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Résumé

Les matieres fertilisantes d’origine résiduaire (Mafors) sont utilisées dans I'agriculture
comme amendement organique pour améliorer les propriétés du sol au niveau de sa
structure, sa fertilité et son activité biologique. En France, les effluents d’élevage
représentent la trés grande majorité des Mafors épandues sur les sols agricoles, suivis des
boues urbaines et industrielles ainsi que des composts. Toutefois, I'épandage des Mafors
peut présenter un risque de contaminations biologiques et chimiques des sols agricoles
amendés. Les analyses chimiques de ces Mafors révelent la présence de diverses familles de
contaminants, telles que les résidus de médicaments et les éléments traces métalliques,
connues dans la littérature pour étre écotoxiques et susceptibles d’inhiber I'activité
biologique du sol. La valorisation des Mafors par épandage nécessite donc de maitriser les
risques environnementaux qu’elle génére, et plus particulierement les risques écotoxiques.
Mais I’évaluation de I'impact écotoxique des Mafors dans les sols peut s’avérer complexe en
raison de leurs fortes teneurs en matiére organique, favorables notamment a l'activité
biologique du sol. Cette étude a pour objectif de développer une démarche expérimentale
pour évaluer les potentiels d’effets écotoxiques de ces Mafors. Pour cela, une batterie de
bioessais en laboratoire a été mise en place pour évaluer I'écotoxicité de trois Mafors : une
boue d’épuration urbaine, un fumier et un lisier de vache laitiére. En écotoxicologie, les vers
de terre sont des bioindicateurs intéressants pour évaluer les effets écotoxiques des sols
contaminés. Ainsi, les effets écotoxiques des Mafors sont évalués grace a des tests de
toxicité aigué et chronique adaptés aux normes préexistantes sur le ver Eisenia fetida, et
complétés par des mesures d’effets sur les microorganismes et les plantes.

Dans un premier temps, leurs potentiels d’effets écotoxiques sont déterminés sur la base de
leurs analyses chimiques et par la réalisation de tests de toxicité aigué (activité enzymatique,
germination, létalité) sur trois organismes terrestres (microorganismes, plantes et ver de
terre). Les analyses chimiques révelent des concentrations élevées en polluants organiques
et inorganiques dans la boue d’épuration qui se distingue également des Mafors agricoles
par la grande diversité des polluants présents. L'évaluation de leur écotoxicité a court terme
montre un effet écotoxique dose-dépendant sur ces organismes, avec un risque écotoxique
plus élevé lors des expositions a des sols amendés avec des Mafors agricoles. Mais a des
doses d’épandage agronomiques/réalistes (< 50 g.kg* MS), les différents tests de toxicité
aigué tendent a affirmer I'absence d’écotoxicité sur les organismes exposés a ces trois
Mafors. L'amendement en Mafors a ces doses d’épandage réalistes contribue a favoriser
I'activité biologique du sol. Cet effet positif s’explique par I'apport de matieres organiques et
de nutriments, bénéfiques a la croissance et a I'activité des organismes terrestres. Ces effets
bénéfiques masquent les effets écotoxiques a court terme, d’ou la nécessité de développer
des tests de toxicité chronique sur ces sols amendés.

Dans un second temps, les effets a long terme de I'épandage des Mafors a des doses
d’épandage réalistes sont mesurés sur la reproduction des vers de terre et la croissance des
plantes. Les résultats obtenus lors des bioessais sur les plantes mettent en évidence une
absence d’effet phytotoxique. De plus, la boue d’épuration se distingue des Mafors agricoles
par un effet agronomique positif sur la croissance végétale. A I'inverse, un effet reprotoxique
de la boue d’épuration et du lisier de vache est observé sur les vers de terre a partir d’une
dose d’épandage de 20 g.kg* MS. L'inhibition de la reproduction des vers de terre atteint
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plus de 70 % pour ces deux Mafors contrairement a I'’épandage de fumier qui n’a pas eu
d’effet écotoxique. De plus, les réserves énergétiques des vers de terre exposés sont
perturbées : une diminution des réserves en protéines et glycogenes est détectée dans les
sols amendés en boue d’épuration tandis qu’une augmentation des réserves en protéines et
en lipides est mesurée dans les sols amendés en lisier de vache. En complément des analyses
chimiques et écotoxicologiques, la présence de résidus de médicaments et d’éléments traces
métalliques dans les organismes terrestres a été évaluée. Les faibles concentrations
observées dans les vers de terre et les problémes analytiques survenus ne permettent pas
de conclure sur une bioaccumulation effective des résidus de médicaments présents dans les
Mafors. Les résultats mettent en évidence une absence de bioaccumulation des éléments
traces métalliques dans les vers de terre contrairement aux plantes qui accumulent, a une
plus grande concentration, le zinc (oligoéléments essentiels a leur croissance) provenant des
sols amendés en boue d'épuration.

Ce travail de thése contribue a I"évaluation du risque associé a I'épandage de Mafors et
propose une démarche expérimentale pour étudier leurs effets écotoxiques sur les
organismes terrestres. Elle confirme également l'intérét d’appliquer des tests de toxicité
chronique et d’utiliser plusieurs modeéles biologiques pour s’assurer de leur innocuité a long
terme. Enfin, a travers les différents tests écotoxiques, cette thése préconise une dose limite
d’épandage de 10 g.kg™* MS pour les boues d'épuration et les lisiers et de 50 g.kg* MS pour
les fumiers afin de garantir un effet agronomique bénéfique sans causer d’effet écotoxique
sur les organismes terrestres.

Mots-clés : Amendement organique, bioaccumulation, bioessais, écotoxicologie, Eisenia
fetida, éléments traces métalliques, Medicago sativa, microorganismes, plantes, résidus de
médicaments, Sinapis alba, tests de toxicité aigué et chronique.
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Abstract

Organic wastes are used in agriculture as an organic amendment to improve the properties
of the soil in terms of its structure, fertility and biological activity. In France, livestock
effluents are considered as the most organic wastes applied to agricultural soils, followed by
urban and industrial sludge and compost. However, the application of organic amendments
can cause the risk of biological and chemical pollution of the amended agricultural soils.
Theses organic amendments can contain various chemical pollutants such as drug residues
and metallic trace elements, which are known in the literature to be ecotoxic and to affect
soil biological activity. Enhancement through the application of these organic amendments
requires control of the environmental risks associated with this enhancement and, in
particular, the ecotoxicological risks. However, the ecotoxicological effects of organic
amendments are difficult to measure because of the high content of organic matter that
promotes soil biological activity. The current study aimed to develop an experimental
approach to evaluate the potential ecotoxicological effects of these organic amendments.
For this purpose, a series of laboratory bioassays was performed to evaluate the ecotoxicity
of three organic amendments: urban sewage sludge, dairy cow manure, and dairy cow
slurry. In ecotoxicology, the earthworm is an effective bioindicator for assessing the
ecotoxicological effects of contaminated soils. Therefore, the impact measurements were
carried out on the worm Eisenia fetida, supplemented with microorganisms and plants,
thanks to acute and chronic toxicity tests adapted to the already existing standards for these
organisms.

First, the toxicity potential of the three organic amendments is determined by their chemical
analysis and acute toxicity tests (enzymatic activity, germination, lethality) on three
terrestrial organisms (microorganisms, plants, and earthworm). The chemical analyses reveal
a higher content of organic and inorganic pollutants in sewage sludge, which also differs
from agricultural organic amendments due to the great diversity of pollutants present. The
evaluation of their short-term ecotoxicity shows a dose-dependent effect with a higher
ecotoxic risk in bioassays with soils amended with agricultural organic amendments.
Nevertheless, the different acute toxicity tests at realistic/agronomic application rates (< 50
g.kg'? DW) tend to confirm the absence of ecotoxicity in organisms exposed to these three
organic amendments. Spreading organic amendments at realistic application rates
contributes to the improvement of the biological activity of soil organisms. This positive
effect is explained by the contribution of organic matter and nutrients useful for the growth
of terrestrial organisms. These positive effects mask the short-term ecotoxic effects, so it is
necessary to develop chronic toxicity tests for these amended soils.

Second, the long-term effects of applying organic amendments at realistic application rates
are measured on earthworm reproduction and plant growth. Plant bioassay results do not
indicate any phytotoxic effect. Additionally, sewage sludge differs from agricultural organic
amendments in having a positive agronomic effect on plant growth. In contrast, a
reproductive toxic effect of sewage sludge and cow slurry was observed on earthworms at
an application dose of 20 g.kg™* DW. The inhibition of earthworm reproduction reached more
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than 70% in these two organic amendments. The energy reserves of the exposed
earthworms are disturbed: a decrease in protein and glycogen reserves is observed in the
soil amended with sewage sludge, while an increase in protein and lipid reserves is
measured in the soil amended with cow slurry. Cow manure application has no toxic effect in
chronic toxicity tests. In addition to chemical and ecotoxicological analyses, the presence of
drug residues and metallic trace elements in organisms was evaluated. The low
concentrations observed in earthworms and the analytical problems encountered in
earthworms do not allow effective bioaccumulation of drug residues in organic
amendments. The results show that there is no bioaccumulation of metallic trace elements
in earthworms, in contrast to plants, which accumulate zinc at higher concentrations from
soils amended with sewage sludge.

This thesis contributes to the risk assessment related to the application of organic
amendments and proposes an experimental approach to study their ecotoxic effects on
terrestrial organisms. It also confirms the interest of using chronic toxicity tests and different
biological models to ensure their long-term safety. Finally, based on the various
ecotoxicological tests, this work recommends a limit dose of 10 g.kg* DW for sewage sludge
and slurry cow and 50 g.kg’* DW for cow manure to ensure a positive agronomic effect
without ecotoxic effects on terrestrial organisms.

Keywords: Acute and chronic toxicity tests, bioaccumulation, bioassay, drug residues,
ecotoxicology, Eisenia fetida, Medicago sativa, metallic trace elements, microorganisms,
organic amendment, plants, Sinapis alba.
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MB : Matiere brute

MS : Matiere séche

NEOM : Matiére organique non extraite

OFB : Office Francais de la Biodiversité

OCDE : Organisation de coopération et de développement économiques
PCBs : Polychlorobiphényles

PEOM : Matiere organique particulaire peu extractible

POPs : Polluants organiques persistants

REOM : Matiere organique particulaire trés facilement extractible
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RFBs : Retardateurs de flamme bromés

RISMEAU : Risques liés aux résidus de médicaments, biocides et antibiorésistance d’origines
humaine et vétérinaire sur les ressources en eau du bassin versant de I’Arve

SEOM : Matiére organique particulaire lentement extractible
SIPIBEL : Site pilote de Bellecombe
SPOM : Matiere organique particulaire trés facilement extractible

STEU : Station de traitement des eaux usées
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Introduction

Les matieres fertilisantes d’origine résiduaire (Mafors) sont des matiéres organiques
provenant principalement des effluents d’élevage, des boues d’épuration d’origines urbaine
ou industrielle et des composts. Ces Mafors sont caractérisées par un taux élevé en matiere
organique et de fortes teneurs en azote, phosphore et potassium. Avec leurs
caractéristiques agronomiques intéressantes, les Mafors sont principalement valorisées par
épandage agricole pour améliorer la fertilisation des sols. L'apport de Mafors dans les sols
améliore également la structure du sol, stimule I'activité biologique et optimise les
rendements des cultures. Cependant, la valorisation des Mafors par épandage a pour
conséquence la dissémination de polluants organiques et inorganiques dans les sols
agricoles avec des risques environnementaux et sanitaires encore mal identifiés. De ce fait, il
est nécessaire d’évaluer les risques écotoxiques sur les organismes présents dans les sols

associés a I'’épandage de Mafors.

