearly 

demonstrated that some physiological parameters were influenced by the presence of urban 

contaminants and therefore could be used as biomarkers of a long-term urban pollution. 

Pollutants clearly generated oxidative damages, by inhibiting the catalytic activities of some 

key antioxidant enzymes (superoxide dismutase and catalase). Moreover, the body levels of 

energy stores provided useful information on the strategy used to cope with a chemical stress, 

and proteins level constituted a pertinent biomarker of the impact of long-term exposure to 

urban pollutants. Hence, this species can successfully withstand the permanent chemical 

stress associated with life in stormwater sediments and does not suffer muscular loss, 

allowing the maintenance of both a feeding activity (tubificid worms burrow and consume 

sediments at the same time) and an escape behaviour (displayed by worms living in polluted 

sediments). 
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Abstract 

The impact of long-term exposure (6 months) to highly or slightly polluted sediments on the 

energy metabolism of an ecosystem engineer (the oligochaete Limnodrilus hoffmeisteri) was 

investigated in laboratory conditions. We evaluated some mitochondrial parameters 

(respiratory chain activity and ATP production rate) and the accumulation of anaerobic end 

products (lactate, alanine, succinate and propionate). The sediments were collected from 

stormwater infiltration basins and presented high levels of heavy metals and PAHs. These 

compounds had been drained by the runoff water on impervious surfaces of urban areas 

during rainfall events. A decrease in the activity of the mitochondrial electron transport chain 

was observed in worms exposed to the most polluted sediment. Urban contaminants disrupted 

both aerobic metabolism and mitochondrial functioning, forcing organisms to shift from 

aerobic to anaerobic metabolism (which is characteristic of a situation of functional hypoxia). 

Although L. hoffmeisteri is very tolerant to urban pollutants, long-term exposure to high 

concentrations can cause disruption in mitochondrial activity and therefore energy production. 

Finally, this study demonstrated that anaerobic end products could be used as biomarkers to 

evaluate the impact of a mixture of urban pollutants on invertebrates. 
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1. INTRODUCTION 

Numerous studies (mainly on fish and invertebrates) have demonstrated the influence of 

toxic stress on metabolic pathways (De Coen et al. 2001 and references therein; Giacomin et 

al. 2014 and references therein). In oxygen-dependent animals, the oxidative metabolism of 

carbohydrates is the main energy-generating pathways (Hochachka and Somero 2002), but 

pollutants have long been recognized as powerful disrupters of carbohydrate metabolism and, 

more broadly, of cell respiration (Gagnon and Holdway 1998; Grajeda y Ortega et al. 2011; 

Meyer et al. 2013; Giacomin et al. 2014). For example, alterations of glycolysis and/or of 

citric acid cycle functioning have been observed in several fishes living in polluted 

environments (review in Gagnon and Holdway 1998). Mitochondria are essential organelles, 

playing critical roles in numerous key processes (including ATP generation), but recent 

studies indicate that they are also targeted by environmental toxicants (review in Meyer et al. 

2013). Thus, some pollutants, among which polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and 

heavy metals (mainly lead and cadmium), have been shown to preferentially accumulate in 

mitochondria because of the high lipid content of mitochondrial membranes (PAHs) or 

through calcium transporters (heavy metals) (Schaller et al. 2011; Gauthier et al. 2014). In the 

same way, metals (Cd, Cu, Zn, and Fe) affect the activity of iron-dependent mitochondrial 

enzymes (mainly succinate dehydrogenase and NADH-dehydrogenase) (Jorge et al. 2014). 

The reduction or induction of these catalytic activities alters both energy metabolism and cell 

respiration, thereby significantly decreasing ATP production rate (review in Grajeda y Ortega 

et al. 2011) with potential effects on survival, growth, activity, and/or reproduction. In 

addition, Lauer et al. (2012) reported a decrease in both the activity of key enzymes involved 

in both the energy metabolism and in the mitochondrial membrane potential in the estuarine 

crab Neohelice granulata exposed to a sublethal concentration of copper, which could lead to 

a reduced mitochondrial ATP production. Unfortunately, little attention has been paid to the 

impact of pollutants on ATP generation. 

In urban areas, the high impervious surface coverage disturbs the infiltration of runoff 

water during rainfall events (Ku et al. 1992; Niemczynowicz 1999). Consequently, 

stormwater management structures - mainly infiltration basins - were built to collect runoff 

water and recharge groundwaters (Marsalek and Marsalek 1997; Marsalek and Chocat 2002). 

These structures are of great ecological importance because they permit to restore the water 

cycle in urban zones. But runoff water also drains numerous pollutants (mainly hydrocarbons 

and heavy metals). These contaminants are accumulated in the sediment compartment of 

infiltration/stormwater basins, altering its quality and impacting organisms living in this harsh 



biotope (Pigneret et al. 2016). In particular, changes in physiology and burrowing activities 

impair the ability of ecosystem engineers - mainly tubificid/bioturbator worms - to influence 

sediment biogeochemistry, and therefore affect the functioning of ecosystems receiving 

stormwater from urban areas (Mermillod-Blondin et al. 2013; Pigneret et al. 2016). Among 

these organisms, the oligochaete Limnodrilus hoffmeisteri is usually exposed to urban 

pollutants in infiltration basin sediments and is considered as a key bioturbator (Datry et al. 

2003; Pigneret et al. 2016 and references therein). This aquatic worm is thought to have an 

excellent potential for the evaluation of pollutant toxicity (Grajeda y Ortega et al. 2011, and 

references therein). According to Datry et al. (2003b) and Pigneret et al. (2016) who did not 

detect mortality in tubificid worms incubated in stormwater sediments, we did not expect that 

urban pollution would influence the survival of tubificid worms, but rather that it would 

significantly impact their physiology. 

In the present study, we studied the effect of a mixture of pollutants (mainly heavy metals 

and PAHs) on the energy metabolism of L. hoffmeisteri. We predicted that a long-term 

exposure to urban toxicants would disrupt both aerobic metabolism and mitochondrial 

functioning, resulting in a partial or a total transition to anaerobic metabolism. This 

hypothesis was tested by assessing the possible changes induced by polluted sediments on the 

level of the main anaerobic end products (lactate, alanine, succinate and propionate: Schöttler 

and Bennet 1991; Datry et al. 2003), mitochondrial respiration, ATP production rate, and 

mitochondrial oxidative phosphorylation efficiency in L. hoffmeisteri. The experiments were 

conducted during 6 months under laboratory conditions, in microcosms. Tubificid worms 

were exposed to 3 polluted sediments (from 3 infiltration basins) and one slightly polluted 

sediment (from a stream) considered as a control. 

2. MATERIAL & METHODS 

1. Model organism 

The worm Limnodrilus hoffmeisteri (Annelidae, Tubificidae) (Claparède, 1862) was 

selected because it is tolerant to pollutants (Lotufo and Fleeger 1996; Millward et al. 2001; 

Pigneret et al. 2016) and is recognized as a key bioturbator in freshwater sediments. This 

species is a common sediment feeder that creates biogenic structures in sediments and egests 

faecal pellets at the water-sediment interface (McCall and Tevesz 1982; Mermillod-Blondin 

et al. 2001; Ciutat et al. 2006; Shang et al. 2014). This behaviour influences ecosystem 

functioning (Mermillod-Blondin and Rosenberg 2006; Mermillod-Blondin and Lemoine 

2010). Because of these characteristics, this tubificid worm was recognized as a pertinent 



model organism (Pigneret et al. 2016). Specimens of L. hoffmeisteri (mean individual dry 

mass: 350-400 µg) used in our experiments were bought from a professional breeder 

(GREBIL, Arry, France). Before the experimentation, they were acclimated to sedimentary 

habitat in 100-L plastic tanks (“acclimation tanks”) containing fine slightly polluted sediment 

(25L) from the Ain river (Ain, France) and normoxic water (50L, bubbled with air near the 

water surface) during 15 days (see Pigneret et al. 2016 for details concerning the acclimation 

sediment). 

2. Sediment characteristics 

We selected four sediments (3 stormwater sediments and 1 stream sediment) to test the 

influence of contrasted pollutant concentrations on the survival and physiology of tubificid 

worms. The 3 polluted sediments were collected in three infiltration basins (Django-

Reinhardt, IUT and Minerve basins) located in industrialized and urbanized areas of the 

“Metropole de Lyon” conurbation (France; see Marmonier et al. 2013 for details concerning 

these basins). The control sediment (called BAL) was collected from a blind channel of the 

Rhône River (Balan, France), All four sediments were sieved (maximum diameter: 1 mm) and 

homogenized in the laboratory, then their particle sizes distributions were determined using a 

laser diffraction granulometer (Mastersizer 2000, Malvern Instrument, UK) according to 

Gette-Bouvarot et al. (2014). Total organic carbon and nitrogen concentrations were 

quantified by high-temperature combustion of pre-acidified dry samples and subsequent 

measurement of CO2 and N2 by thermal conductometry using an element analyzer (FlashEA, 

Thermo Electron Corporation). These analyses showed that granulometry, total inorganic 

carbon and nitrogen were similar between all the sediments. Metals (Cu, Zn, Cd and Pb) in 

sediments were extracted using a microwave-assisted digestion with HNO3 and HCl and 

analyzed by ICP-AES (Thermo Electron Maxim) (Pigneret et al. 2016). PAHs in sediments 

were analyzed using high-performance-liquid-chromatography (HPLC) with fluorescence 

detector (AGILENT 1100) following cold extraction with CCl4 (Pigneret et al. 2016). These 

analyses showed that the concentration of PAHs (mainly pyrene) is about 4.5 times higher in 

IUT basin (called IUT) than in both Django-Reinhardt (called DJ) and Minerve (called MIN) 

basins, due to different urban area catchments (Marmonier et al. 2013). The control sediment 

(BAL) was characterized by a low concentration of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) 

and heavy metals (Table 1). In comparison, higher concentrations of total hydrocarbons (BAL 

concentrations x 23), heavy metals (x 27) and PAHs (x 12) characterized the three stormwater 

sediments (see Table 1). 



3. Experimental design 

The experimental design was realized as described in Pigneret et al. (2016), with the 4 

sediments (BAL, MIN, IUT and DJ) and 4 times of exposure to pollutants: one month (M1), 3 

months (M3), 6 months (M6), and the initial control (M0). For metabolic and mitochondrial 

analyses, worms were exposed to the polluted (MIN, IUT or DJ) or slightly polluted (BAL) 

sediments in 80-L glass tanks (“incubation tanks”), with the density of 26,000 worms/m2. 

Three incubation tanks were set up for each sediment. Each incubation tank was filled with a 

5 cm-thick layer of sediment overlaid by 5 cm of synthetic water (96 mg.L-1 NaHCO3, 39.4 

mg.L-1 CaSO4 + 2H2O, 60 mgL-1 MgSO4 + 7H2O, 4 mg.L-1 KCl, pH= 7.5: US EPA 1991) 

bubbled with air near the water surface. One incubation tank of each sediment was dismantled 

at each time point (M1, M3 and M6). To measure physiological indicators, tubificid worms 

were collected in the incubation tanks after 1, 3 or 6 months of exposition to polluted or low 

polluted sediments. Control (M0) organisms were sampled at the start of the experiment, 

directly in the acclimation tanks, in order to determine their initial physiological state. Then, 

the worms were placed in filtered water from their original tanks during 24h, to avoid 

measuring the metabolic contents in their digestive bolus (sediment) in addition to the 

metabolite content of the whole animal (Plénet et al. 2000; Renault et al. 2002; Pigneret et al. 