L'objectif de la thése est de développer une approche expérimentale visant a évaluer
I’écotoxicité de Mafors épandues sur un sol agricole. Basée sur la caractérisation des Mafors
et du sol récepteur et la réalisation de tests d’écotoxicités aigué et chronique, la
méthodologie doit fournir un « profil » écotoxicologique de chacune des Mafors testées,
identifier les parametres biologiques impactés et définir les doses d’épandage bénéfiques
et/ou écotoxiques. Dans cette finalité, la méthodologie a été développée pour tester une

sélection de Mafors couramment épandues en France.

Cette these cherche a mettre en place des méthodes écotoxicologiques pour étudier trois
Mafors : une boue d’épuration issue du traitement des eaux urbaines, un fumier et un lisier
issus de l'élevage de bovins. Elles représentent des typologies différentes en termes
d’origines et de compositions physicochimiques. Les effluents d’élevage représentent plus

de 94 % des Mafors épandues (ADEME, 2018).

L’évaluation écotoxicologique s’est portée sur les organismes terrestres qui sont
directement concernés par les épandages agricoles. Parmi ces organismes, les vers de terre
représentent le bioindicateur principale, pour leur place prépondérante au sein des

invertébrés et pour leur contribution dans la décomposition de la matiére organique du sol
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et dans sa bioturbation. En complément, les plantes et les microorganismes ont également
été étudiés pour représenter deux autres maillons de la chaine trophique susceptible d’étre

directement impactés par les apports en Mafors.

Le suivi des contaminants dans les Mafors a porté sur les résidus de médicaments et les
éléments traces métalliques. Les éléments traces métalliques sont étudiés depuis longtemps
et leurs effets sur les organismes sont bien documentés. En revanche, le devenir des résidus
de médicaments dans les sols et les mécanismes en jeu dans leur séquestration sont encore

mal connus.

Contexte scientifique et financier de la these

Cette these s’integre dans le programme RISMEAU (Risques liés aux résidus de
médicaments, biocides et antibiorésistances d’origines humaine et vétérinaire sur les
ressources en eau du bassin versant de I’Arve), piloté par le GRAIE (Groupe de recherche,
animation technique et information sur I'eau). Ce programme de recherche a été initié par
I'observatoire SIPIBEL (Site pilote de Bellecombe) et par les différents projets sur le bassin
versant de I’Arve. Il a pour objectif de caractériser les différentes Mafors épandues sur le
bassin versant de I'Arve, et d’évaluer leur impact dans les différents compartiments

environnementaux. Ce programme comprend trois grands projets (Figure 1) :

- Un diagnostic sur la présence et l'identification de médicaments d’origines humaine
et vétérinaire dans les eaux de surface,

- Le projet Télesphore: ce projet cherche a évaluer le transfert de résidus de
médicaments et de biocides lié aux épandages de Mafors sur les sols agricoles,

- Le projet Perséphone : ce projet vise a évaluer I'impact a court et long terme des
résidus de médicaments, de biocides, des éléments traces métalliques et de
I'antibiorésistance liés aux épandages agricoles de ces Mafors sur les organismes

terrestres.
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La these s’intégre dans le projet Perséphone et s’est déroulée dans le cadre scientifique de
I’équipe IAPHY (Impact des aménagements et des polluants sur les hydrosystemes) du
laboratoire LEHNA (Laboratoire d’écologie des hydrosystéemes naturels et anthropisés).
L'objectif scientifique de cette équipe est de caractériser et d’évaluer I'impact sur les
écosystémes receveurs des polluants organiques et inorganiques issus des activités
anthropiques. Dans le cadre de ce projet, I'équipe IAPHY est intervenue pour évaluer les
impacts environnementaux liés a I'épandage, avec la mise en place des batteries d’essais sur
les vers de terre, les plantes et les microorganismes terrestres et |'étude de Ia

bioaccumulation des micropolluants dans les organismes terrestres.
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humaine et vétérinaire dans les eauxde surface
- sélactionner un nombre limité de molécules —> Suivi des boues (chimie, bioessais, antibioresisatne)
- Mobiliser les acteurs locaux, sensibiliser = Projet RILACT derniére année
-> lIdentifier les pressions et enjeux - Ensemble des données acquises sur les effluents
urbains et hospitaliers, boues de STEP, eaux de
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molécules - Evaluer la dissémination de
Persistance —Dissipation - Mobilité—Biodisponibilité I'antibiorésistance
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Analyse croisée et interprétation des données
obtenues sur I'ensemble des projets

Figure 1. Description du programme RISMEAU et synergie entre les différents projets le
composant?.

Les expérimentations ont été réalisées a I'Ecole Nationale des Travaux Publics de I'Etat
située a Vaulx-en-Velin (69120, France), accueillant I'équipe IAPHY du LEHNA, et a
PROVADEMSE (Plateforme technologique d’INSAVALOR) situé a Villeurbanne (69100,

L http://www.graie.org/Sipibel/projets.html
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France). Cette recherche a été financée par I'Office Francais de la Biodiversité (OFB) et la

bourse de thése a été obtenue auprés de I’Ecole doctorale de Chimie / INSA de Lyon.
Cette étude a été réalisée en collaboration avec :

Ecole Nationale des Travaux Publics de I’Etat (ENTPE)

Laboratoire d’écologie des hydrosystémes naturels et anthropisés (LEHNA), CNRS
(UMR 5023) ;

Laboratoire Déchets, Eaux, Environnements, Pollutions (DEEP), INSA Lyon ;
Plateforme technologique d’INSAVALOR PROVADEMSE ;

Institut des sciences analytiques (ISA), CNRS (UMR 5280) ;

YV V VY V

Unité Ecologie fonctionnelle et écotoxicologie des agroécosystémes (ECOSYS), INRAe

(UMR 1402).

Ce mémoire est organisé en deux grandes parties.

La premiére partie présente I'état de I'art des connaissances sur les matieres fertilisantes

d’origine résiduaire, leurs caractéristiques ainsi que leurs potentiels d’effets écotoxiques sur

les vers de terre. Elle s’organise en trois chapitres :

Le chapitre 1 présente la gestion des Mafors en France, les différentes typologies et leurs
intéréts agronomiques et environnementaux, les risques potentiels sur les organismes

terrestres ainsi que la réglementation mise en place pour garantir leur innocuité.

Le chapitre 2 précise les différents résidus de médicaments et les éléments traces
métalliques présents dans les Mafors et dans les sols, leur mécanisme de rétention ou de
mobilité dans les sols. Ce chapitre présente également les impacts des Mafors sur les plantes

et les microorganismes.

Le chapitre 3 décrit le ver de terre utilisé comme bioindicateur pour évaluer les risques
écotoxiques de I'’épandage des Mafors. Leur role dans les écosystemes et leur interaction
avec les contaminants sont précisés. Les connaissances actuelles des impacts des Mafors sur

les vers de terre y sont détaillées.
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La_seconde partie est dédiée a la présentation de la procédure expérimentale, la

présentation et la discussion des résultats sur I'évaluation écotoxicologique des Mafors. Elle

est organisée en quatre chapitres :

Le chapitre 4 détaille les organismes, les Mafors a étudier ainsi que les méthodes pour
évaluer leurs caractéristiques physicochimiques et leurs écotoxicités a travers les bioessais

en laboratoire et in situ.

Le chapitre 5 porte sur la caractérisation physicochimique des Mafors et I'évaluation du
risque écotoxicologique a travers les tests de toxicité aigué sur les vers de terre, les plantes

et les microorganismes.

Le chapitre 6 concerne la présentation des résultats sur I’évaluation de |a toxicité chronique

des Mafors sur les vers de terre et les plantes.

Le chapitre 7 est dédié a la présentation des résultats sur la bioaccumulation des résidus de
médicaments et des éléments traces métalliques issus des sols amendés en Mafors dans les

vers de terre et les plantes.

Ce mémoire se termine par une conclusion générale de I'étude et propose des

recommandations sur la démarche expérimentale et la réalisation des tests

écotoxicologiques sur des échantillons environnementaux (sols et Mafors).
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Chapitre 1. Les épandages agricoles de matiéres fertilisantes
d’origine résiduaire en France

1.1 Mafors

Avec l'accroissement de la population mondiale, la quantité de résidus organiques produits
s’est fortement accrue. En France, le gisement de résidus organiques représente plus de
729 millions de tonnes brutes par an a traiter (ADEME, 2018). Dans ce gisement, les effluents
d’élevage représentent a eux seuls plus de 274 millions de tonnes brutes et la sylviculture

plus de 100 millions de tonnes brutes (Foged et al., 2012 ; Gaillot and Lavarde, 2015).

Les matieres fertilisantes d’origine résiduaire, les Mafors, représentent les résidus
organiques issus des différentes filieres de traitement. Elles sont définies dans le code rural
et de la péche maritime comme « tous les produits dont 'emploi est destiné a assurer ou a
améliorer la nutrition des végétaux ainsi que les propriétés physiques, chimiques et
biologiques des sols » (Article L.255-1). Les Mafors sont trés diversifiées et peuvent étre

classées en deux catégories selon leur origine (ADEME, 2018 ; Houot et al., 2014) :

» Les Mafors d’origine agricole. Elles se composent principalement d’effluents
d’élevages récupérables comprenant les féces, les urines et les litieres d’animaux
prétraités ou avant épandage ;

» Les Mafors d’origines industrielle et urbaine. Cette catégorie est représentée par les
déchets organiques municipaux dont les boues d’épuration et les biodéchets, les
effluents et déchets organiques industriels dont les déchets issus de I'agroalimentaire
et de la papeterie, les composts d’origines urbaine et industrielle comprenant les

fractions fermentescibles d’ordures ménageres résiduelles et les déchets verts.

1.2 Gestion des Mafors

En France, la gestion des déchets est régie par le code de I'environnement. Le traitement des
déchets est réalisé en suivant la hiérarchie définie par la réglementation, et dépend a la fois
de leurs caractéristiques et de leurs origines. Dans un contexte de développement du
principe d’une économie circulaire, la valorisation de la matiére organique est un enjeu
majeur. Malgré tout, une partie de ces déchets organiques reste encore non valorisée et suit

les voies d’élimination telles que I'incinération ou encore la mise en décharge.
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La valorisation des résidus organiques passe par (1) le compostage, (2) la méthanisation, (3)

I’épandage agricole, (4) la combustion de biomasse en centrales thermiques dédiées.

(1)

(2)

Le compostage est un procédé de transformation de matieres fermentescibles
(ADEME, 2015a). Il consiste a produire un résidu organique stable, le compost, par
fermentation aérobie de déchets organiques par les microorganismes. Le
compostage concerne principalement les déchets verts, les biodéchets, les boues
d’épuration, la fraction fermentescible des ordures ménagéres résiduelles et les
effluents d’élevage (ADEME, 2015a). Le compostage est mis en ceuvre a plusieurs
échelles telles que le compostage domestique, le compostage partagé et le
compostage industriel. Le compost est utilisé comme amendement organique
principalement dans ['objectif d’améliorer les caractéristiques chimiques et
physiques des sols. L'avantage du compostage est également de réduire les quantités
a épandre, de stabiliser la matiere organique et de réduire les nuisances olfactives.

La méthanisation est un processus biologique naturel qui consiste a mettre en ceuvre
I'activité microbienne méthanogene en absence d’oxygene (ADEME, 2021, 2015b).
Les microorganismes, impliqués dans la méthanogenése, convertissent la matiére
organique en deux produits : le biogaz riche en méthane, énergie verte qui va servir
de combustible, et le digestat qui sera valorisé par épandage agricole, avec ou sans
post-traitement de déshydratation ou de compostage. Malgré son fort
développement en France depuis une quinzaine d’années, la méthanisation de boues
d’épuration est encore peu pratiquée. Par ailleurs, les biodéchets et les déchets agro-
alimentaires (Mafors d’origines urbaine et industrielle) représentent un fort potentiel
de production de biométhane (ADEME, 2021, 2015b). En effet, cette technique
présente plusieurs avantages pour la filiere de traitement des eaux usées,
génératrice de boues d’épuration dont les conditions de retour au sol sont
susceptibles de changer avec I’évolution de la réglementation (AMORCE, 2019). La
méthanisation diminuerait 'odeur des boues lors de leur stabilisation, améliorerait
leur valeur fertilisante et réduirait leur volume entre 5 et 15 %. Par ailleurs, elle
génere un gain financier par la vente de biogaz et permet d’épandre les digestats sur

les champs.
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(3) L'épandage agricole est défini comme étant I'action d’épandre au champ des
matiéres présentant un intérét agronomique, et dont le but consiste a améliorer le
rendement d’une culture. Ces matieres possédent une valeur fertilisante et une
valeur amendante organique élevée (Houot et al., 2014). Ces matieres organiques
peuvent étre un engrais, un amendement ou tout autre produit destiné « a assurer
ou a améliorer la nutrition des végétaux ou les propriétés physiques, chimiques et

biologiques des sols » (Code rural et de la péche maritime, L255-1, 4 juin 2015).

L’épandage agricole est la voie de valorisation des Mafors la plus développée sur le territoire
francgais avec environ 300 millions de tonnes de matiéres brutes épandues annuellement
(ADEME, 2018). Par la suite, I"étude bibliographie se focalise sur I'épandage agricole des

Mafors.

1.3  Typologie des Mafors épandues

La typologie de Mafors épandues dépend de la surface agricole concernée, grande culture
ou prairie, et également de la culture réalisée (Houot et al.,, 2014). L"épandage concerne
I’ensemble de la surface agricole du territoire francais. Les principales Mafors épandues sont
les effluents d’élevages, les composts de déchets verts, la fraction fermentescible des
ordures ménageéeres (FFOM), les boues de stations de traitement des eaux usées (STEU) et
industrielles (STEI) et, de facon moins importante, les effluents issus de I'agro-alimentaire

(Figure 2).

Mafor issues de volailles
(fumier, fientes...)
2.5%

fumier de porcs
3.2%

Compost issu d'effluent
d'élevage

3.5%
Boues d'épuration

0.8%

Mafor issues d'autre
origine animale
0.6%

Boues industrielles
0.5%

Vinasse
0.3%

Ecumes de sucrerie
0.2%

Compost d'origine

végétale ou d'ordures

ménagéres
1.0%

Figure 2. Typologie des Mafors épandues en France en 2011 (Agreste, 2014).
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La quantité des effluents d’élevage produits atteint environ 274 millions de tonnes brutes en
France, comprenant les déjections émises en batiment et les déjections émises en pature.
Cependant, seules les déjections émises en batiments sont récupérables pour étre épandues
(ADEME, 2018 ; Houot et al., 2014). Ces déjections représentent environ 40 % de ce
gisement, soit une quantité de 109 millions de tonnes brutes (soit environ 29 millions de

tonnes seches).

Les effluents d’élevage sont en quasi-totalité épandus sous forme brute, sans traitement
préalable, et représentent la majeure partie des Mafors épandues. En effet, les effluents
d’élevage représentaient 93,9 % de la totalité des Mafors épandues sur les sols agricoles en
2011 (Figure 2). Les effluents d’élevage épandus sont principalement des effluents d’origine
bovine, puis viennent les effluents porcins et avicoles. L’élevage bovin représentait environ
77 % de la part des effluents d’élevage produits et épandus, et 72 % de la part des Mafors
épandus en France en 2011 (Figure 2). L'amendement d’effluents d’élevage concernait une
surface de 6 millions d’hectares, exercant une pression sur les champs de 20 t.ha' MB, soit

3,50 t.ha MS (Gaillot and Lavarde, 2015).

Les stations d’épuration regoivent, a travers les réseaux de collecte des effluents, des eaux
usées issues des activités humaines. Les traitements réalisés dans les stations d’épuration
consistent a biodégrader la charge organique contenue dans les eaux usées et a concentrer

les produits résiduaires dans les boues d’épuration et I'atmospheére (CO2, Ny, ...) (Figure 3).
1) Traitement primaire

La premiere étape du traitement des eaux usées est le dégrillage qui permettra a I'aide de
tamis, de maillages plus ou moins fins, d’éliminer les macrodéchets (végétaux, objets, etc.).
L'eau usée est ensuite orientée vers un premier bassin de décantation ou les sables sur la
couche inférieure et les huiles sur la couche supérieure seront retirés par une étape de
décantation laminaire. Lors de ce traitement, des boues sont produites et contiennent

principalement de la matiére inorganique (= boue primaire).
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Figure 3. Fonctionnement d’une station de traitement des eaux usées (Aydin et al., 2022).

2) Traitement secondaire

Le traitement secondaire le plus répandu en France est le procédé biologique de « boues
activées » : un bassin aéré ou les microorganismes vont dégrader la matiére organique et les
polluants présents dans l'effluent. Un procédé physicochimique peut également étre
pratiqué sur les eaux en complément ou en remplacement du procédé biologique. Ce
traitement physicochimique consiste a utiliser un coagulant (sels de fer ou d’aluminium)
pour agglomérer les matieres organiques particulaires ou colloidales contenues dans les
eaux usées. A cette étape, les boues produites sont constituées principalement de bactéries

épuratrices et de matiéres organiques (= boue secondaire).

L’eau sera ensuite clarifiée/décantée avant d’étre libérée dans I’environnement. Les boues
sont collectées, parfois mélangées entre les différents traitements, puis subissent des
traitements spécifiques. Ces traitements consistent a réduire le volume des boues par
déshydratation et les stabiliser par chaulage, ou compostage ou méthanisation. Les stations
d’épuration en France produisent environ un million de tonnes de matiéres séches de boues
d’épuration (AMORCE, 2019 ; ADEME, 2014). L'épandage agricole concerne 73 % de ces
guantités de boues produites en France, dont 42 % sont épandues sans traitement préalable

(ADEME, 2018). En 2011, les boues d’épuration ont représenté 0,8 % des Mafors épandues
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sur les sols agricoles et concernait environ 0,8 millions d’hectares de surface agricole
(Figure 2).

1.3.3 Composts de fractions fermentescibles de déchets ménagers

assimilés

Les déchets ménagers assimilés (DMA) représentaient une quantité traitée de 38,9 millions
de tonnes en 2017 (ADEME, 2020). Ces DMA comprennent les ordures ménageres
résiduelles et les fractions collectées séparément soit par apport volontaire, soit en porte-a-
porte. D’aprés ’ADEME, la valorisation de ces DMA concerne 76 % du stock total, dont 29 %
sont orientés vers une filiere de tri, 16 % vers une filiere de valorisation organique et 31 %
vers la production d’énergie apres incinération. Le compostage et la méthanisation de ces
DMA représentaient 8,7 millions de tonnes avec une production de compost, atteignant
3 millions de tonnes en 2016 (ADEME, 2020). Toutefois, la quantité de compost destinée a

I’épandage ne représentait que 7,5 % en 2011 (Gaillot and Lavarde, 2015).

1.4 Intéréts agronomiques

L’épandage des Mafors contribue a I'amélioration de la qualité des sols (Figure 4). En effet,
I'apport de Mafors améliore les propriétés physiques du sol, mais aussi la composition

chimique et la fertilité biologique du sol (Eden et al., 2017 ; Scotti et al., 2015).

[Organic amendments]

¥

Animal manure
Municipal biosolids
Plant residues
Manufacturing wastes
Compost

Figure 4. Représentation des effets de
I'épandage d'amendements organiques
sur les propriétés physiques, chimiques
et biologiques d’un sol amendé (Scotti
et al,, 2015).
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L'épandage agricole de Mafors augmente la quantité de matieres organiques dans les sols,
ce qui génére une restructuration et une stabilisation du sol (Khalig and Abbasi, 2015). Les
propriétés physiques du sol sont alors améliorées ; la capacité de rétention en eau, la
porosité et la conductivité hydrique sont meilleures. Ces améliorations entrainent une
circulation facilitée de I'eau et de I'air (Gtab et al., 2018). Les améliorations du sol dépendent
aussi des caractéristiques chimiques des Mafors épandues, de leur dose, de leur fréquence

d’épandages et du traitement appliqué (compostage, digestat de méthanisation, etc.).