2016). After this period, the worms were separated into two groups. Those of the first group 

were freeze-dried (Christ lyophilizator, ALPHA 1-4LD) and weighed (dry mass) prior to 

anaerobic end-products assays. Those of the second groups were directly used for the 

measurement of mitochondrial parameters. 
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4. Anaerobic end product assays 

To measure alanine, succinate, propionate and lactate contents, pools of 6 freeze-dried 

worms were homogenised in 1 mL of ice-cold perchloric acid (0.33N) using an ultraturrax 

(Janke & Kunkel, IKA-WERK), as described by Hervant et al. (1995, 1997). All assays were 

performed using a spectrophotometer (Thermo Electron Corporation, AQUAMATE) at 25°C, 

using standard enzymatic methods as described by Bergmeyer (1985) and Hervant et al. 

(1995, 1997). Enzymes, coenzymes and substrates used for enzymatic assays were purchased 

from Sigma-Aldrich (St Louis, USA). 

5. Mitochondrial parameters 

i. Mitochondrial isolation 

We collected (from the incubation tanks) 4 replicates of 500-pooled worms after 6 

months of exposure to sediments (M6), for each sediment (BAL, MIN, IUT and DJ). Pools of 

500 worms were homogenized with a Potter-Elvehjem homogenizer in 10 mL of ice-cold 

mitochondrial isolation buffer (600 mM mannitol, 20 mM Tris-maleate, 1 mM EDTA, 2 mM 

EGTA, pH 7.3 at 4°C) supplemented with 2% w/v bovine serum albumin. Worm homogenate 

was diluted 1/2 with 10 mL isolation buffer without bovine serum albumin, then centrifuged 

at 200 g for 3 min (4°C) to remove major debris. The resulting supernatant was centrifuged at 

9000g (10 min, 4°C) to pellet mitochondria. The pellet was suspended in 800 µL of isolation 

buffer, then 20 mL of isolation buffer was added and the suspension centrifuged at 900g (10 

min, 4°C). The resulting supernatant was filtered through cheesecloth and centrifuged at 

9000g (10 min, 4°C). The pellet was suspended and gently homogenized in 100 µL of ice-

cold isolation buffer. Protein concentration was spectrophotometrically measured at 540 nm 

using the Biuret method with bovine serum albumin as a standard.    

ii. Mitochondrial respiration and ATP production rate 

Oxygen consumption was measured at 20°C in respiratory buffer containing 

Mitochondrial oxygen consumption was measured using a Clark electrode (Rank Brother Ltd, 

Cambridge, UK) placed in a closed and stirred glass chamber (volume 530 µL). Whole worm 

mitochondria (0.5 mg/mL) were incubated in a respiratory buffer containing 120 mM KCl, 5 

mM KH2PO4, 1 mM EGTA, 2 mM MgCl2, 0.3% bovine serum albumin (w/v) and 3 mM 

Hepes, pH 7.4.  Pyruvate-malate (5 mmol.L-1 pyruvate plus 2.5 mmol.L-1 malate) and 

succinate (5 mmol.L-1) were used as respiratory substrates. The active state of respiration 

(mitochondrial state 3ADP) was determined after the addition of ADP ( 500 µmol.L-1). The 



uncoupled maximal respiration rate (state 3FCCP) was initiated by the addition of 2 mM 

carbonyl cyanide p-trifluoromethoxyphenylhydrazone (FCCP) in the presence of oligomycin 

(2 µg/mL). 

Mitochondrial oxidative phosphorylation efficiency was determined by measuring ATP 

synthesis concurrently to oxygen consumption in a respirometry buffer supplemented with 20 

mM glucose and 1.5 U/mL hexokinase as previously described for invertebrate mitochondria 

(Colinet et al., 2017). Briefly, a mixture of pyruvate/malate/succinate (5/2.5/5 mM) was used 

to initiate the oxygen consumption, then ADP (500 µM) was added to start state 3 respiration. 

Mitochondrial ATP synthesis was followed by assaying the glucose-6-phosphate 

accumulation in mitochondrial suspensions. After recording state 3 respiration rate, four 100 

µL samples of mitochondrial suspension were withdrawn from the respiratory chamber at 2 

min intervals and immediately quenched in 100 µL of perchloric acid solution containing 

10% HClO4 and 25 mM EDTA). After centrifugation of the denaturatd protein and 

neutralization of resulting supernatants, the glucose-6-phosphate content of the samples was 

measured by spectrophotometry at 340 nm. The slope of the linear accumulation of glucose-

6-phosphate over the sampling time interval (6 min) was used to calculate the rate of 

mitochondrial ATP synthesis as previously described (Colinet et al., 2017). 

6. Statistical analysis  

Results of the end-product concentrations are presented as means ± S.E and results of 

mitochondrial parameters are presented as boxplots (no outlier was detected). Anaerobic end-

product data were log-transformed to homogenize variances when homoscedasticity and 

normality were not observed. To test the effect of sediment treatment (the type of mixture of 

pollutants is different between the sediments) and time exposure to pollutants on the 

anaerobic end-product concentrations, two-way analyses of variance (2-way ANOVA) were 

performed to test the effect of each explanatory variables (sediment treatment; time of 

exposure) and the interaction between them (sediment treatment*time of exposure). If 

significance was detected, Tukey’s HSD tests were performed to determine which sediment 

treatments and times differed between each anaerobic end-product concentrations. In view of 

the small number of replicates (n=4) during the mitochondrial experiments, Kruskal-Wallis 

tests (K-W) were performed to test the effect of the sediment treatments on mitochondrial 

parameters. If significance was detected, Wilcoxon tests were performed for pairwise 

comparisons to determine which sediment treatments differed after 6 months of exposure. All 



statistical analyses were performed with the software R (RTM Development Core Team). 

Significance for all statistical tests was accepted at α<0.05. 

3. RESULTS 

There was a negligible mortality (<5%) of worms during the 6-months period of 

experiment in the pollutant-exposed groups (MIN, IUT and DJ) and in the control group 

(BAL). Therefore, all effects reported in the present study were considered to be sublethal.  

1. Mitochondrial parameters 

i. Oxygen consumption 

Figures B-1  present the different respiratory parameters of mitochondria isolated from 

each batch of 500 worms and exposed to the four sediments (BAL, MIN, IUT and DJ). The 

phosphorylating respiration (State 3ADP) (Fig B-1a) was significantly influenced by the 

sediment treatment (K-W test, p= 3.96.10-2). The value measured in worms exposed to the DJ 

sediment was significantly lower (-55%) than that of worms exposed to the BAL sediment 

(Wilcoxon test, BAL-DJ: p= 2.85.10-2). 

The rate of FCCP-induced maximal oxygen consumption (Fig B-1b) in presence of 

FCCP (state 3FCCP) was influenced by the sediment treatment (K-W test, p= 2.57.10-2). The 

value measured in worms exposed to DJ sediments was significantly lower than that of 

worms exposed to the BAL sediment (-68%) (Wilcoxon test, BAL-DJ: p= 4.20.10-2). 

ii. ATP synthesis rate 

The ATP synthesis rate (JATP) was not influenced by the sediment treatment (K-W test, 

p= 5.08.10-2) (Fig B-2a), but we can notice a trend to decrease in the ATP production rate as 

the p-value (5.08.10-2) is close to 0.05. We also noticed a trend to decrease in worms exposed 

to the DJ sediment (-54%) compared to worms exposed to the MIN sediment despite the 

statistical non-significance (Wilcoxon test, p= 5.71.10-2). The sediment treatment did not 

influence the ATP/O ratio (KW test, p= 0.54) (Fig 2b). By combinating the present ATP 

synthesis rate values (JATP) and the corresponding state 3ADP oxygen consumption (state 3ADP 

in Fig. B-1a and B-2a), we can calculate the efficiency (ATP/O ratio) of mitochondrial 

oxidative phosphorylation activity. This coupling ATP/O value is of interest as it describes 

how much oxygen, and so how much nutrients, are needed to produce ATP, the cellular 

useable energy molecule that organisms ultimately allocate to their performances and 

survival. The sediment treatment did not influence the ATP/O ratio (KW test, p= 0.54) (Fig 

B-2b). 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  
Fig B-2. ATP synthesis rate (JATP) (a) and ATP/O ratio (b) of Limnodrilus hoffmeisteri 
after a 6-months exposure to each sediment. BAL= Balan sediment, MIN= Minerve 
sediment, IUT= IUT sediment, and DJ= Django sediment (n= 4; pool of 500 worms per 
n).  

Fig B-1. Mitochondrial respiration (State 3ADP) (a) and the decoupling maximum 
activity of the Electron Transport Chain (State 3FCCP (b) of Limnodrilus hoffmeisteri
after a 6-months exposure to each sediment. BAL= Balan sediment, MIN= Minerve 
sediment, IUT= IUT sediment, and DJ= Django sediment (n= 4; pool of 500 worms
per n).  



Table B-1 
Physical and chemical characteristics of the four sediments  (mean, n=1; *mean ± sd, n=3) 

 
PAHs = polycyclic aromatic hydrocarbons. DM = dry mass.

 

 BALAN MINERVE IUT DJANGO 

Grain size distribution (%)     
 Sand* 75.2 ± 2.5 77.5 ± 2.7 72.3 ± 2.2 76.5 ± 4.5 
 Silt* 24.2 ± 2.4 22.0 ± 2.6 27.1 ± 2.2 22.9 ± 4.3 

 Clay* 0.6 ± 0.1 0.5 ± 0.1 0.6 ± 0.1 0.6 ± 0.2 
Organic matter composition (% sed. DM)     
 Total Organic Carbon* 7.89 ± 0.57 11.98 ± 0.15 8.12 ± 1.01 12.41 ± 0.09 

 Total Nitrogen* 0.64 ± 0.06 0.72 ± 0.01 0.50 ± 0.04 0.76 ± 0.01 
Pollutant contents     

Total hydrocarbons C10-C40 (mg.kg-1 sed) DM) 178 3348 1067 7743 
Heavy metals (mg.kg-1 sed. DM)     

 Cadmium 0.3 0.8 2.9 2.3 
 Copper 7.82 300 179.6 314.5 

 Lead 15 122 210.6 198.6 
 Zinc 50.6 1397 764.6 2528 
 Σ Heavy metals 73.72  1819.8  1157.7  3043.4  

PAHs (µg kg-1 sed. DM)     
 Acenaphtylene < 10 < 10 < 10 < 10 

 Fluoranthene 102 362 2314 551 
 Benzo (b) fluoranthene 84 368 1214 436 

 Benzo (k) fluoranthene 27 119 540 161 
 Benzo (a) pyrene 49 178 1145 263 

 Benzo (ghi) perylene 57 575 968 562 
 Indeno (1,2,3 cd) pyrene 47 319 981 385 

 Anthracene 13 21 189 23 
 Acenaphthene < 10 < 10 215 < 10 
 Chrysene 72 278 1692 368 

 Dibenzo (a,h) anthracene < 10 < 10 400 < 10 
 Fluorene < 10 < 10 189 < 10 

 Naphtalene < 10 < 10 < 10 < 10 
 Pyrene 83 501 2186 633 

 Phenanthrene 48 232 1789 325 
 2-methyl fluoranthene < 10 < 10 < 10 < 10 

 Benzo (a) anthracene 39 113 1101 192 
 Σ PAHs 621 3066  14923  3899  



2. Anaerobic end-products 

The succinate body level of worms was also significantly influenced by both the time 

exposure and sediment treatments (Fig 3a, 2-way ANOVA, “time” effect p= 1.23.10-7; 

“sediment treatment” effect, p= 8.47.10-3; “time x sediment” interaction, p= 3.83.10-2). The 

succinate concentration significantly increased after a 6-months exposure to polluted 

sediments (MIN, IUT and DJ) in L. hoffmeisteri. 