La mauvaise gestion de la matiére organique dans les sols agricoles, liée a I'agriculture
intensive et a 'utilisation d’engrais chimiques, a pour conséquence un appauvrissement des
stocks de carbone dans les sols agricoles (Kopittke et al., 2019). La pratique d’épandage de
Mafors dans les sols permet de rapidement recouvrer ces stocks de carbones et apporte de
nombreux nutriments N, P et K nécessaires au développement des plantes de culture
(Cucina et al., 2021 ; Cucina et al., 2019 ; Park et al., 2019 ; Khalig and Abbasi, 2015 ; H.
Zhang et al., 2015 ; Bonanomi et al., 2014). 'ADEME a estimé que 46,6 % de I'apport en
azote sur les sols agricoles en France proviendrait de I'épandage d’amendements organiques
(données 2012 ; ADEME, 2018). Cet apport en nutriments conduit a un meilleur rendement
des cultures (Zuo et al., 2019 ; Jamil et al., 2006). Cependant, les ratios N, P, K varient selon
I'origine des amendements organiques (Goss et al., 2013). Ces différences de teneurs en N, P
et K nécessitent un suivi important de la part des gestionnaires pour pallier des déficits ou
des apports excessifs. L'utilisation des engrais chimiques sur les sols agricoles est alors
minimisée, et sert, a présent, a compléter les apports en N, P et K aprés épandage de

Mafors.

L'utilisation des Mafors stimule I'activité biologique du sol, de la microflore terrestre
jusqu’aux vers de terre (ADEME, 2018). Les microorganismes jouent un roOle clé dans la
décomposition de la matiére organique (Thangarajan et al., 2013 ; Lavelle and Spain, 2001).
L’'amendement organique favorise la croissance des microorganismes et la diversité des
communautés microbiennes. Cette influence dépend de l'origine de la Mafor et des
conditions de préparation avant épandage, des fractions organiques facilement assimilables

et de la dose d’épandage (Chakraborty et al., 2011).
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1.5 Risques liés aux épandages agricoles

Les Mafors peuvent contenir des constituants nocifs pour I’environnement. Les
contaminations biologiques et chimiques des sols, qui seront traitées dans les paragraphes
suivants, représentent le risque principal de I'’épandage des Mafors (Houot et al., 2014 ; Goss

et al., 2013).

L’épandage répété de Mafors sur les sols, parfois inapproprié, peut générer des risques
secondaires. Parmi les risques secondaires, les quantités de N, P, K déposées sur les sols
agricoles peuvent provoquer une contamination des eaux de surface et des eaux
souterraines provoquant des phénomeénes d’eutrophisation (Urra et al., 2019). Les lisiers
présentent des fortes concentrations en nitrates qui, lors du lessivage des sols, provoquent

une contamination importante des eaux de surface (Alvarenga et al., 2015).

L'acidification et la salinisation des sols peuvent se produire lors de I'épandage de certains
types de Mafors (Alvarenga et al., 2015 ; Bonanomi et al., 2014 ; Singh et al., 2012). lIs sont a
prendre en compte puisqu’ils peuvent affecter la structure du sol, la disponibilité des
nutriments et favoriser la mobilité et la disponibilité des polluants. Les travaux d’Alvarenga
et al. (2015) montrent, par la mesure de la conductivité électrique, que I'apport de Mafors
issues de composts de boues de papeteries et de lisiers contribue a I'augmentation de la
salinité, pouvant avoir des effets écotoxiques sur les organismes terrestres. L'apport de
Mafors acides conduit a I'acidification du sol amendé, avec pour conséquence de modifier le
comportement des polluants dans le milieu et de favoriser une écotoxicité (Singh et al.,

2012).

Parmi les autres risques secondaires, I'épandage de Mafors augmente les quantités de
carbone et d’azote dans les sols et contribue ainsi a la libération de gaz a effet de serre (CO,,
CHa et N20) issus de la dégradation de la matiere organique (Alvarenga et al., 2015 ;

Thangarajan et al., 2013).

Lors d’'un épandage de Mafors sur les sols agricoles, le risque de contamination biologique
est possible et doit donc étre pris en considération. En effet, I'analyse biologique des Mafors
révele la présence de nombreux agents pathogenes (Fijalkowski et al., 2017 ; Goss et al.,
2013). La littérature scientifique a permis d’identifier de nombreux pathogénes comme les
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virus, les bactéries, les protozoaires, les helminthes, les champignons dont les levures dans
une large gamme de Mafors (Fijalkowski et al., 2017 ; Goss et al., 2013 ; INERIS, 2007). Les
matieres fécales comme les fumiers et les boues d’épuration sont susceptibles de contenir
les teneurs les plus élevées en agents pathogénes (Strauch, 1987). Dans ces deux types de
Mafors, les pathogénes régulierement retrouvés en France sont les bactéries (Salmonella
spp., Cambylobacter spp., Yersinia spp., E. coli, listeria spp.), les entérovirus, les helminthes

(Ascaris spp.) et les protozoaires (Giardia spp., Cryptosporidium spp.) (INERIS, 2007).

Aprés épandage, les agents pathogénes présents dans les Mafors ont une viabilité qui
dépend de nombreux paramétres environnementaux : le taux d’humidité, la capacité de
rétention en eau, la température, le pH, la luminosité, I'aération du sol, la matiére organique
et la microflore endogene. Un risque est avéré lorsque ces agents pathogenes survivent dans
les sols amendés et que le transfert vers les plantes et vers les humains devient possible

(INERIS, 2007).

Pour réduire les risques de contamination biologique, la réglementation encadre I'épandage
des boues d’épuration avec des seuils de concentration pour certains pathogenes. Des
traitements d’hygiénisation sont appliqués sur les boues d’épuration pour garantir leur
innocuité. Ces traitements consistent en (1) une élévation de la température sur un temps
suffisamment long comme le compostage, la méthanisation thermophile, le séchage solaire
ou thermique ; (2) une augmentation du pH avec I'ajout d’un produit alcalin notamment par
chaulage. Toutefois, certains agents pathogénes résistent au traitement. La reprise de
I'activité et la croissance de ces pathogénes durant la période de stockage post-traitement
peuvent étre observées. Une double mesure consiste a définir un délai entre I'épandage de
boues d’épuration (haut potentiel de teneur en agents pathogénes) et la semence des
graines ou des plantations. En effet, le transfert de ces pathogénes vers les plantes se
déroule principalement au niveau des tissus aériens, durant la phase d’épandage ou en cas
de fortes pluies. La consommation des récoltes ou le paturage des animaux sur des prairies

amendées en Mafors peuvent entrainer un risque pour les animaux et les humains.

Par ailleurs, I'utilisation des antibiotiques dans le domaine de la santé humaine et vétérinaire
favorise également la présence de souches bactériennes antibiorésistantes. Les Mafors, par
leurs caractéristiques physicochimiques, présentent un milieu favorable au maintien et a la

multiplication de ces souches antibiorésistantes. Elles peuvent donc devenir un vecteur de
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dissémination de [Iantibiorésistance par la pratique de ['épandage agricole. Le
développement de I'antibiorésistance réduit les moyens d’action contre les pathogenes

humains et animaux (Gothwal and Shashidhar, 2015).

L'épandage des Mafors est considéré comme une source importante de contamination
chimique des sols (Fijalkowski et al., 2017 ; Goss et al., 2013 ; Houot et al., 2009). Les Mafors
présentent divers contaminants, tels que les polluants inorganiques dont les éléments traces
métalliques ou ETMs (Fijalkowski et al., 2017 ; Smith, 2009 ; Chang et al., 1984) et les
polluants organiques. Parmi les polluants organiques, les résidus de médicaments
représentent les concentrations les plus élevées (Bloem et al., 2017 ; Bourdat-Deschamps et

al., 2017). Les ETMs et les résidus de médicaments seront traités dans le chapitre suivant.

De nombreuses autres familles de polluants organiques sont identifiées dans les Mafors et
dépendent fortement de leurs origines. Les analyses chimiques des Mafors révelent la
présence de pesticides (Clarke et al., 2010), d’hydrocarbures aromatiques polycycliques ou
HAP (Fijalkowski et al., 2017 ; Contreras-Ramos et al., 2009), des polychlorobiphényles ou
PCB (Mailler et al., 2017), des hormones (Mailler et al., 2017 ; Martin et al., 2012 ; Fan et al,,
2011), des retardateurs de flamme bromés ou RFB (Navarro et al., 2016 ; Kinney et al., 2008)
et des plastiques (Rolsky et al., 2020 ; van den Berg et al., 2020). Ces polluants organiques
ont tous été décrits comme étant écotoxiques pour les organismes du sol (Coelho, 2019 ;

W. Zhang et al., 2015 ; Pelosi et al., 2014 ; Biondi et al., 2012 ; Nannipieri et al., 2003).

La présence de polluants est liée a I'origine de la Mafor. Les boues d’épuration urbaines
présentent la plus grande diversité de polluants parmi les Mafors épandues. Ces boues
d’épuration sont issues des STEU qui recoivent des eaux usées des ménages, des hopitaux et
des industries. Malgré les traitements mis en place pour dégrader la matiére et les polluants
organiques, l'efficacité des STEU est partielle car les traitements ne sont pas toujours
efficaces sur certains composés ou trop onéreux pour étre appliqués. La présence de
polluants dans les eaux usées, cumulée a de faibles taux d’abattement, induit une
accumulation dans les boues d’épuration, et un risque accru de contamination des sols

amendés.
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Les pratiques d’élevage génerent également une diversité de polluants dans les effluents
agricoles. L'utilisation de stimulateurs de croissance dans I'alimentation (hormones, métaux
lourds, etc.) et I'utilisation d’antibiotiques a usage vétérinaire sont responsables de leur

présence dans les Mafors agricoles.

1.6 Réglementation des épandages de Mafors sur les sols

Pour limiter les risques, I'épandage de Mafors sur les sols est réglementé par des lois qui
permettent d’assurer de bonnes pratiques et de limiter I'impact environnemental et

sanitaire (ADEME, 2018). Trois statuts juridiques catégorisent les Mafors :

» Les déchets comme les boues d’épuration (Code de I'environnement, Article L541-1,
31 juillet 2020) ;

» Les sous-produits tels que les effluents d’élevage ;

> Les produits qui répondent a une autorisation de mise sur le marché? ou conformes a

des normes d’application obligatoires.

En fonction du statut, des contraintes plus ou moins fortes sont imposées a leur épandage.
Des demandes d’homologation ou d’autorisation provisoire a la vente permettent de
modifier les statuts, aprés une évaluation approfondie de l'intérét agronomique et de
I'innocuité des Mafors. Les traitements de certaines Mafors peuvent également modifier le
statut de ces dernieres. La réglementation des épandages agricoles concerne également les

producteurs de Mafors et les exploitants agricoles qui les réceptionnent sur leurs sols.

L'épandage des Mafors déchets et sous-produits est encadré par trois textes législatifs.
L'épandage des boues de station d’épuration et les effluents d’élevage, issus d’installations
classées, suivent les lois sur I'eau (du 16 décembre 1964 et 3 janvier 1992) tandis que
I’épandage des effluents industriels, des effluents d’élevage issus d’installations classées et
des digestats de méthanisation est légiféré par le régime des installations classées pour la
protection de I'’environnement (ICPE) du 19 juillet 1976. Les lois concernant I'épandage des

Mafors précisent les conditions d’apport au sol, avec I'obligation de la mise en place d’un

2 https://www.anses.fr/fr/content/autorisation-de-mise-sur-le-marche-des-matieres-fertilisantes-des-

adjuvants-pour-matieres
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plan d’épandage et de gestion (période d’épandage, mode d’épandage, distance

d’épandage, quantités définies en fonction des besoins agronomiques, doses d’épandage).

Parmi les Mafors, les boues d’épuration urbaines et industrielles, et les déchets et effluents
ICPE, sont soumis a une reglementation plus stricte afin de garantir I'innocuité de leur
épandage sur les sols agricoles. En raison de leurs sources, les boues d’épuration présentent
un risque de contamination élevé. Leur épandage sur les sols agricoles est légiféré par
I'arrété du 15 septembre 2020, fixant les prescriptions techniques applicables aux épandages
de boues sur les sols agricoles, en application du décret n° 97-1133 du 08/12/97 relatif a
I'épandage des boues issues du traitement des eaux usées3. Ce décret fait suite a la directive
européenne 86/278/CEE (EC, 1986). Parmi ces contraintes, des seuils en éléments traces
métalliques (ETMs) et en certains composés traces organiques ne doivent pas étre dépassés.
Les sols agricoles doivent également étre en dessous de ces seuils fixés par I'arrété pour
recevoir des épandages de boues d’épuration. L'article 11 de l'arrété mentionne ces
guantités seuils en certains contaminants dans les boues d’épuration et dans les sols
agricoles (Tableau 1). Une autre mesure dans le méme arrété permet également de limiter
la concentration en contaminants dans les sols agricoles en régulant la dose d’épandage des
boues d’épuration. Par ailleurs, l'article 7 de l'arrété mentionne que «La quantité
d'application de boues, sur ou dans les sols, doit [...] au plus égale a 3 kilogrammes de

matiére seche par métre carré, sur une période de dix ans. ».

L'épandage des Mafors est également contraint par la directive nitrate lorsque les
épandages ont lieu dans des zones vulnérables préalablement identifiées. Ces zones
vulnérables sont caractérisées par des zones pouvant alimenter des eaux susceptibles d’étre
polluées par une teneur élevée en nitrates et entrainer une eutrophisation du milieu. Cette
directive mentionne un seuil maximal de 170 kg d’azote/ha/an, provenant de Mafors a ne
pas dépasser lors d’'un amendement sur un sol agricole. En France, 55 % de la surface
agricole est classée en zones vulnérables et concernée par cette directive nitrate (Houot et

al., 2014).

3 https://www.legifrance.gouv.fr/loda/id/LEGIARTI0O00042419117/2020-10-11/
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Tableau 1. Valeurs limites et flux cumulés en éléments traces métalliques et en composés
traces organiques dans les boues d’épuration, déchets et effluents ICPE en France et en
Europe (arrété du 2 février 1998) et du sol recevant I'épandage (arrété du 3 avril 2000).

Polluants Teneur dans les boues Teneur dans les déchets et | Teneur dans
effluents ICPE les sols
Valeur limite Flux cumulé Valeur limite Flux cumulé Valeur limite
(mg.kg* MS) | maximum sur (mg.kg* MS) maximum sur (mg.kg* MS)
10 ans (g/m? 10 ans (g/m?
sur sol a pH > 6) sur sol a pH > 6)
ETM
Cadmium (Cd) 10 0,015 10 0,015 2
Chrome (Cr) 1000 1,5 1000 1,5 150
Cuivre (Cu) 1000 1,5 1000 1,5 100
Mercure (Hg) 10 0,015 10 0,015 1
Nickel (Ni) 200 0,3 200 0,3 50
Plomb (Pb) 800 1,5 800 1,5 100
Zinc (Zn) 3000 4,5 3000 4,5 300
CTO
Total des 7 PCBs 0,8 1,2 1,2 1,2
Fluoranthéne 4-5 6-7,5 6-7,5 6-7,5
Benzo(b)fluoranthéne 2,5 4 4 4
Benzo(a)pyrene 1,5-2 2-3 2-3 2-3
En 2021, L'ANSES (Agence nationale de sécurité sanitaire de I'alimentation, de

I'environnement et du travail) a soumis, a la demande de la Direction Générale de
I’Alimentation, un avis sur un projet de décret relatif aux critéres de qualité agronomique et
d’innocuité des matiéres fertilisantes et des supports de cultures®. Dans ce projet de loi,
I’ANSES recommande la réalisation de tests écotoxicologiques et de mesures des effets de
perturbateurs endocriniens dans le but de tracer les effets écotoxiques potentiels des
médicaments et de leurs résidus, des micropolluants aux effets perturbateurs endocriniens,
des bactéries antibiorésistantes, etc. En effet, ces composés organiques ne sont soumis a
aucun seuil et a aucune restriction dans le cadre des matieres fertilisantes et des supports de
cultures actuellement. Les tests écotoxicologiques proposés concernent l'inhibition de la
reproduction des vers de terre selon la norme 1SO 11268-2 : 2015 (ISO, 2015a), I'’émergence
et la croissance des plantes terrestres selon la norme 1SO 11269-2 : 2013 (ISO, 2013) et une

évaluation des effets perturbateurs endocriniens. Les seuils d’effet biologique seraient fixés

4 https://www.anses.fr/fr/content/avis-de-lanses-sur-un-projet-de-d%C3%A9cret-relatif-aux-crit%C3%A8res-
de-qualit%C3%A9-agronomique-et
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a 40 % pour les vers de terre et 25 % pour les plantes. Ces seuils seraient définis comme

critere décisionnel a trois fois la dose d’épandage moyenne revendiquée.

Points clés a retenir

v’ Les Mafors peuvent étre classées en deux catégories : les Mafors d’origine agricole
telles que les effluents d’élevage et les Mafors d’origines industrielle et urbaine
comme les boues d’épuration. Elles représentent un gisement de plus de 729 millions
de tonnes brutes par an en France.

v’ La valorisation des Mafors comprend le compostage, la méthanisation et I’épandage
agricole. Ce dernier est la revalorisation de la matiere organique la plus pratiquée en
France avec plus de 300 millions de tonnes épandues annuellement.

v' 94 % des Mafors épandues sont des effluents d’élevage comprenant les lisiers et les
fumiers.

v’ Les Mafors améliorent la structure physique, apportent une fertilisation chimique et
stimulent I'activité biologique du sol. De plus, 'épandage des Mafors présente un
intérét économique par une substitution aux engrais et une élimination de la matiere
organique a moindre col(t.

v’ Les Mafors peuvent modifier les paramétres physico-chimiques du sol. Ces
modifications peuvent parfois présenter un risque environnemental. Les Mafors sont
également vectrices de contaminants biologiques et chimiques (résidus de
médicaments, HAPs, PCBs, ETMs) identifiés comme étant écotoxiques pour les
organismes du sol.

v’ La réglementation sur les épandages agricoles de Mafors et sur les sols récepteurs
fixe des seuils a ne pas dépasser seulement pour les boues d’épuration et pour
certains contaminants chimiques tels que les ETMs (7), les HAPs (3) et les PCBs (7).
Des doses d’épandage sont également mentionnées pour réguler I'’épandage des
boues d’épuration et des effluents d’élevage.

v/ Un projet de loi propose des tests écotoxicologiques sur les Mafors pour garantir

I'innocuité des Mafors avant d’étre épandues.
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Chapitre 2. Les polluants présents dans les Mafors

2.1 Les résidus de médicaments dans les Mafors

Définir les médicaments d’'une maniere générale est complexe car les médicaments se
distinguent par de multiples caractéristiques. En France, les médicaments sont définis par
I'article L5111-1 du code de la santé publique comme étant « toute substance ou
composition possédant des propriétés curatives ou préventives a I'’égard des maladies
humaines ou animale » ou encore comme étant « toute substance ou composition pouvant
étre utilisée chez ’lhomme ou I'animal en vue d’établir un diagnostic médical ou de restaurer,
corriger ou modifier leurs fonctions physiologiques en exercant une action pharmacologique,
immunologique ou métabolique ». lls se caractérisent par leurs propriétés physiques,
chimiques et biologiques liées a la structure chimique de leurs molécules. Les médicaments
sont constitués d’un ou de plusieurs principes actifs, et d’un ou de plusieurs excipients. Le
principe actif signifie que le produit présente un effet pharmacologique prouvé
cliniguement. L’excipient est un additif non-actif qui facilite son administration et peut aussi

servir a améliorer son assimilation.

Dans cette synthése, le terme « médicament » définit le produit administré au patient. Le
terme « résidus de médicaments » correspond a une dégradation partielle des médicaments

par des facteurs physicochimiques environnants, ou ayant été excrétés par des organismes.

De la chaine de production du médicament jusqu’a sa consommation et son élimination,
plusieurs routes conduisent a une contamination des milieux terrestres par les résidus de
médicaments (Picé and Andreu, 2007 ; Diaz-Cruz et al., 2003). A titre d’illustration, la
Figure 5 présente les principales voies de transfert des antibiotiques dans les différents

compartiments de I’environnement.
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Figure 5. Sources de contamination dans l'environnement des antibiotiques dans la
médecine humaine et a usage vétérinaire (Pico et Andreu, 2007).

La contamination des sols agricoles par les résidus de médicaments est principalement
induite par I'épandage, en tant que produits fertilisants, des boues d’épuration et des
effluents d’élevage (Gothwal and Shashidhar, 2015 ; Hou et al., 2015 ; Van Doorslaer et al.,
2014 ; Picé and Andreu, 2007). D’autres sources de contamination des sols existent. Les
champs recevant en paturage des animaux domestiques ou d’élevage sont également
concernés par la contamination en résidus de médicaments. La plupart des animaux
domestiques ou d’élevage sont traités avec des produits a usage vétérinaire dont les résidus
sont présents dans leurs excréments. Indirectement, les sols peuvent également étre
contaminés avec les eaux de surfaces par les phénomeénes de ruissellement de I'eau, de
lessivage des sols et d’infiltration naturelle des berges (Gothwal and Shashidhar, 2015 ; Picé
and Andreu, 2007). En effet, les eaux de surfaces peuvent étre principalement contaminées

par :

(1) Les eaux de déversoirs d’orage, collectant par temps de pluie les eaux de lessivage de

surface, mélangées avec des eaux usées déviées des stations d’épuration ;
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(2) Les eaux traitées et relarguées par les stations d’épuration. Les eaux traitées peuvent
contenir des résidus de médicaments non abattus malgré les traitements mis en
place par les STEU ;

(3) Les eaux usées issues de [l'aquaculture (Justino et al., 2016). L'utilisation
d’antibiotiques et la présence de résidus de médicaments dans I'alimentation des
poissons engendrent une quantité importante de résidus de médicaments dans leurs
feces, et dans les eaux des bassins piscicoles, qui sont ensuite rejetées dans le milieu

aquatique (Romero et al., 2012 ; Tacon and Metian, 2008).