The propionate body level of worms was significantly influenced by both the time 

exposure to the sediment and sediment treatments (Fig 3b, 2-way ANOVA, “time” effect p= 

2.13.10-9; “sediment treatment” effect, p= 1.41.10-3; “time x sediment” interaction, p= 

2.04.10-2). The propionate concentration significantly increased after a 6-months exposure to 

polluted sediments (MIN, IUT and DJ) in L. hoffmeisteri. 

The lactate body level of worms was not influenced by the time exposure to the 

sediment and sediment treatments (Fig 4a, 2-way ANOVA, “time” effect p= 6.01.10-1; 

“sediment treatment” effect, p= 8.22.10-1; “time x sediment” interaction, p= 5.30.10-1). 

The alanine body level of worms was not influenced by the time exposure to the 

sediment and sediment treatments (Fig 4b, 2-way ANOVA, “time” effect p= 1.42.10-1; 

“sediment treatment” effect, p= 8.06.10-1; “time x sediment” interaction, p= 6.62.10-1). 

 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 

 
 
 

 
 
 
 

Figure B-3. Body concentrations of alanine (a) and lactate (b) in Limnodrilus hoffmeisteri after 0, 1, 3
and 6 months of exposure to each sediment. Data presented as means ± s.e.m. (n= 9). BAL= Balan 
sediment, MIN= Minerve sediment, IUT= IUT sediment, and DJ= Django sediment. 



 
 

4. DISCUSSION 

In this study, we measured the effect of urban pollutants on the energy metabolism of an 

ecosystem engineer, the bioturbator oligochaete Limnodrilus hoffmeisteri. We hypothesized 

that a long-term exposure to a mixture of toxicants would disrupt both aerobic metabolism 

and mitochondrial functioning, resulting in a transition to anaerobic metabolism. This double 

hypothesis was tested by assessing the possible changes induced by pollutants on the level of 

the main anaerobic end products, mitochondrial respiration, ATP production rate, and 

mitochondrial oxidative phosphorylation efficiency in L. hoffmeisteri. To this end, worms 

were exposed for 6 months, under laboratory conditions, to 3 polluted sediments and one 

slightly polluted sediment. 

Impact of urban pollutants on mitochondrial functioning  

A decrease in the whole mitochondrial oxidative phosphorylation activity was observed 

after 6 months in worms exposed to the most polluted sediments (stormwater basins IUT and 

DJ), resulting in a large decrease in oxygen consumption. The maximal activity of the 

electron transport chain, measured in the presence of FCCP (an uncoupling agent), was also 

negatively altered in worms exposed to the most polluted sediments (IUT and DJ). These 

results suggest that the mixture of contaminants found in those contaminated sediments 

altered the functioning of electron transport chain. 

Figure B-4. Body concentrations of succinate (a) and propionate (b) in Limnodrilus hoffmeisteri after 0,
1, 3 and 6 months of exposure to each sediment. Data presented as means ± s.e.m. (n= 9).  BAL= Balan
sediment, MIN= Minerve sediment, IUT= IUT sediment, and DJ= Django sediment. 



Other studies have also shown that metals and PAHs (mainly cadmium and benzo-(a)-

pyrene) accumulate in and negatively affect mitochondrial functioning (Wang et al. 2004; 

Cannino et al. 2009; Kurochkin et al. 2011; Grajeda y Ortega et al. 2011; Meyer et al. 2013; Ji 

et al. 2016). Cadmium and PAHs are characterized by their lipophilic properties and therefore 

could accumulate in the mitochondrial compartment and/or in the mitochondria inner 

membrane (review in Meyer et al. 2013), potentially inducing a dysfunction in the respiratory 

chain. This property may partly explain the mitochondrial disturbance observed in the worms 

exposed to the most polluted sediments. Moreover, Li et al. (2003) stated that mitochondria 

are targeted by PAHs, as these compounds are very hydrophobic and are therefore attracted 

by lipid-rich membranes like those found in the mitochondria. One may suggest that 

lipophilic pollutants such as PAHs can interact with mitochondrial membranes and thus 

modify their functioning. Such structural modifications could create homeostasis disturbances 

related to fluidity changes in the mitochondrial membranes.  

Some authors have demonstrated that a few urban pollutants affected the activity of the 

key enzymes involved in the aerobic metabolism (specific to glycolysis and Krebs cycle) 

(review in Meyer et al. 2013; Giacomin et al. 2014). Thus, Lauer et al. (2012) showed that an 

exposure to copper reduced hexokinase, pyruvate kinase, citrate synthase, and 

phosphofructokinase activities in the gills of N. granulata. Cadmium is also known to reduce 

the succinate dehydrogenase (a key enzyme of the Krebs cycle that links the mitochondrial 

respiratory chain to the citric acid cycle) activity in L. hoffmeisteri (Grajeda y Ortega et al. 

2011). As a result, the inhibitory properties shown by urban contaminants on numerous key 

enzymes of aerobic metabolism could partly explain the depression of aerobic metabolism 

observed in the present study in the tubificid worm L. hoffmeisteri. 

Transition to anaerobic metabolism induced by urban pollutants 

Lauer et al. (2012) hypothesized that exposure of the euryhaline crab N. granulata to 

copper could lead to a physiological hypoxia and to a deficit in energy production. In the 

present study, a significant increase in the body concentrations of some anaerobic end-

products (succinate and propionate) was observed after 3 months in worms exposed to 

polluted sediments, confirming the hypothesis of a malfunctioning of the aerobic metabolism, 

resulting in a transition to anaerobic metabolism. All these metabolic changes were induced 

by urban pollutants and were not observed in control worms. These findings demonstrate that 

exposure of the key bioturbator L. hoffmeisteri to urban contaminants leads to its increased 



reliance upon anaerobic energy production, thus maintaining for it a sufficient ATP 

production. 

Surprisingly, the body concentrations of lactate and alanine remained stable in 

individuals of L. hoffmeisteri incubated in polluted sediments, while these anaerobic end 

products were detected (in association with succinate and propionate) in the bioturbator 

oligochaete Tubifex tubifex after exposure to the polluted sediments from the same 

stormwater basins (Datry et al. 2003). Moreover, increased lactate dehydrogenase (LDH) 

activity or lactate accumulation following exposure to pollutants have been reported in a few 

aquatic invertebrates (Carvalho and Fernandes 2008; Lauer et al. 2012; Giacomin et al. 2014). 

The anaerobic pathway leading to lactate as an end product was clearly not used by L. 

hoffmeisteri. 

Glycolysis yields two molecules of ATP. As the first stage of carbohydrate 

metabolism, it also generates 2 molecules of pyruvate, which under aerobic conditions are 

oxidized to acetyl-CoA and enter the Krebs cycle. When oxygen is not available, pyruvate is 

generally reduced to lactate through LDH (and/or to alanine through alanine dehydrogenase), 

thus recycling NAD+ that can again be used by glycolysis (Nelson and Cox 2017). But some 

organisms optimize energy production by synthesizing other end-products leading to 

significant increases in ATP generation during physiological or environmental hypoxia. More 

precisely, lactate (or alanine) production results in the formation of 2 ATP/mole of glucose 

catabolized, but the production of succinate or propionate offers additional sites (1 or 2, 

respectively) for ATP production (Barret 1991; Schöttler and Bennet 1991). The present study 

clearly demonstrates that L. hoffmeisteri preferentially uses the most efficient (anaerobic) 

energy pathways to compensate for the mitochondrial dysfunction induced by urban 

pollutants, leading to a more than doubled ATP production. 

Anaerobic energy production is always less efficient than its aerobic counterpart 

(Schöttler and Bennet 1991). Therefore, the shift from aerobic to anaerobic metabolism 

appeared to be clearly disadvantageous for worms submitted to polluted sediments. But this 

transition also limits the production of Reactive Oxygen Species (ROS, free radicals) in cells, 

and therefore could represent an efficient response for worms to counteract the increased 

oxidative stress induced by exposure to urban pollutants (Pigneret et al. 2016). Thus, we 

could hypothesize that the reduced energy requirements for fighting the oxidative stress might 

partially compensate for the decreased energy production in worms incubated in polluted 

sediments. 



5. CONCLUSION 

The present study demonstrates that urban polluted sediments displayed a variety of 

negative effects on both mitochondrial functioning and energy metabolism in the key 

bioturbator L. hoffmeisteri. But this worm was able to limit the pollution-induced 

physiological hypoxia by switching to anaerobic metabolism, in order to compensate for this 

reduction of energy supply. Though an increase in the concentrations of all main anaerobic 

end products was predicted, only succinate and propionate were detected after exposure to 

stormwater basin sediments, indicating that this worm responded to contamination with an 

efficient anaerobic metabolism. All these findings indicate that L. hoffmeisteri displays 

several adaptations for surviving a long-term pollution and high contaminant concentrations 

in heavily anthropized environments. In addition, data reported in the present study 

demonstrate that even though L. hoffmeisteri is very tolerant to urban pollutants, long-term 

exposures to high concentrations of urban pollutants can cause disruption in aerobic 

metabolism and therefore energy production. Lauer et al. (2014) showed similar results with 

the crab N. granulata exposed to an excessive concentration of copper. 

Finally, this study clearly demonstrates that anaerobic end products could be used as 

biomarkers to evaluate the impact of a mixture of urban pollutants on invertebrates. The 

proposed set of biomarkers would be clearly useful to characterize both the level and duration 

of contamination. Further investigations are needed to elucidate the full potential of these 

compounds as warning signals of toxic stress. 
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4.  CONCLUSION DU CHAPITRE 3 

 
Suite à l’exposition à long terme de l’oligochète L. hoffmeisteri (biotubateur clé) à des 

sédiments de bassins d’infiltration contenant un cocktail de polluants urbains, nous avons 

obtenu les principaux résultats suivants : 

 

1 - Stress oxydant induit par les polluants : 

 

 L’exposition aux sédiments des bassins d’infiltration provoque une augmentation 

significative de la teneur MDA/TBARS (marqueur des dégâts oxydatifs) et donc de la 

peroxydation lipidique chez L. hoffmeisteri, ce qui valide parfaitement l’hypothèse de 

l’induction d’un fort stress oxydant par les contaminants urbains. 

 A la différence de ce qui est observé durant l’expérience de court terme (cf. Chapitre 

II), l’augmentation de ce stress oxydant n’est limitée par l’action de l’enzyme 

antioxydante SOD, dont l’activité catalytique pourrait être inhibée par la co-toxicité 

des polluants au sein du cocktail.  

 Pour fournir l’énergie nécessaire aux mécanismes de défense contre les polluants, les 

vers utilisent préférentiellement le glycogène et parfois les protéines (chez ceux 

exposés aux sédiments les plus contaminés).  

 

2 – Impact sur les voies aérobies et déclenchement du métabolisme anaérobie 

 

 Les mitochondries isolées semblent impactées par les polluants urbains, puisque nous 

avons pu observer une diminution de l’activité globale de la chaîne respiratoire suite à 

une exposition de 6 mois à des sédiments issus de bassins d’infiltration. 

 L’activité de la cytochrome c oxydase (enzyme clé du complexe IV de la chaîne de 

transport d’électrons) n’est pas modifiée par la présence des polluants urbains. 

 Cet impact sur l’activité mitochondriale engendre potentiellement une tendance à la 

diminution de la production d’énergie (ATP) par les voies aérobies qui serait dans ce 

cas lié à une inhibition de l’activité de certains complexes de la chaîne de transport 



d’électrons ou à une action en amont de ce système (au niveau des transporteurs de 

substrats et/ou des enzymes du cycle de Krebs). 

 Pour compenser ce déficit énergétique, L. hoffmeisteri utilise les voies métaboliques 

anaérobies présentant le meilleur rendement énergétique (celles ayant le succinate et le 

propionate comme produits terminaux et permettant théoriquement la production de 4 

ATP et 6 ATP pour une molécule de glucose fermentée, respectivement). Les 

concentrations de ces deux produits terminaux augmentent à partir de 3 mois 

d’exposition aux sédiments pollués. 

 L’accumulation de triglycérides (réserve énergétique corporelle majeure) observée de 

façon inattendue au cours de l’expérience peut s’expliquer par cette dépression du 

métabolisme aérobie : la ß-oxydation (transformation des lipides en pyruvate) n’est 

possible que si les voies oxydatives fonctionnent correctement. 

 Les produits terminaux du métabolisme anaérobie observés chez L. hoffmeisteri 

(succinate et propionate) peuvent être considérés comme de bons biomarqueurs 

d’exposition à un stress chimique, de par leur réponse marquée et leur facilitée de 

dosage. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 
 
 



 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



 
 
 
 

Chapitre IV 
 

Discussion-Conclusion  
&  

Perspectives 
 
 
 



1. Discussion – conclusion 

L’intensification de l’urbanisation entraîne une augmentation des surfaces imperméables 

(routes, parkings, trottoirs, bâtiments...) sur lesquelles s’accumule une multitude de polluants 

issus des activités anthropiques (métaux lourds, hydrocarbures...) (Grebel et al., 2013). Mais 

cette imperméabilisation limite fortement l’infiltration de l’eau de pluie dans les sols, ce qui 

perturbe le cycle de l’eau en empêchant le retour vers les aquifères souterrains 

(Niemczynowicz, 1999). C’est pourquoi les collectivités ont mis en place des structures de 

collecte et d’infiltration des eaux de ruissellement, qui sont principalement constituées par les 

bassins d’infiltration (Marsalek and Chocat, 2002). Cependant, ces structures sont également 

des réceptacles de la pollution urbaine, car ces molécules - extrêmement diversifiées - sont 

solubles ou s’adsorbent sur les particules de sédiments fins ; elles sont ainsi drainées par les 

eaux de ruissellement jusqu’à ces exutoires. A ce niveau, de nombreux polluants 

s’accumulent dans la couche de sédiments fins constitutifs des bassins d’infiltration. Dans ces 

sédiments vivent des invertébrés, tels que des vers tubificidés, qui doivent faire face à de très 

forts taux de pollution (Datry et al., 2003). Ainsi, ces organismes doivent obligatoirement 

mettre en place des réponses comportementales et/ou physiologiques pour survivre dans de 

telles conditions. 

 

L’objectif général de cette thèse a été d’étudier l’impact d’un cocktail de polluants 

urbains : 

- sur la physiologie et le comportement d’un organisme à la fois sentinelle et ingénieur, 

l’oligochète bioturbateur Limnodrilus hoffmeisteri, 

-  sur le fonctionnement d’un bassin d’infiltration (à l’interface eau-sédiment). 

 

1.1. Impact de la pollution urbaine sur le comportement de L. 
hoffmeisteri et conséquences sur le fonctionnement d’un bassin 
d’infiltration 

Les résultats (présentés dans le Chapitre 2) de l’expérimentation d’exposition de 

moyenne durée (1 mois) montrent que l’activité de creusement de galeries (bioturbation) de L. 

hoffmeisteri augmente dans les sédiments pollués (issus de bassins d’infiltration). En effet, 

nous avons observé que le nombre de structures biogéniques était plus important dans les 

sédiments contenant un cocktail de polluants urbains que dans le sédiment très peu pollué 

(témoin). Nous avons également noté une diminution du diamètre des galeries creusées dans 



les sédiments les plus fortement pollués (DJ) ; ceci peut être dû en partie au plus fort 

pourcentage de sable (57.8%) dans ces sédiments qui peut entraîner un amincissement et une 

instabilité des galeries. En effet, la conformation et la stabilité des galeries peuvent dépendre 

des taux de sable et d’argile dans les sédiments (Rogaar, 1980). Malgré l’influence possible 

de la texture sédimentaire sur la morphologie des galeries, l’importance des caractéristiques 

chimiques, en termes de composés organiques et inorganiques, est très clairement à prendre 

en compte. Il a été montré par Michaud et al. (2010) que l’activité de creusement de galeries 

est positivement corrélée aux taux de matière organique contenue dans les sédiments. Les 

résultats de nos expérimentations vont dans ce sens, puisque les sédiments issus des bassins 

d’infiltration présentent à la fois un plus fort taux de matière organique (entre 11% et 14 % de 

matière organique totale) et un plus grand nombre de galeries creusées par les bioturbateurs 

que le sédiment peu pollué (2% de matière organique totale). Toutefois, cette augmentation de 

l’activité de fouissage observée chez les vers soumis aux polluants peut aussi être associée à 

un comportement d’évitement des toxiques. Les vers tubificidés chercheraient donc à fuir la 

pollution afin de trouver une zone moins contraignante. Ainsi, les vers seraient forcés 

d’explorer un plus grand volume de sédiment, ceci ayant mécaniquement pour conséquence 

une augmentation de leur activité de bioturbation dans les sédiments pollués. Capowiez et al. 

(2003) ont aussi observé cette augmentation d’activité chez des vers de terre (Aporrectodea 

nocturna et Allolobophora icterica) exposés à des herbicides, et l’ont expliqué par un 

« refus » des vers à réutiliser leurs galeries, les forçant ainsi à en créer de nouvelles. Dans une 

autre étude Capowiez et al. (2006) ont également pu observer que l’exposition de vers de terre 

(Aporrectodea nocturna et Allolobophora icterica) à un herbicide pouvait également modifier 

la longueur, l’horizontalité, la sinuosité, et le nombre de ramifications des galeries. La mesure 

de ces paramètres dans nos expérimentations aurait pu fournir des informations 

complémentaires concernant des effets de la pollution urbaine sur le réseau de galeries 

creusées par L. hoffmeisteri. Nous avons également observé une intensification de l’activité de 

fouissage entre 15 et 20 mm de profondeur pour les vers incubés dans les sédiments pollués 

des bassins d’infiltration, confortant alors l’hypothèse d’un comportement d’évitement de la 

pollution. Plusieurs études dans lesquelles L. hoffmeisteri était exposé à des polluants 

organiques ou inorganiques (Keilty et al., 1988 ; Ciutat et al., 2005) ont montré cette 

augmentation du volume de galeries dans cette zone dite « zone préférentielle de 

nourrissage ». Lagauzère et al. (2009), avance une hypothèse similaire pour le ver tubificidé 

Tubifex tubifex (qui présente une zone de nourrissage préférentielle identique à celle de L. 

hoffmeisteri) : celui-ci creuserait plus dans cette zone, car il est contraint de rechercher de 



fines particules moins polluées. Cette ingestion de sédiment riche en matière organique leur 

permet aussi de continuer à obtenir le surplus d’énergie nécessaire aux mécanismes de 

défense contre les polluants urbains. 

Les modifications qu’entraînent les polluants sur le comportement de L. hoffmeisteri 

peuvent avoir des conséquences sur le déroulement des processus biogéochimiques à 

l’interface eau-sédiment. En effet, ce ver tubificidé est un organisme ingénieur dont l’activité 

de bioturbation stimule, au sein des sédiments, le cycle de l’azote, la dégradation de la matière 

organique et le développement de bactéries jouant un rôle primordial sur la dépollution des 

eaux d’infiltration (Mermillod-Blondin et al. 2005 ; Nogaro et al., 2009 ; Taylor et al., 2015) 

(cf. Chapitre 1). Nos expérimentations ont confirmé le rôle « stimulateur » des vers 

tubificidés sur des processus biogéochimiques majeurs tels que le cycle de l’azote et sur la 

minéralisation de la matière organique, mais indépendamment de la présence de pollution. En 

effet, nous n’avons pas observé de différence entre sédiments fortement pollués et très peu 

pollués concernant les cycles biogéochimiques. Quel que soit le type de sédiment, le suivi des 

composés azotés montre un schéma classique (d’après Nogaro and Burgin, 2014) de 

reminéralisation : une nitrification initiale du NH4
+ (traduit par une augmentation en NO2

- et 

NO3
- faisant suite une augmentation très rapide des concentrations en NH4

+) suivie par une 

dénitrification (ou une assimilation) par les bactéries (correspondant à une diminution des 

concentrations en NO2
- et NO3

-). En outre et de façon plus surprenante, nous avons vu 

apparaître de nouveaux pics de nitrites et de nitrates à la fin de nos expérimentations (1 mois), 

qui peuvent s’expliquer par une importante sortie de bulles de CH4 (ces bulles de méthane ont 

également pu être observées en tomographie, avec le CT-scan). 

La minéralisation de la matière organique semble légèrement moins stimulée par les vers 

quand ceux-ci sont incubés dans les sédiments de Django ; ces résultats peuvent être 

expliqués par un plus fort taux de pollution dans les sédiments Django. Dans notre étude, la 

densité des galeries ne semble pas influer sur le cycle de l’azote et sur le recyclage de la 

matière organique, contrairement à ce qu’ont pu montrer Ciutat and Boudou (2003). Si le flux 

d’eau créé dans ces galeries (i.e. la bioirrigation) a une influence significative sur les 

processus biogéochimiques, nous pouvons supposer qu’un flux créé par des vers qui ont 

fabriqué des galeries moins nombreuses mais plus stables serait équivalent à celui créé au sein 

d’un réseau de galeries plus nombreuses mais plus instables (car sédiment plus riche en 

sable). 