Les résidus de médicaments se retrouvent principalement dans les boues d’épuration et les
effluents d’élevage. Ces deux Mafors représenteront les deux typologies de Mafors étudiées

dans cette bibliographie.

Dans les STEU, les eaux usées a traiter et contenant des résidus de médicaments sont issues
des industries pharmaceutiques, des établissements hospitaliers et des activités
domestiques (Pan and Chu, 2017 ; Daghrir and Drogui, 2013 ; Verlicchi et al., 2010). Cette
triple origine est source d’une grande diversité de résidus de médicaments avec des
concentrations qui peuvent étre trés élevées. Pour dépolluer ces eaux usées, les STEU ont
mis en place des traitements transférant la pollution organique vers les boues d’épuration
(Figure 3). Ces boues d’épuration sont alors le récepteur final de ces résidus de médicaments
(Gothwal and Shashidhar, 2015 ; W. Li et al.,, 2013). Des traitements pour réduire la
concentration en résidus de médicaments dans les boues d’épuration ont également été mis
en place par les STEU. Parmi les différents traitements, la digestion anaérobique réduit une
large gamme de polluants organiques dans les boues d’épuration et présente des taux
abattements les plus élevés (Malmborg and Magnér, 2015). Toutefois, certains polluants
sont récalcitrants et se retrouvent a des concentrations tres élevées dans les boues

d’épuration.

Les produits vétérinaires sont utilisés pour protéger les élevages contre les agents
pathogenes. Cependant, certains médicaments ne sont pas totalement métabolisés. Par
exemple, 70 % des antibiotiques de la famille des tétracyclines sont excrétés et libérés sous

une forme active non dégradée (Daghrir and Drogui, 2013). Ainsi, les résidus de
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médicaments sont détectés dans les effluents d’élevage qui sont épandus directement sur
les sols agricoles (Hou et al., 2015 ; Li et al., 2012 ; Kim et al., 2011). Le compostage de ces
effluents avant de les épandre peut participer a une réduction de la concentration en résidus

de médicaments de maniére indirecte (Ho et al., 2013).

De leur consommation jusqu’a leur identification dans les Mafors épandues, les
médicaments et les résidus de médicaments sont transformés par des mécanismes
abiotiques ou biotiques. Leur dégradation dépend des propriétés des molécules et des
facteurs physicochimiques associés aux conditions de traitement des effluents liquides et
solides. Par conséquent, leur persistance dans les Mafors est d’'une grande variabilité.
Aujourd’hui, avec les récents développements des techniques analytiques, les résidus de
médicaments sont plus facilement identifiés dans les écosystémes terrestres et aquatiques.
Les données, disponibles dans la littérature scientifique, permettent de dresser un bilan sur
les résidus de médicaments présents dans les Mafors et susceptibles d’atteindre le
compartiment eau et sol (Pan and Chu, 2017 ; Carvalho and Santos, 2016). Les tableaux A.1
et A.2 (cf. ANNEXE A, page 248) illustrent la diversité des résidus de médicaments identifiés

et quantifiés dans les boues d’épuration et dans les effluents d’élevage.

2.1.4.1 Dans les boues d’épuration

Plusieurs classes de résidus de médicaments sont identifiées dans les boues d’épuration,
comme des antibiotiques, des antiépileptiques, des anti-inflammatoires, des analgésiques et

des bétabloquants (cf. tableau A.1 de ’ANNEXE A, page 248).

Une large gamme d’antibiotiques sont présents dans les boues d’épuration avec les
fluoroquinolones, les sulfonamides, les tétracyclines, les macrolides et les diaminopyridines.
Les fluoroquinolones sont fréquemment identifiées, principalement dans les boues
d’épuration, avec des concentrations moyennes qui varient de 110 a 19 215 pg.kg* MS pour
la ciprofloxacine, de 289 a 6 639 ug.kg* MS pour la norfloxacine et de 455 a 8 743 pg.kg* MS
pour I'ofloxacine. D’autres familles d’antibiotiques sont également identifiées, mais a de plus
faibles concentrations. C'est le cas des macrolides dont les concentrations sont comprises
entre 7 et 1 958 pg.kg* MS, des tétracyclines avec des concentrations moyennes comprises

entre 43,5 et 2376 pg.kg? MS et des sulfonamides avec des concentrations moyennes
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comprises entre 16,4 et 106,7 ug.kg* MS. Des biocides sont également présents, tels que le
triclosan, le triclocarban, le thiabendazole et le miconazole dans des gammes de
concentrations proches de celles des fluoroquinolones et comprises entre 110 et

36 060 pg.kg! MS.

Parmi les autres classes de médicaments, les anti-inflammatoires sont également présents,
avec une diversité élevée. L'ibuproféne, le fénoproféne, le naproxéne, le kétoproféne, le
diclofénac et I'acide salicylique se retrouvent a des gammes de concentrations comprises
entre 12,8 et 1274 pg.kg! MS dans les boues d’épuration. Les antiépileptiques
(carbamazépine et fluoxétine), les analgésiques (paracétamol et tramadol) et les
bétabloquants avec le propanolol sont quantifiés également dans des gammes de
concentrations proches de celles des anti-inflammatoires, avec des concentrations
comprises entre 3,1 et 4 700 pg.kg* MS. D’autres classes de médicaments sont également
identifiées telles que les antidépresseurs (amitriptyline), les antihypertensifs (allopurinol), les
hypolipémiants (fénofibrate et gemfibrozil), les antihistaminiques (diphenhydramine) et les

antiarythmiques (vérapamil).

2.1.4.2 Dans les effluents d’élevage

L’identification et la quantification des résidus de médicaments dans les effluents d’élevage
concernent principalement la classe des antibiotiques. La littérature mentionne six familles :
les fluoroquinolones, les sulfonamides, les tétracyclines, les macrolides, les lincosamides et
les phénicolés (cf. tableau A.2 de I’ ANNEXE A, page 248). En effet, les effluents d’élevage
contiennent des produits vétérinaires administrés aux élevages, et donc principalement des
antibiotiques destinés a I'usage vétérinaire. Les pratiques d’élevage utilisent principalement
les antibiotiques de type tétracyclines et sulfonamides (Chen et al., 2012). Parmi ces deux
classes d’antibiotiques, ce sont les tétracyclines qui sont majoritairement présentes avec des
gammes de concentration élevées. Toutefois, les concentrations mesurées dépendent du
type d’effluents (liquide ou solide), du type d’élevage et du pays. Les concentrations les plus
élevées en antibiotiques sont mises en évidence dans les élevages porcins, et plus
particulierement en Chine. En effet, I'usage des antibiotiques comme accélérateurs de
croissance est une pratique courante pour faire face aux pandémies fréquentes dans les
élevages porcins chinois avec, pour conséquence, des concentrations élevées dans les
effluents d’élevage (Barton, 2000). Depuis 2006, I'Union Européenne a interdit cette
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pratique pour contrer I'émergence de bactéries et d’autres microbes résistants aux

antibiotiques.

La classe des tétracyclines, dont les tétracyclines, les chlortétracyclines, les oxytétracyclines,
les métacyclines et les doxycyclines font partie, atteignent des concentrations moyennes
comprises entre 11 et 871700 pg.kg! MS dans les effluents d’élevage. Pour les
sulfonamides, une grande diversité de familles est également mise en évidence: les
sulfonamides principaux sont les sulfaméthoxazoles avec des concentrations moyennes
comprises entre 50 et 2 230 pg.kg! MS, les sulfaméthazines avec des valeurs moyennes de
120 a 10 800 pg.kg! MS et les sulfadiazines avec des valeurs moyennes de 150 a 780 pg.kg™?
MS. Pour les autres antibiotiques tels que les fluoroquinolones, les valeurs sont également
trés élevées. L'enrofloxacine atteint 1,4 g.kg' MS dans un fumier de poulets en Chine (Zhao
et al., 2010). La tylosine est un antibiotique de la famille des macrolides régulierement
utilisée dans les élevages et révélant des valeurs moyennes comprises entre 250 et

115 500 pg.kg™ MS.

L'épandage de Mafors conduit a la contamination des sols agricoles en résidus de
médicaments (Gothwal and Shashidhar, 2015). D’aprés le tableau A.3 (cf. ANNEXE A, page
248), la contamination des sols en résidus de médicaments dépend du type de Mafors et des
doses d’épandage. Les antibiotiques de la classe des fluoroquinolones et des tétracyclines
sont présents a des concentrations élevées, pouvant atteindre une moyenne maximale de
450 pg.kg* MS en ciprofloxacine dans un sol amendé en boue d’épuration, 203 pg.kg™* MS
en chlortétracycline dans un sol amendé en lisier, et 151,50 ug.kg? MS en enrofloxacine
dans un sol amendé en fumier. La chlortétracycline a déja été mesurée a 1 039 pg.kg* MS

dans un sol amendé en lisier.

Les valeurs de concentration des résidus de médicaments dépendent non seulement de la
profondeur du sol, mais aussi de la durée entre I'épandage et le prélevement du sol amendé.
Les analyses réalisées dans I'étude de Hamscher et al. (2005) sur la tétracycline et la
chlortétracycline montrent que les concentrations en résidus de médicaments étaient plus
importantes dans la couche 10-20 cm du sol. Au-dela de 30 cm de profondeur, les

concentrations de ces résidus de médicaments sont en dessous des limites de détection des
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méthodes d’analyse de cette étude. Pour les antibiotiques fluoroquinolones, au-dela de 5 cm
de profondeur, la ciprofloxacine et la norfloxacine ne sont plus détectées (Golet et al., 2003).
Dans cette méme étude, les concentrations mesurées diminuent avec le temps. En effet, la
mesure réalisée aprés les 5 mois qui suivaient le dernier épandage montre une
concentration en ciprofloxacine de 450 pg.kg? MS. Pourtant, aprés 21 mois, cette
concentration est réduite a 300 pg.kg' MS. Toutefois, d’autres études montrent des
résultats différents, avec une augmentation de la concentration en tétracycline avec la durée

(Hamscher et al., 2005, 2002).

2.2 Les éléments traces métalliques dans les Mafors

Parmi les ETMs, certains sont indispensables au fonctionnement des processus biologiques
et sont qualifiés d’oligoéléments, tels que le cuivre, le zinc et le chrome. D’autres sont
qualifiés de contaminants stricts, la nécessité de leur présence dans les processus
biologiques n’ayant pas été démontrée. C’'est le cas du plomb, mercure et cadmium. Qu'ils
soient qualifiés ou non d’oligo-éléments, les ETMs peuvent s’avérer toxiques pour les
organismes a des concentrations élevées. Les principaux ETMs connus pour leur écotoxicité
sont le plomb, le cadmium, le mercure, le chrome, le cuivre, le nickel et le zinc (Alengebawy
et al., 2021 ; Achparaki et al., 2012 ; Valko et al., 2005). Pour déterminer le fond
géochimique en ETMs présents dans les sols francais, I'étude de Baize (2000) analyse 815

échantillons de sols (Tableau 2).