1.2.  Impact des polluants urbains sur la physiologie de L. hoffmeisteri 
 

 Exposition de courte durée 

 Suite à une exposition de courte durée à un cocktail de polluants urbains (résultats 

présentés dans l’article 1), nous avons pu observer que plusieurs paramètres physiologiques 

majeurs de L. hoffmeisteri étaient modifiés. 

 

De nombreuses études (revue dans Wu et al., 2014 ; Liu et al., 2016 ; Di et al., 2017) ont 

montré que la présence d’une multicontamination induit un stress oxydant, qui peut être 

estimé par le taux de peroxydation lipidique des membranes cellulaires (via la concentration 

en MDA/TBARS, composés résiduels issus de cette peroxydation). Or, les résultats de notre 

expérimentation indiquent plutôt une diminution du taux de peroxydation lipidique chez les 

vers incubés dans des sédiments fortement anthropisés. Ce résultat en apparence 

contradictoire sous-entend que ces organismes mettent très rapidement en place des 

mécanismes de défense antioxydants performants. Dans le cas de L. hoffmeisteri, la baisse de 

la concentration du marqueur des dégâts oxydatifs (MDA/TBARS) observée en milieu pollué 

est probablement due à une importante augmentation de l’activité de l’enzyme antioxydante 

superoxyde dismutase (SOD). De fait, l’activité de la SOD augmente significativement entre 

15 et 30 jours pour les vers exposés aux sédiments présentant les plus fortes concentrations en 

métaux lourds. Sun and Zhou (2008) ont également pu constater une augmentation d’activité 

de cette enzyme chez le polychète marin Nereis diversilcolor exposé à du cadmium et à des 

hydrocarbures pétroliers. 

La mise en place et le fonctionnement de ces systèmes de défense contre le stress oxydant 

(et plus généralement contre les polluants) requièrent une grande quantité d’énergie qui peut 

être fournie par la matière organique ingérée lors de la bioturbation, mais aussi par les 

réserves énergétiques corporelles. La mobilisation de ces réserves peut être corrélée à la 

surconsommation d’O2 transitoire observée chez les vers « pollués » (en début d’incubation), 

elle-même liée à la mise en place des premiers mécanismes de défense contre les toxiques. 

Nous observons ensuite un retour de la consommation d’O2 à un niveau basal. Ces résultats 

semblent montrer que les mécanismes de défense mis en œuvre dans un premier temps sont 

très coûteux en énergie, puis que des dispositifs plus économiques sont ensuite utilisés, 

indiquant une possible acclimatation des vers. Les réserves corporelles en glycogène sont 

généralement les premières à être utilisées, suivies par une mobilisation des triglycérides, et 

enfin (en tout dernier recours) des protéines musculaires. Cependant, les stratégies 



d’utilisation de ces réserves peuvent varier en fonction de l’espèce et du stress considéré. 

C’est par exemple le cas chez le crustacé souterrain Niphargus rhenorhodanensis (Hervant et 

al., 1999), chez qui les protéines sont rapidement utilisées lors d’un jeûne alimentaire de 

longue durée. Lors de notre étude, nous avons uniquement pu observer une utilisation des 

réserves en triglycérides chez les vers soumis à des polluants urbains, mais aussi (de façon 

plus surprenante) chez les vers témoins. La mobilisation préférentielle des réserves lipidiques 

peut s’expliquer par la forte demande énergétique liée à l’acclimatation des vers à leur nouvel 

environnement au cours des 15 premiers jours de l’expérimentation, et dans ce cas ce sont les 

triglycérides qui permettent de fournir la plus grande quantité d’énergie en comparaison du 

glycogène et des protéines (Koop et al., 2011). Mais les vers peuvent également utiliser 

préférentiellement les triglycérides dans le but d’épargner les réserves de glycogène, qui 

constitue la molécule principalement utilisée par les annélides en cas d’hypoxie 

environnementale (Schöttler and Bennett, 1991) ou de perturbation du métabolisme aérobie 

(Lauer et al., 2012). Nous détaillerons plus cet aspect métabolique dans le paragraphe suivant. 

Les réserves protéiques (principalement la masse musculaire de l’organisme) sont essentielles 

au maintien d’une activité de nourrissage/bioturbation, et seront, elles aussi, épargnées par 

une utilisation préférentielle des triglycérides. Une telle modification de l’allocation 

énergétique peut avoir des répercussions sur la fitness des organismes et/ou l’activité de 

fouissage, mais le coût de ces mécanismes n’a pas été estimé lors de cette expérimentation 

(Hochachka and Somero, 2002). 

 Exposition de longue durée 

Afin de nous rapprocher au plus près de la réalité des écosystèmes anthropisés, nous 

avons choisi de réaliser une expérimentation de plus longue durée en exposant L. hoffmeisteri 

aux 4 mêmes sédiments (contaminés ou non) que précédemment. 

Les résultats présentés dans les articles 2 et 3 ont montré un impact des polluants sur la 

physiologie des vers tubificidés après 6 mois d’exposition. Nous avons ainsi pu observer un 

accroissement de la concentration en MDA (un marqueur des dégâts oxydatifs) à partir de 3 

mois pour toutes les conditions, mais de façon plus prononcée chez les vers « contaminés » ; 

cette augmentation montre clairement que les polluants urbains induisent un stress oxydant 

après plusieurs mois d’incubation. Mais les organismes doivent absolument mettre en place 

des mécanismes de défenses ou de réparation pour limiter les dégâts oxydatifs (Turrens, 

2003). Comme lors de l’expérimentation de courte durée, nous avons donc mesuré l’activité 

de l’enzyme antioxydante SOD. Contrairement à nos attentes, nous n’avons pas observé 



d’accroissement de son activité, mais plutôt une inhibition. Les SOD constituent une famille 

d’enzymes incluant des ions métalliques jouant le rôle de cofacteurs (Zn, Cu, Mn). Les SOD 

peuvent être inhibées suite à une complexation de leurs cofacteurs métalliques avec certains 

polluants (HAPs ou métaux lourds) (Sharonov and Churilova, 1992 ; Maria and Bebianno, 

2011). Cependant, le stress oxydant peut être limité par d’autres mécanismes ou molécules de 

défense, non mesurés dans cette étude (cytochromes P450, glutathion réduit… : chapitre 1 

§3.3) 

Ces mécanismes de défense nécessitent de grandes quantités d’énergie afin d’augmenter 

leur activité et/ou la concentration des molécules impliquées dans les tissus. Ces besoins 

énergétiques peuvent être fournis en partie par l’activité de nourrissage (matière organique 

ingérée durant la bioturbation), mais également au travers d’une utilisation accrue des 

réserves énergétiques corporelles (voir le chapitre précédent). De façon surprenante, nos 

résultats indiquent plutôt une augmentation des teneurs corporelles en triglycérides après 1 

mois d’exposition aux sédiments les fortement concentrés en HAPs (IUT et Django), et ce 

malgré l’augmentation des dégâts liés au stress oxydant (MDA) observée chez ces vers. En 

parallèle, les réserves corporelles de glycogène diminuent de façon importante dès 3 mois 

d’exposition (à l’exception des vers incubés dans le sédiment Django, qui est le plus riche en 

matière organique). Enfin, nous observons une protéolyse chez les vers exposés aux 

sédiments les plus riches en HAPs (IUT et Django). Nous nous attendions plutôt à une 

mobilisation des triglycérides en réponse au stress chimique, puisque ces composés possèdent 

un meilleur rendement énergétique que le glycogène et les protéines et constituent de ce fait 

un bien meilleur carburant quand il s’agit d’alimenter des mécanismes de défense couteux 

(Koop et al. 2011). Le glycogène et certains acides aminés constitutifs des protéines sont des 

molécules fermentescibles, qui à ce titre seront préférentiellement utilisées lors d’un épisode 

de manque d’oxygène. De plus, les protéines sont en général utilisées en dernier recours 

(Hervant et al., 1999), car la protéolyse diminue la masse musculaire et donc impacte les très 

nombreuses fonctions physiologiques impliquant des muscles ou une tunique musculaire (Le 

Maho, 1981). Dans le cas de L. hoffmeisteri, une importante protéolyse impactera 

obligatoirement l’activité de bioturbation, ce qui pourrait s’avérer catastrophique pour cet 

animal qui est obligé de creuser pour se nourrir. Les triglycérides sont des réserves qui sont 

métabolisées via la voie de la ß-oxydation, uniquement en présence d’oxygène ; nous 

supposons donc que cette non-utilisation des triglycérides pourrait être la conséquence d’un 

dysfonctionnement du métabolisme aérobie suite à l’exposition au cocktail de polluants. 

 



Plusieurs auteurs ont décrit l’impact des contaminants sur le fonctionnement de la 

mitochondrie, et plus largement sur du métabolisme aérobie, particulièrement au niveau de la 

chaîne de transport des électrons (ETC), des enzymes du cycle de Krebs et/ou des 

transporteurs de substrats (review in Meyer et al., 2013 ; Giacomin et al., 2014). D’autres 

études ont montré que les activités des enzymes du cycle de Krebs et de la chaîne respiratoire 

étaient modifiées par une exposition à des polluants retrouvés en milieu urbain tels que le 

cadmium ou le benzo-(a)-pyrène (Kurochkin et al., 2011 ; Oliveira et al., 2013 ; Ji et al., 

2016). Nous avons également observé un dysfonctionnement du métabolisme aérobie au 

cours de notre étude de l’effet des contaminants sur la chaîne respiratoire mitochondriale 

(article soumis à ESPR). En effet, suite à une exposition de longue durée aux polluants 

urbains, nous avons observé une diminution de l’activité de la chaîne respiratoire ainsi qu’une 

tendance à la diminution de la production d’ATP chez les vers exposés aux sédiments les plus 

concentrés en HAPs. Nos résultats nous permettent d’affirmer qu’il ne s’agit pas d’une 

diminution d’efficacité du bloc phosphorylant, puisque le ratio ATP/O ne semble pas être 

influencé par les polluants urbains. Ces diminutions d’activité paraissent plutôt être associées 

à un effet inhibiteur des polluants sur la chaîne de transport des électrons (ETC) et/ou en 

amont de celle-ci (transporteurs de substrats, enzymes du cycle de Krebs) (Grajeda y Ortega 

et al., 2011).  

 

Lauer et al., (2012) ont émis l’hypothèse que l’exposition au cuivre du crabe N. 

granulata induisait une hypoxie fonctionnelle suite à l’inhibition de certaines enzymes du 

cycle de Krebs (notamment la citrate synthase), conduisant potentiellement à un déficit 

énergétique (car la production d’ATP baisserait fortement). Nous avons repris cette hypothèse 

d’une hypoxie fonctionnelle déclenchée par les polluants, en allant plus loin. Nous avons en 

effet supposé que les organismes soumis à un cocktail de contaminants urbains seraient forcés 

d’utiliser une voie métabolique non dépendante de l’oxygène pour compenser ce déficit 

énergétique. Nos résultats ont clairement mis en évidence une augmentation des 

concentrations corporelles de certains deux terminaux du métabolisme anaérobie (succinate et 

propionate) après 3 mois d’exposition chez les vers incubés dans les sédiments des bassins 

d’infiltration, confirmant l’hypothèse d’un dysfonctionnement du métabolisme aérobie lié à la 

présence de polluants urbains ayant pour conséquence une transition vers le métabolisme 

anaérobie. Les concentrations en lactate et en alanine sont restées inchangées durant notre 

expérimentation sur L. hoffmeisteri alors que Datry et al. (2003) avaient détecté ces produits 

terminaux en faible quantité chez Tubifex tubifex après exposition aux sédiments de ces 



mêmes bassins d’infiltration. Nos résultats montrent clairement que L. hoffmeisteri utilise 

préférentiellement les voies anaérobies les plus rentables en termes de production d’ATP, à 

savoir la fermentation couplée du glucose (issu du glycogène) et de certains aminés menant à 

la production de succinate et de propionate et à synthèse d’ATP doublée ou triplée selon le 

produit terminal accumulé (Barret, 1991 ; Schöttler and Bennett, 1991). Toutefois, 

l’utilisation des voies anaérobies ne fournit pas autant d’énergie que le métabolisme aérobie et 

peut être considérée comme un désavantage. Malgré tout, cette transition métabolique 

présente l’avantage de diminuer la production de ROS (en diminuant significativement 

l’entrée de l’oxygène dans la cellule), et peut donc être perçue comme une réponse efficace 

pour limiter le stress oxydant lié aux polluants urbains. 

 

 Des réponses physiologiques différentes selon la durée d’exposition 

En tenant compte de l’ensemble des résultats obtenus au cours de cette thèse, nous 

observons que les réponses physiologiques mesurées chez L. hoffmeisteri divergent parfois 

fortement selon le temps d’exposition (1 ou 6 mois). 

Ainsi, le stress oxydant est limité par l’activité croissante de l’enzyme SOD durant une 

incubation de courte durée (1 mois), alors que pendant une incubation de longue durée (6 

mois), les dégâts oxydatifs ne cessent de croire suite à une probable inhibition de la SOD par 

les polluants urbains. De plus, la stratégie d’utilisation des réserves énergétiques diffère entre 

ces deux expérimentations. La non-utilisation des triglycérides lors d’un stress chimique long 

serait plutôt liée à un dysfonctionnement mitochondrial entraînant un passage en aérobiose et 

inhibant la ß-oxydation (oxydation des acides gras issus de la dégradation des triglycérides). 

Cette transition vers un métabolisme anaérobie expliquerait donc l’utilisation préférentielle du 

glycogène et des acides aminés (issus d’une protéolyse), car il s’agit de molécules 

fermentescibles (cf chapitre 1 §2.3). Nous devons également noter que la plupart des réponses 

physiologiques marquées sont observées après 3 mois d’exposition aux sédiments, laissant 

supposer qu’une exposition à une pollution urbaine de seulement 1 mois ne permet pas 

d’établir des conclusions fiables concernant certaines réponses physiologiques - 

principalement liées à la balance oxydative - chez de L. hoffmeisteri. 

 

La durée d’exposition de 1 mois aux sédiments représente le pas de temps commun à nos 

deux expérimentations (de courte et de longue durées), et nous avons pu observer des 

réponses différentes à 1 mois entre ces deux blocs de manipulations concernant le taux de 



peroxydation lipidique, l’activité de la SOD et la stratégie d’allocation des réserves 

énergétiques corporelles. La réalisation de nos travaux a nécessité l’utilisation de sédiments 

pollués issus du terrain, et donc de composition variable dans le temps. Les analyses physico-

chimiques de ces matrices ont révélé que les teneurs de HAPs étaient deux fois plus élevés 

dans les sédiments Minerve et Django utilisés lors de l’expérimentation de longue durée que 

dans les sédiments des mêmes bassins d’infiltration, mais prélevés pour l’étude de courte 

durée. Par contre, les concentrations en métaux lourds des sédiments utilisés au cours de nos 

deux expérimentations étaient similaires (cf. Tableaux 2 et 3). Ainsi, nous pouvons émettre 

l’hypothèse que la variabilité des teneurs en HAPs des sédiments pollués pourrait en partie 

expliquer la variabilité des réponses écophysiologiques observées chez L. hoffmeisteri entre 

nos deux expérimentations. Par ailleurs, nous avons mesuré dans les sédiments Minerve et 

Django la présence d’indéno-(1,2,3 cd)-pyrène ainsi que des concentrations en pyrène, 

phénanthrène, fluoranthène et de benzo-(ghi)-pérylène 1,5 à 2,5 fois supérieures aux teneurs 

rencontrées lors de l’expérimentation de courte durée. Nous pouvons ainsi supposer que les 

réponses observées chez L. hoffmeisteri lors de l’expérimentation de longue durée peuvent 

partiellement s’expliquer par des concentrations en HAP supérieures et/ou une plus grande 

diversité en HAP. Cependant, cela reste hypothétique, car nous ne sommes pas en mesure de 

savoir si ces différences physiologiques peuvent être expliquées par la présence de nouveaux 

HAPs au sein du cocktail de polluants ou par des concentrations plus fortes dans les 

sédiments utilisés lors de l’expérimentation de 6 mois, ou encore par l’association de ces deux 

caractéristiques. Les HAPs sont aussi connus pour leur capacité de complexation avec 

d’autres contaminants, pouvant ainsi engendrer des effets d’addition, de synergie, de 

potentialisation ou d’antagonisme. Warne and Hawker (1995) ont développé l’hypothèse de 

l’entonnoir (funnel hypothesis), qui prédit que dans des mélanges complexes de polluants, on 

observe le plus souvent un effet additif que synergétique entre les composés chimiques 

constitutifs, mais que cet effet reste toutefois dépendant de l’espèce étudiée, des polluants 

composant les mélanges, de leurs concentrations respectives et des conditions 

environnementales (principalement température et pH). D’autres expériences seront 

nécessaires pour combler cette lacune concernant l’éventuelle complexation des HAPs dans le 

cas des sédiments des bassins d’infiltration. 

De façon surprenante, nous avons également pu observer, suite à nos expérimentations de 

longue durée, que certaines réponses physiologiques observées chez les vers « contrôles » 

soumis à une très faible pollution urbaine (= incubés dans le sédiment BALAN) présentaient 



une tendance similaire (mais moins marquée) à celles observées chez les vers exposés à des 

sédiments fortement pollués. Ainsi, nous avons pu mettre en évidence après 3 mois 

d’exposition aux sédiments que les vers « contrôles » et « pollués » montrent tous une 

diminution des réserves en glycogène et une accumulation de triglycérides. De plus, au niveau 

de la balance oxydative, nous avons mesuré une augmentation significative du taux de MDA, 

traduisant une augmentation des dégâts oxydatifs qui n’est pas compensée par l’action des 

enzymes antioxydantes SOD et catalase (dont les activités diminuent après 3 mois 

d’exposition aux sédiments). Ces réponses inattendues mesurées chez les vers « contrôles » 

laissent supposer qu’après 3 mois d’exposition, les très faibles concentrations en polluants 

contenus dans le sédiment témoin (BALAN) peuvent tout de même impacter la physiologie 

de Limnodrilus hoffmeisteri. De plus, nous ne pouvons exclure l’hypothèse de la présence 

d’autres polluants non recherchés/dosés dans le cadre de nos expériences (comme les 

pesticides) dans les sédiments « contrôles » qui pourraient avoir agi à de très faibles teneurs 

(concentrations subléthales : Leelaja and Rajini, 2013 ) et qui sont potentiellement capables 

de d’interagir avec certains constituants du cocktail de polluants urbains. L’utilisation de 

sédiments naturels totalement dénués de pollution aurait été plus pertinente dans le cadre de 

cette thèse, mais malheureusement ces sédiments sont devenus introuvables dans 

l’environnement. Nous avons envisagé dès le départ l’utilisation d’un sédiment artificiel 

(constitué de silice supplémentée en Tetramin©, comme Bertin et al. (2014) l’ont fait pour 

exposer des larves de Chironomus riparius à des composés perfluorés), mais L. hoffmeisteri 

est un oligochète bioturbateur et ce fait ses besoins sont plus « complexes » que ceux d’une 

larve de chironomidé. En effet, ce ver creuse des galeries dans des sédiments qu’il ingère et 

dont il tire son énergie. Un sédiment, pour lui convenir, doit contenir un fort pourcentage de 

particules fines (environ 63 µm) et une teneur élevée en matière organique très 

biotransformée (Ciutat et al., 2006). Ces caractéristiques en font un sédiment très difficile à 

reconstituer, sauf dans un macrocosme de grande dimension, en y regroupant sur une longue 

durée tous les organismes détritivores/saprophytes participant à la formation d’une matrice 

sédimentaire naturelle. 

 

 

 



2. Perspectives 

Dans cette partie, je proposerai plusieurs expérimentations qui permettraient de compléter 

et d’élargir mon travail de thèse, en prenant en compte le devenir (bioaccumulation et 

biotransformation) des polluants urbains à la fois au sein des organismes et des systèmes 

d’infiltration des eaux pluviales. 

1 - Impact d’un cocktail de polluants sur la physiologie de L. hoffmeisteri 

Afin de compléter le volet consacré aux réponses physiologiques, il serait pertinent de 

poursuivre notre analyse de l’induction du stress oxydant par les polluants en mesurant 

l’activité d’autres enzymes antioxydantes chez L. hoffmeisteri, en présence ou en l’absence de 

polluants, comme la catalase, la glutathion peroxidase (GPx). Nous pourrions aussi envisager 

de travailler sur des enzymes spécifiques au métabolisme des xénobiotiques, comme la 

cytochrome P450 et la glutathion transférase qui interviennent dans le processus de 

fonctionnalisation des contaminants (Jørgensen et al., 2005 ; Trisciani et al., 2012). 

 

Au cours de cette thèse, nous avons cherché à quantifier l’impact des polluants urbains sur 

la chaine respiratoire mitochondriale mitochondriale (cf. Article 2). Malheuseusement, la 

mesure de l’activité du complexe mitochondrial IV (cytochrome c oxidase) n’a montré aucun 

effet significatif des contaminants. Les dosages des activités des complexes I, II et III sont 

donc à envisager de façon prioritaire, en particulier celle du complexe II (succinate 

déshydrogénase) qui lie le cycle de Krebs et l’ETC. De telles analyses nous permettraient de 

savoir quels sont les complexes mitochondriaux les plus inhibés par les contaminants, et à 

quel(s) niveau(x) leur action s’exerce. 