Tableau 2. Concentrations en ETMs (mg.kg? MS) mesurées dans 815 échantillons de sols
issus du territoire francais (Baize, 2000).

Valeurs Cd Pb Cr Cu Ni Zn Hg *
Médiane 0,16 34,1 66,3 12,8 31 80 0,07
Moyenne 0,42 64,8 75 14,9 41,3 149 -
Minimum <0,02 2,2 <2 <2 <2 <5 0,001
Maximum 6,99 3088 691,0 107,0 478,0 3820 1,7

* Valeurs issues du ministére de la transition écologique, 2021.
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Les activités humaines sont des sources a I'origine de transferts des ETMs présents dans les
écosystémes terrestres (Alengebawy et al., 2021 ; Chassin et al., 1996). En effet, les activités
industrielles, de transports, agricoles et minieres conduisent a une contamination du sol

(Alengebawy et al., 2021 ; Wuana and Okieimen, 2011 ; Chassin et al., 1996).

Les retombés atmosphériques sont le principal vecteur de contamination des zones urbaines
(Nicholson et al., 2003). Originaires des émissions des cheminées, des pots d’échappement
et des poussieres provenant des zones de stockage des déchets, les retombées
atmosphériques provoquent la contamination diffuse des zones a proximité de ces activités,
dont les compartiments sols et eaux. Ces retombées augmentent en raison du volume et de

la diversification des activités humaines (Vodyanitskii, 2013).

L'utilisation de pesticides, d’engrais chimiques et de Mafors pour améliorer ou protéger les
cultures constitue également une source importante de contamination en ETMs dans les sols
(Alengebawy et al.,, 2021 ; Wuana and Okieimen, 2011). En effet, certains pesticides
contiennent des ETMs pour lutter contre les agents indésirables et polluent de facon
localisée des sites spécifiques ou des cultures (McLaughlin et al., 2000). Cette contamination
des ETMs sur les sols agricoles provient également de I'utilisation d’engrais chimiques, tels
que les fertilisants azotés contenant des ETMs indésirables (Vodyanitskii, 2013 ; Wuana and
Okieimen, 2011) et de l'irrigation sur champs des eaux usées issues des stations d’épuration
et des industries (Reed et al., 1995). En raison de leurs origines trés diverses et de la
généralisation de la pratique d’épandage, les Mafors constituent une source de
contamination importante des sols agricoles, avec une grande variabilité en termes d’ETMs
et de concentration (Alloway, 2012). La contamination des sols agricoles serait
principalement liée a la répétition de ces épandages de Mafors (Guo et al., 2018 ; Iglesias et

al., 2018 ; Nogueira et al., 2013 ; Smith, 2009).

De nombreuses Mafors présentent des concentrations en ETMs élevées, comme les boues
d’épuration, les sous-produits de déchets industriels, les effluents d’élevage et les composts
de mélanges (principalement de déchets municipaux dérivés de déchets verts et d’une

guantité limitée de compost de déchets solides domestiques) (Nicholson et al., 2003).
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Les activités domestiques, urbaines, commerciales et industrielles sont a I'origine d’une large
dispersion d’ETMs via le traitement des eaux usées (Bouallegue, 2011 ; Juste et al., 1995). Le
Tableau 3 présente les principales sources de contamination des eaux usées en ETMs
potentiellement toxiques et leur proportion (Juste et al., 1995). Les concentrations varient
selon 'origine des eaux usées. Ce sont les eaux usées industrielles et le lessivage des sols qui
représentent les principales sources en ETMs dans les effluents a traiter dans les STEU, et qui
seront majoritairement présents dans les boues d’épuration en fin de traitement (Fijalkowski
et al.,, 2017 ; Juste et al., 1995). Les traitements physicochimiques appliqués sur les eaux
usées sont également une source importante en ETMs (Perron and Hébert, 2007). En effet,
les traitements physicochimiques consistent a utiliser des produits chimiques comme des
sels d’aluminium, des sels de fer, des chlorures ferriques ou des sulfates ferreux pour réduire
la teneur en matiére organique et en phosphore dans les effluents a traiter. Ces produits
ajoutés sont une des causes principales des concentrations élevées en fer et en aluminium

dans les boues d’épuration.

Tableau 3. Contribution moyenne des différentes activités urbaines et industrielles en ETMs
dans les eaux usées en % du total mesuré dans les effluents urbains (Juste et al., 1995).

Origine de la pollution
Eléments | Domestique Pluviale Industrielles | Non identifiée
cd 20 3 61 16
Cu 62 6 3 29
Zn 28 10 5 57
Ni 17 9 27 47
Hg 4 1 58 37
Cr 2 2 35 61
Pb 26 29 2 43

Dans les élevages, l'utilisation de compléments alimentaires enrichis en ETMs et leur
excrétion naturelle par les organismes conduisent a leur présence dans les effluents
d’élevage (Xiong et al., 2010 ; Revy et al., 2003). Certains ETMs sont en effet utilisés soit
comme accélérateurs de croissance, soit en prévention de certaines maladies en stimulant le
systéme immunitaire des animaux d’élevage (Revy et al., 2003 ; Zhou et al., 1994 ; Barber et

al., 1965).
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Le risque de contamination des ETMs dans les sols, et notamment dans les sols agricoles, par
les épandages de boues d’épuration, justifie la mise en place du suivi régulier des
concentrations en ETMs dans les Mafors épandues et des valeurs seuils en ETMs définies par
la loi dans les boues d’épuration. Le tableau A.4 (cf. ANNEXE A, page 248) présente les
concentrations mesurées en cuivre, zinc, cadmium, nickel, plomb, chrome, argent et

mercure dans les boues d’épuration et les effluents d’élevage.

Dans les boues d’épuration, le zinc et le cuivre présentent les concentrations les plus
élevées. Les concentrations moyennes mesurées sont comprises entre 592,8 et 2 510,4
mg.kg! MS pour le zinc, et entre 145,4 et 843,8 mg.kg’? MS pour le cuivre. Les autres ETMs
sont également présents, mais a des concentrations plus faibles. En effet, le plomb, le
chrome et le nickel ont des concentrations similaires, comprises entre 15,9 et 140,6 mg.kg™
MS. Si le cadmium et le mercure sont retrouvés a de plus faibles concentrations, avec des
moyennes comprises entre 0,8 et 2,1 mg.kg! MS, les recherches tendent & affirmer leur
toxicité et leur bioaccumulation importante a faible dose sur les organismes terrestre

(Rahman and Singh, 2019 ; Carbonell et al., 2009).

Dans les effluents d’élevage, le zinc et le cuivre sont également les ETMs présentant les
concentrations les plus élevées, avec des moyennes comprises entre 21 et 1 400 mg.kg* MS
pour le cuivre et entre 68 et 545 mg.kg* MS pour le zinc. Ces valeurs en zinc et cuivre sont
particulierement élevées dans les fumiers de porc issus des élevages chinois (Cang et al.,
2004). Les concentrations retrouvées en cuivre peuvent atteindre jusqu’a 1 726 mg.kg* MS
dans un fumier de porc et 570 mg.kg* MS dans un fumier de volaille dans un élevage en
Chine. Pour le zinc, les concentrations maximales retrouvées dans un élevage en Chine
atteignent jusqu’a 1505,6 et 964,7 mg.kg? MS pour un fumier de porc et de volaille
respectivement. L'utilisation des ETMs comme accélérateurs de croissance est une pratique
courante dans le monde entier. Cette pratique est tres réglementée dans |'UE pour éviter
I'apparition d’effets indésirables pour les humaines et les animaux, ainsi que de réduire la
contamination en ETMs des Mafors. D’autres ETMs sont mis en évidence, mais a des
concentrations plus faibles et sont similaires a celles des boues d’épuration. Le nickel, le

plomb et le chrome présentent des concentrations comprises entre 0,6 et 200 mg.kg™* MS, le
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mercure et le cadmium montrent des concentrations comprises entre 0,01 et 1,6 mg.kg™*

MS.

2.3 Mécanismes d’interaction et de mobilité des polluants dans les
sols

La migration des polluants vers un milieu récepteur va dépendre de leur comportement dans
les différents milieux naturels traversés. Leur propriété intrinseque, ainsi que celle du milieu
cible et de leur interaction, vont constituer les facteurs influencant la migration de ces
polluants. Dans le cas des Mafors, les polluants présents vont rejoindre principalement le sol
agricole via I'’épandage. De ce fait, les propriétés physicochimiques des polluants ainsi que
les facteurs physicochimiques et biologiques du sol vont gouverner leur mobilité et leur

biodisponibilité dans les sols agricoles.

Le comportement des polluants dans les sols est influencé par leurs propriétés
physicochimiques, telles que la solubilité, la densité, la stabilité biochimique, I'adsorption, la
viscosité, la polarité, la volatilité (Tableau 4). Parmi ces propriétés, on identifie trois
mécanismes majeurs, a la fois pour les ETMs et les résidus de médicament : la solubilité, la

complexation et I'adsorption (Lemiére et al., 2001 ; Chang et al., 1984).

Tableau 4. Propriétés physicochimiques des polluants influencant leur comportement dans
le sol (Lemiére et al., 2001).

Criteres de P Polluant Polluant
Grandeurs caractéristiques . . .
comportement organique inorganique
Capacité a se solubiliser Solubilité dans I'eau X X

Ecoulement vertical du Densité du liquide par rapport a I'eau X X (Hg)
fluide Viscosité X
Tension de vapeur X
Capacité a se volatiliser Température d’ébullition X
Constante de Henry X

Migration verticale des

Densité <
vapeurs ensité des vapeurs, par rapport a Iair X
Affinité avec I'eau Coefficient de partage eau/octanol (Kow) X
(Polarité, hydrophobie) partag ow
Capacité a étre adsorbé Coefficient de partage eau/carbone organique (Koc) X X
(adsorption) Coefficient de partage eau/solide (Kg)
Stabilité biochimique Temps de demi-vie X X
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2311 La solubilité

La solubilité correspond a la capacité d’une substance a se dissoudre dans I’eau. La solubilité
d’un polluant joue un réle important sur sa mobilité dans I'environnement (McCray et al.,
2001). Un composé faiblement soluble aura une mobilité réduite en comparaison avec un
composé soluble, qui sera facilement dispersé dans I’environnement lors d’un lessivage des
sols par les pluies ou par ruissellement. De plus, une solubilité avérée du polluant le
concentrerait dans la solution du sol et le rendrait facilement biodisponible pour les
organismes vivants, entrainant une écotoxicité, une bioaccumulation et/ou une

biodégradation accélérée (Jenne and Luoma, 1977).