 

 De plus, de nombreux polluants présentent des propriétés lipophiles et s’accumulent 

préférentiellement dans les membranes phospholipidiques, pouvant créer une modification de 

la fluidité membranaire et ainsi impacter l’homéostasie cellulaire et la sensibilité des 

organismes aux contaminations (Korchowiec et al., 2008 ; Meyer et al. 2013). Ainsi, en 

exposant des vers aux différents sédiments utilisés au cours de cette thèse, nous pourrions 

observer les modifications des profils d’acides gras induites par les contaminants urbains chez 

L. hoffmeisteri, et ainsi déterminer si la présence de polluants peut diminuer le taux 

d’insaturation des acides gras membranaires et donc la fluidité de la membrane plasmique, 



comme Gonzalez et al. (2013) ont pu l’observer chez le poisson Carassius auratus auratus 

exposé à un PCB (PCB-153). 

2 - Devenir des polluants dans les organismes et au sein des sédiments 

Des polluants tels que les HAPs et les métaux lourds, de par leurs propriétés hydrophobes, 

s’adsorbent sur les particules fines de matière organique, ce qui les rend « lessivables » par les 

eaux de pluie. Ils s’accumulent ensuite dans la couche de sédiment des bassins d’infiltration. 

Durant nos expérimentations, nous avons choisi d’utiliser comme modèle biologique un ver 

bioturbateur qui se nourrit de ces particules fines. De par ce mode de nutrition, la fraction 

biodisponible de polluants est maximisée et L. hoffmeisteri est directement et fortement 

exposé aux molécules, qu’il peut alors bioaccumuler puis potentiellement 

biotransformer/biodégrader. Ainsi, il serait pertinent de se pencher sur les capacités de 

bioaccumulation de L. hoffmeisteri, en mesurant la quantité de contaminants qu’il est capable 

de retenir dans ses tissus en conditions « naturelles ». Plusieurs études ont montré cette 

capacité de bioaccumulation chez des larves de chironomes (Chironomus riparius) exposées à 

des polluants organiques comme les composés perfluorés (Bertin et al., 2014). Les vers sont 

également capables de biotransformer certains de ces polluants via les voies métaboliques des 

xénobiotiques (Achazi et al., 1998 ; Jørgensen et al., 2005 ; Contardo-Jara and Wiegand, 

2008). Les polluants organiques (HAPs) peuvent ainsi être segmentés en molécules plus 

petites, plus hydrosolubles (et donc plus facilement excrétables), mais souvent plus 

réactives/toxiques (Jørgensen et al., 2008 ; Schlenk et al., 2008). Cependant, les molécules 

issues de cette biotransformation restent relativement méconnues. Nous proposons donc 

d’évaluer les capacités de bioaccumulation/biodégradation de L. hoffmeisteri en mettant en 

place une expérimentation en microcosmes durant laquelle des vers seraient incubés pendant 

15 jours dans des sédiments (pollués et non pollués), irradiés (afin de détruire tous les 

microorganismes) ou non irradiés, puis enrichis avec des HAPs marqués au 13C. Pour se faire, 

il serait pertinent de choisir 3 HAPs marqués au 13C (isotope stable) sur plusieurs carbones 

(pour que ce marquage soit retrouvé dans tous les métabolites secondaires) et présentant des 

caractéristiques de solubilité et de toxicité contrastées. Le naphtalène (toxicité faible, très 

soluble), le pyrène (toxicité modérée solubilité moyenne) et le benzo-a-pyrène (toxicité 

élevée, solubilité très faible) semblent être de bons candidats. En enrichissant de 10% (de la 

concentration « naturelle » de chaque HAP choisi) les microcosmes avec ces HAPs marqués, 

il serait donc possible, à la fin de l’expérimentation, d’identifier les produits de 



biotransformation de ces HAPs grâce à un spectromètre de masse à ratio isotopique (IRMS) 

couplé à un spectromètre de masse (MS). 

Le fait de travailler sur des sédiments irradiés (sans microorganismes) ou non nous 

permettrait de différencier l’activité de biotransformation des microorganismes vivant dans 

les sédiments de l’activité des vers (et de leur microfaune associée). En effet, les bactéries 

colonisant ce type de milieu présentent de grandes capacités de métabolisation des polluants 

(Juhasz and Naidu, 2000). De plus, le développement de ces communautés bactériennes est 

influencé à la fois par la présence de vers et par celle des polluants (Mermillod-Blondin et al., 

2013). Notre expérience permettrait donc de quantifier exactement l’influence d’un organisme 

ingénieur sur les processus de dégradation des contaminants. 
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Tableau des 17 HAPs  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



Annexe 1. Les 17 HAPs présentant un risque pour l’Homme (tableau issu d’un rapport de 
l’INERIS, Leoz-Garziandia, 2000) 
 

HAP 

Log Kow 
(Coefficient 
de partage 

octanol-eau 
à 

25°C d’après 
Huckins et 
al., 2006) 

Toxicité Cancérogénèse Mutagenèse 

Rapporté 
dans 

Naphtalène 4,10 Modérée Non confirmée 
 

EPA-
TSCA 

Acénaphtène 5,20 Modérée 
 

Constatée EPA-
TSCA 

Acénaphtylène 5,80 Modérée 
 

Constatée EPA-
TSCA 

Fluorène 6,20 Faible 
 

Constatée 
EPA-

TSCA, 
IARC 

Phénanthrène 6,40 Modérée 
 

Constatée 
EPA-

TSCA, 
IARC 

Anthracène 6,90 Modérée 
 

Constatée 
EPA-

TSCA, 
IARC 

Fluoranthène 5,20 Modérée Non confirmée Constatée * 
EPA-

TSCA, 
IARC 

Pyrène 5,30 Modérée Non confirmée Constatée * 
EPA-

TSCA, 
IARC 

Benzo[a]anthracène 5,76 Élevée Confirmée Constatée * EPA-
TSCA, 



 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

 
 

(*) Mutagène pour l’homme 
IARC : Centre international de recherche sur le cancer (CIRC) 

EPA-TSCA : Environmental Protection Agency-Toxic Substances Control Act 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

IARC 

Chrysène 5,60 
 

Confirmée Constatée * 
EPA-

TSCA, 
IARC 

Benzo[b]fluoranthène 5,80 Confirmée Constatée IARC 

Benzo[k]fluoranthène 6,20 Confirmée Constatée IARC 

Benzo[a]pyrène 6,40 Élevée Confirmée Constatée * 
EPA-

TSCA, 
IARC 

Indéno[1,2,3-cd]pyrène 6,50 
 

Confirmée Constatée 
EPA-

TSCA, 
IARC 

Benzo[ghi]pérylène 6,90 Non confirmée Constatée IARC 

Dibenzo[a,h]anthracène 6,80 Élevée Confirmée Constatée * 
EPA-

TSCA, 
IARC 



 
 
 

Annexes B 

 
 
Analyses des sédiments Balan, Minerve, IUT et Django 
réalisées par le laboratoire CARSO 
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CARSO - LABORATOIRE SANTÉ ENVIRONNEMENT HYGIÈNE DE LYON
Laboratoire Agréé pour les analyses d'eaux par le Ministère de la Santé

Accréditation
1-1531 

PORTEE
disponible sur
www.cofrac.fr

UCBL
M. Pierre MARMONIER

UMR CNRS 5023 - Bât Forel
43 bd du 11 novembre 1918

VILLEURBANNE CEDEX69622 

Le rapport établi ne concerne que les échantillons soumis à l'essai. Il comporte 2 pages.
La reproduction de ce rapport d'analyse n'est autorisée que sous la forme de fac-similé photographique intégral.

L'accréditation du COFRAC atteste de la compétence des laboratoires pour les seuls essais couverts par l'accréditation, 
identifiés par le symbole #.
Les paramètres sous-traités sont identifiés par (*).

Identification dossier : 
Identification échantillon :  LSE1503-39450-1

LSE15-30047 Réference contrat  : LSEC13-3266

Cde 4500286020Doc Adm Client : 

Nature: Sédiments
TémoinOrigine :
(Lône Balan)

Dept et commune : 01  BALAN

Prélèvement : Prélevé le 20/03/2015 à 10h00     Réceptionné le 23/03/2015
Prélevé par le client UMR 5023 / Fred Hervant

Les données concernant la réception, la conservation, le traitement analytique de l'échantillon et les incertitudes de mesure 
sont consultables au laboratoire.  Pour déclarer, ou non, la conformité à la spécification, il n'a pas été tenu explicitement 
compte de l'incertitude associée au résultat.

Date de début d'analyse le 24/03/2015

Paramètres analytiques NormesUnités Méthodes

C
O

FR
A

C

Limites de 
qualité

Références 
de qualité

Résultats

Analyses physicochimiques

Préparation

% #Méthodes internesSéchage, tamisageRefus de tamisage à 2 mm 0.00

Analyses physicochimiques de base

Indice hydrocarbures C10-C40 178 mg/kg MS GC/FID après ASE Méth.interne 
M_ST061 version 3

#

Métaux

Minéralisation HCl/HNO3 - Minéralisation aux 
micro-ondes

NF EN 13346 partie 
C

#-

Cadmium total 0.3 mg/kg MS ICP/MS après minéralisation 
eau régale

selon NF EN ISO 
13346, NF EN ISO 
17294-2

#

Cuivre total 7.82 mg/kg MS ICP/MS après minéralisation 
eau régale

selon NF EN ISO 
13346, NF EN ISO 
17294-2

#

Plomb total 15.0 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

.../...
Société par action simplifiée au capital de 2 283 622,30 € - RCS Lyon B 410 545 313 - SIRET 410 545 313 00042 - APE 7120B — N° TVA: FR 82 410 545 313

Siège social et laboratoire : 4, avenue Jean Moulin — CS 30228 - 69633 VENISSIEUX CEDEX - Tél : (33)  04 72 76 16 16 - Fax : (33) 04 78 72 35 03
Site web : www.groupecarso.com - e-mail : carso@groupecarso.com



  

Identification échantillon :   LSE1503-39450-1

Page 2 /  2Rapport d'analyse

UCBLDestinataire :

Edité le : 09/04/2015

CARSO-LSEHL

Cde 4500286020Doc Adm Client : 

Paramètres analytiques NormesUnités Méthodes

C
O

FR
A

C

Limites de 
qualité

Références 
de qualité

Résultats

Zinc  total 50.6 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

HAP : Hydrocarbures aromatiques polycycliques

HAP

μg/kg MS XP X 33-012HPLD/DAD après ASE17HAPAcénaphtylène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPFluoranthène 102

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (b) fluoranthène 84

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (k) fluoranthène 27

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (a) pyrène 49

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (ghi) pérylène 57

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPIndéno (1,2,3 cd) pyrène 47

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPAnthracène 13

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPAcénaphtène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPChrysène 72

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPDibenzo (a,h) anthracène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPFluorène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPNaphtalène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPPyrène 83

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPPhénanthrène 48

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAP2-méthyl fluoranthène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (a) anthracène 39

17 HAP DANS LES SEDIMENTS17HAP

Responsable de laboratoire
Laure LAMAISON
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CARSO - LABORATOIRE SANTÉ ENVIRONNEMENT HYGIÈNE DE LYON
Laboratoire Agréé pour les analyses d'eaux par le Ministère de la Santé

Accréditation
1-1531 

PORTEE
disponible sur
www.cofrac.fr

UCBL
M. Pierre MARMONIER

UMR CNRS 5023 - Bât Forel
43 bd du 11 novembre 1918

VILLEURBANNE CEDEX69622 

Le rapport établi ne concerne que les échantillons soumis à l'essai. Il comporte 2 pages.
La reproduction de ce rapport d'analyse n'est autorisée que sous la forme de fac-similé photographique intégral.

L'accréditation du COFRAC atteste de la compétence des laboratoires pour les seuls essais couverts par l'accréditation, 
identifiés par le symbole #.
Les paramètres sous-traités sont identifiés par (*).

Identification dossier : 
Identification échantillon :  LSE1503-39448-1

LSE15-30047 Réference contrat  : LSEC13-3266

Cde 4500286020Doc Adm Client : 

Nature: Sédiments
MINOrigine :
(bassin Minerve)

Dept et commune : 69  BRON

Prélèvement : Prélevé le 20/03/2015 à 10h00     Réceptionné le 23/03/2015
Prélevé par le client UMR 5023 / Fred Hervant

Les données concernant la réception, la conservation, le traitement analytique de l'échantillon et les incertitudes de mesure 
sont consultables au laboratoire.  Pour déclarer, ou non, la conformité à la spécification, il n'a pas été tenu explicitement 
compte de l'incertitude associée au résultat.

Date de début d'analyse le 24/03/2015

Paramètres analytiques NormesUnités Méthodes

C
O

FR
A

C

Limites de 
qualité

Références 
de qualité

Résultats

Analyses physicochimiques

Préparation

% #Méthodes internesSéchage, tamisageRefus de tamisage à 2 mm 0.00

Analyses physicochimiques de base

Indice hydrocarbures C10-C40 3348 mg/kg MS GC/FID après ASE Méth.interne 
M_ST061 version 3

#

Métaux

Minéralisation HCl/HNO3 - Minéralisation aux 
micro-ondes

NF EN 13346 partie 
C

#-

Cadmium total 0.8 mg/kg MS ICP/MS après minéralisation 
eau régale

selon NF EN ISO 
13346, NF EN ISO 
17294-2

#

Cuivre total 300.0 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

Plomb total 122.0 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

.../...
Société par action simplifiée au capital de 2 283 622,30 € - RCS Lyon B 410 545 313 - SIRET 410 545 313 00042 - APE 7120B — N° TVA: FR 82 410 545 313

Siège social et laboratoire : 4, avenue Jean Moulin — CS 30228 - 69633 VENISSIEUX CEDEX - Tél : (33)  04 72 76 16 16 - Fax : (33) 04 78 72 35 03
Site web : www.groupecarso.com - e-mail : carso@groupecarso.com



  

Identification échantillon :   LSE1503-39448-1

Page 2 /  2Rapport d'analyse

UCBLDestinataire :

Edité le : 09/04/2015

CARSO-LSEHL

Cde 4500286020Doc Adm Client : 

Paramètres analytiques NormesUnités Méthodes

C
O

FR
A

C

Limites de 
qualité

Références 
de qualité

Résultats

Zinc  total 1397.0 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

HAP : Hydrocarbures aromatiques polycycliques

HAP

μg/kg MS XP X 33-012HPLD/DAD après ASE17HAPAcénaphtylène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPFluoranthène 362

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (b) fluoranthène 368

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (k) fluoranthène 119

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (a) pyrène 178

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (ghi) pérylène 575

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPIndéno (1,2,3 cd) pyrène 319

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPAnthracène 21

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPAcénaphtène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPChrysène 278

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPDibenzo (a,h) anthracène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPFluorène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPNaphtalène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPPyrène 501

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPPhénanthrène 232

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAP2-méthyl fluoranthène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (a) anthracène 113

17 HAP DANS LES SEDIMENTS17HAP

Responsable de laboratoire
Laure LAMAISON
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Edité le : Edité le : 08/04/2015

CARSO - LABORATOIRE SANTÉ ENVIRONNEMENT HYGIÈNE DE LYON
Laboratoire Agréé pour les analyses d'eaux par le Ministère de la Santé

Accréditation
1-1531 

PORTEE
disponible sur
www.cofrac.fr

UCBL
M. Pierre MARMONIER

UMR CNRS 5023 - Bât Forel
43 bd du 11 novembre 1918

VILLEURBANNE CEDEX69622 

Le rapport établi ne concerne que les échantillons soumis à l'essai. Il comporte 2 pages.
La reproduction de ce rapport d'analyse n'est autorisée que sous la forme de fac-similé photographique intégral.

L'accréditation du COFRAC atteste de la compétence des laboratoires pour les seuls essais couverts par l'accréditation, 
identifiés par le symbole #.
Les paramètres sous-traités sont identifiés par (*).

Identification dossier : 
Identification échantillon :  LSE1503-39449-1

LSE15-30047 Réference contrat  : LSEC13-3266

Cde 4500286020Doc Adm Client : 

Nature: Sédiments
IUTOrigine :
(bassin IUT)

Dept et commune : 69  VILLEURBANNE

Prélèvement : Prélevé le 20/03/2015 à 10h00     Réceptionné le 23/03/2015
Prélevé par le client UMR 5023 / Fred Hervant

Les données concernant la réception, la conservation, le traitement analytique de l'échantillon et les incertitudes de mesure 
sont consultables au laboratoire.  Pour déclarer, ou non, la conformité à la spécification, il n'a pas été tenu explicitement 
compte de l'incertitude associée au résultat.

Date de début d'analyse le 24/03/2015

Paramètres analytiques NormesUnités Méthodes

C
O

FR
A

C

Limites de 
qualité

Références 
de qualité

Résultats

Analyses physicochimiques

Préparation

% #Méthodes internesSéchage, tamisageRefus de tamisage à 2 mm 0.00

Analyses physicochimiques de base

Indice hydrocarbures C10-C40 1067 mg/kg MS GC/FID après ASE Méth.interne 
M_ST061 version 3

#

Métaux

Minéralisation HCl/HNO3 - Minéralisation aux 
micro-ondes

NF EN 13346 partie 
C

#-

Cadmium total 2.9 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

Cuivre total 179.6 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

Plomb total 210.6 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

.../...
Société par action simplifiée au capital de 2 283 622,30 € - RCS Lyon B 410 545 313 - SIRET 410 545 313 00042 - APE 7120B — N° TVA: FR 82 410 545 313

Siège social et laboratoire : 4, avenue Jean Moulin — CS 30228 - 69633 VENISSIEUX CEDEX - Tél : (33)  04 72 76 16 16 - Fax : (33) 04 78 72 35 03
Site web : www.groupecarso.com - e-mail : carso@groupecarso.com
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UCBLDestinataire :

Edité le : Edité le : 08/04/2015

CARSO-LSEHL

Cde 4500286020Doc Adm Client : 

Paramètres analytiques NormesUnités Méthodes

C
O

FR
A

C

Limites de 
qualité

Références 
de qualité

Résultats

Zinc  total 764.6 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

HAP : Hydrocarbures aromatiques polycycliques

HAP

μg/kg MS XP X 33-012HPLD/DAD après ASE17HAPAcénaphtylène < 10

Fluoranthène 231417HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Benzo (b) fluoranthène 121417HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Benzo (k) fluoranthène 54017HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Benzo (a) pyrène 114517HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Benzo (ghi) pérylène 96817HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Indéno (1,2,3 cd) pyrène 98117HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Anthracène 18917HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Acénaphtène 21517HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Chrysène 169217HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Dibenzo (a,h) anthracène 40017HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Fluorène 18917HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Naphtalène < 1017HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Pyrène 218617HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Phénanthrène 178917HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

2-méthyl fluoranthène < 1017HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

Benzo (a) anthracène 110117HAP μg/kg MS HPLC/FLUO après ASE XP X33-012 #

17 HAP DANS LES SEDIMENTS17HAP

Responsable Adjointe de Laboratoire
Nadège LIGOT
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CARSO - LABORATOIRE SANTÉ ENVIRONNEMENT HYGIÈNE DE LYON
Laboratoire Agréé pour les analyses d'eaux par le Ministère de la Santé

Accréditation
1-1531 

PORTEE
disponible sur
www.cofrac.fr

UCBL
M. Pierre MARMONIER

UMR CNRS 5023 - Bât Forel
43 bd du 11 novembre 1918

VILLEURBANNE CEDEX69622 

Le rapport établi ne concerne que les échantillons soumis à l'essai. Il comporte 2 pages.
La reproduction de ce rapport d'analyse n'est autorisée que sous la forme de fac-similé photographique intégral.

L'accréditation du COFRAC atteste de la compétence des laboratoires pour les seuls essais couverts par l'accréditation, 
identifiés par le symbole #.
Les paramètres sous-traités sont identifiés par (*).

Identification dossier : 
Identification échantillon :  LSE1503-39447-1

LSE15-30047 Réference contrat  : LSEC13-3266

Cde 4500286020Doc Adm Client : 

Nature: Sédiments
DJOrigine :
(bassin Django Reinhardt)

Dept et commune : 69  CHASSIEU

Prélèvement : Prélevé le 20/03/2015 à 10h00     Réceptionné le 23/03/2015
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Paramètres analytiques NormesUnités Méthodes
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O

FR
A

C

Limites de 
qualité

Références 
de qualité

Résultats

Analyses physicochimiques

Préparation

% #Méthodes internesSéchage, tamisageRefus de tamisage à 2 mm 0.00

Analyses physicochimiques de base

Indice hydrocarbures C10-C40 7743 mg/kg MS GC/FID après ASE Méth.interne 
M_ST061 version 3

#

Métaux

Minéralisation HCl/HNO3 - Minéralisation aux 
micro-ondes

NF EN 13346 partie 
C

#-

Cadmium total 2.3 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

Cuivre total 314.5 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

Plomb total 198.6 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#
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Paramètres analytiques NormesUnités Méthodes

C
O

FR
A

C

Limites de 
qualité

Références 
de qualité

Résultats

Zinc  total 2528.0 mg/kg MS ICP/AES après 
minéralisation eau régale

selon NF EN ISO 
13346 et NF EN 
ISO 11885

#

HAP : Hydrocarbures aromatiques polycycliques

HAP

μg/kg MS XP X 33-012HPLD/DAD après ASE17HAPAcénaphtylène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPFluoranthène 551

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (b) fluoranthène 436

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (k) fluoranthène 161

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (a) pyrène 263

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (ghi) pérylène 562

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPIndéno (1,2,3 cd) pyrène 385

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPAnthracène 23

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPAcénaphtène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPChrysène 368

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPDibenzo (a,h) anthracène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPFluorène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPNaphtalène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPPyrène 633

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPPhénanthrène 325

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAP2-méthyl fluoranthène < 10

μg/kg MS #XP X33-012HPLC/FLUO après ASE17HAPBenzo (a) anthracène 192

17 HAP DANS LES SEDIMENTS17HAP

Responsable de laboratoire
Laure LAMAISON
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