2.3.1.2 La complexation

La complexation est une association d’ions ou de molécules. Ainsi, le contaminant va
s’associer a une molécule ou un ion présent dans I'eau, dans la solution du sol ou dans le sol
pour former un complexe. Ce complexe présente alors de nouvelles propriétés qui peuvent
étre tres différentes du contaminant et modifier fortement son comportement et sa mobilité
dans le sol (Lemiere et al., 2001). La complexation tend a favoriser la mobilité des polluants

(Hanna, 2004).

2.3.1.3 L’adsorption

Le mécanisme d’adsorption est le principal mécanisme qui va générer une association des
résidus de médicaments et des ETMs avec les matieres organiques et inorganiques des
différentes matrices sol/Mafors. De ce fait, 'adsorption des polluants réduit leur dispersion
et leur biodisponibilité, conduisant ainsi a leur séquestration a plus ou moins long terme
dans les matrices sol/Mafors (Xu et al., 2009). Ce mécanisme est basé sur 'interaction entre
le polluant et une surface, et fait intervenir des interactions van der Waals, dipolaires et des

liaisons covalentes (Gothwal and Shashidhar, 2015).

L’adsorption d’un polluant organique ou inorganique dans une matrice organique, sol et/ou
Mafor, peut étre déterminée expérimentalement par la réalisation d’essais d’adsorption a
différentes concentrations et a température controlée. Les résultats permettent de calculer
une constante d’équilibre d’adsorption Koc, coefficient d’adsorption au carbone organique

des sols, exprimé en log Koc. La constante Koc est le rapport de concentration a I'équilibre
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d’un composé entre la matiére organique (exprimée en carbone organique contenu dans la
matrice solide) et la phase eau. La capacité d’adsorption d’un polluant organique peut
également étre estimée a partir du coefficient de partage n-octanol/eau, exprimé en général
en log Kow. La constante Kow est le rapport de concentration a I’équilibre d’'un composé entre
une phase n-octanol et une phase eau. Cette constante atteste de la polarité du composé.
Un composé avec une Koc élevée aura plus d’affinité a se fixer sur la matiere organique : un
composé avec un log Kow < 2,5 signifie un composé organique polaire, facilement mobilisé
par I'eau de pluie et biodisponible. En revanche, un log Kow > 4 signifie un composé apolaire,
favorable a une adsorption sur la matiére organique constitutive de la matrice et
potentiellement accumulable dans les graisses et les tissus organiques des organismes

(Mompelat et al., 2009).

Cas des résidus de médicaments

Parmi les différentes familles d’antibiotiques, les macrolides, les quinolones et les
tétracyclines présentent une capacité d’adsorption plus élevée que les autres antibiotiques
(Pan and Chu, 2016 ; Rabglle and Spliid, 2000). En revanche, les sulfonamides sont
considérés comme la famille d’antibiotiques la plus mobile dans I'environnement et sont
facilement transférés vers les eaux de surfaces en raison de leur faible capacité d’adsorption
avec la matiére organique (Koc de 0,23) (Figueroa-Diva et al., 2010 ; Kay et al., 2004). Les
mécanismes sont complexes et peuvent parfois entrer en conflit. Par exemple, le Kow des
fluoroquinolones est faible (< 2,5), ce qui suppose un composé polaire ayant une forte
affinité avec I'eau (Verlicchi et al.,, 2010). Pourtant, les travaux de W. Li et al. (2013)
retrouvent des fluoroquinolones a des concentrations moyennes de 9 200 pg.kg* MS dans
des boues d’épuration. La forte concentration dans les boues d’épuration s’expliquent du
fait des propriétés physicochimiques des fluoroquinolones qui présentent également un Koc
élevé, ce qui signifie également une forte affinité avec la matiére organique (Van Doorslaer

et al., 2014 ; Pic6d and Andreu, 2007).

De nombreux facteurs biotiques et abiotiques vont interagir avec les polluants dans le sol

(Figure 6). Ces interactions gouvernent la mobilité des polluants vers d’autres constituants
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du sol ou vers d’autres compartiments, de leur rétention ou encore de leur dégradation

(Durdes et al., 2018 ; Gothwal and Shashidhar, 2015 ; Lemieére et al., 2001).

‘b -
hotodecomposition
B o KR

q Ecoulement
capillaire

surface

Eaux souterraines

Figure 6. Processus déterminant la mobilité et le comportement des contaminants au niveau
du sol (Lemiére et al., 2001 ; Sims et al., 1984).

2321 Rétention des polluants

La teneur en matiére organique joue un réle clé sur I'adsorption et la biodisponibilité des
polluants dans le sol (Senesi and Loffredo, 2009 ; Gabriel and Williamson, 2004). Plus
précisément, la composition structurelle et fonctionnelle de la matiere organique régit
principalement les processus d’adsorption des polluants organiques et des ETMs dans le sol
(Gothwal and Shashidhar, 2015 ; Gabriel and Williamson, 2004). Dans un contexte
d’épandage agricole de Mafors, I'apport de matiére organique favorise la rétention des
polluants présentant un Koc élevé dans les sols agricoles (Monteiro and Boxall, 2009). De
plus, la composition minérale du sol, déterminée par la teneur en argile, limon et sable, joue
également un réle majeur dans la rétention des polluants dans les sols (Gabriel and
Williamson, 2004 ; Lemiere et al., 2001). Un sol riche en argile retiendra les ETMs et les
résidus de médicaments par le phénomeéne d’adsorption sur leur surface et diminuera leur

mobilité (Leal et al., 2013).

Les processus biotiques ont également un impact majeur sur la rétention et la fixation des

polluants. En effet, la bioaccumulation des polluants par les organismes vivants résulte de
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I’absorption directe des polluants adsorbés sur un support (bioconcentration) ou indirecte
par la chaine alimentaire (bioamplification) (Mackay and Fraser, 2000). La bioconcentration
se produit lorsque le contaminant est stocké a des concentrations plus élevées dans
I’organisme que dans le sol. Ainsi, la bioaccumulation s’observe lorsque les flux d’absorption
du polluant sont plus élevés que leur excrétion et que la concentration interne du polluant
augmente dans l'organisme. Les microorganismes du sol et/ou de la Mafor peuvent
également agir indirectement sur les polluants en dégradant les surfaces d’adsorption des
argiles ou des matiéres organiques. De ce fait, les polluants sont a nouveau remobilisés dans

les différents compartiments et biodisponibles.

2322 Dégradation des polluants

Dans les conditions environnementales, les polluants organiques peuvent subir une
dégradation due a plusieurs processus telles que la photodégradation, la décomposition
chimique et la biodégradation (Thiele-Brun and Peters, 2007). La biodégradation est
principalement réalisée par les microorganismes grace a des transformations enzymatiques
(Pan and Chu, 2016 ; Xu et al., 2009). Cette biodégradation joue un réle majeur dans
I’élimination des antibiotiques dans I'environnement (Caracciolo et al., 2015 ; Yang et al.,

2012).

La dégradation des polluants organiques peut conduire a la formation de métabolites. Ces
métabolites possedent de nouvelles propriétés physicochimiques, parfois différentes de la
molécule initiale, modifiant leur comportement et leur mobilité dans I'environnement. Ainsi,
certains métabolites deviennent stables ou plus toxiques par rapport a la molécule mere

(Mejias et al., 2021 ; Kimmerer, 2009).

2323 Mobilité des polluants vers les autres compartiments

Le transport des polluants est majoritairement réalisé par les processus abiotiques qui
incluent une mobilité des polluants sous forme dissoute dans I’eau ou la solution du sol, ou
sous forme particulaire avec I'action de 'eau, de I'air et des mouvements du sol (Durdes et
al., 2018). Les processus de lessivage, d’infiltration et de ruissellement peuvent conduire au
transfert des polluants présents dans les sols vers d’autres compartiments, tels que les eaux

de surface et les eaux souterraines (Durdes et al., 2018 ; Lemiere et al., 2001).
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Le processus de lessivage des polluants dans les sols va dépendre de la capacité du polluant
a se solubiliser, a s’adsorber et a se complexer ainsi que les propriétés physicochimiques du
sol, des conditions météorologiques et de la présence de matieres organiques. L'épandage
des Mafors réduit le lessivage en surface par I'apport de matieres organiques qui favorise

I’adsorption des polluants (Jones et al., 2005).

2.3.2.4 Facteurs environnementaux

Les facteurs environnementaux tels que la température et le pH vont intervenir sur la
structure des composés modifiant ainsi leur adsorption, leur dégradation et leur mobilité
dans le sol. Parmi ces facteurs environnementaux, le pH et les conditions redox sont les

principaux processus qui gouvernent la rétention des polluants (Kimmerer, 2009).

Dans un sol, le pH correspond a un équilibre entre la concentration en protons (H*) et les
particules du sol présentant majoritairement des charges négatives a leur surface. Ces
valeurs de pH sont affectées par la composition minérale du sol et par les réactions
d’altération des éléments constitutifs du sol. Le pH joue un réle trés important dans les
processus de dissolution, d’adsorption et de précipitation. De ce fait, le pH influence
fortement la mobilité et la disponibilité des polluants. L’augmentation de la mobilité des
polluants sera favorisée dans un sol acide et/ou I'apport de Mafors acides (Leal et al., 2013 ;
Bliefert and Perraud, 2007). En revanche, I'augmentation du pH favorisera I'adsorption des

polluants aux particules de sol (Nahmani et al., 2007).

2.4  Ecotoxicité des Mafors sur les organismes vivants

Les Mafors sont donc des vecteurs de polluants dans les sols. Ces polluants, comme les ETMs
et les résidus de médicaments, sont connus pour affecter les organismes terrestres tels que
les microorganismes, les plantes et les macro-invertébrés (Alengebawy et al., 2021 ; Gomes
et al., 2017). Ainsi, la toxicité des Mafors associées a leur épandage a été étudiée pour
évaluer les risques écotoxicologiques vis-a-vis des organismes du sol. L'étude de la
contamination des sols nécessite I'utilisation de plusieurs organismes issus de différents
niveaux trophiques comme les microorganismes, les plantes et les invertébrés (Zaltauskaité

et al,, 2016 ; Huguier et al., 2015 ; Moreira et al., 2008).
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Le suivi des populations microbiennes a la suite d’'un épandage est trés intéressant en raison
de leur action primordiale dans le cycle biogéochimique des nutriments (Lavelle and Spain,
2001). Les microorganismes jouent en effet un réle important dans la dégradation de la
matieére organique apportée par les Mafors en composés minéraux assimilables par les
plantes. Un effet négatif sur les microorganismes aura pour conséquence de perturber les
cycles biogéochimiques du carbone, de I'azote et du phosphore avec le risque de modifier la

fertilité du sol.

L'apport de Mafors stimule I'activité microbienne dans les sols agricoles (Lazcano et al.,
2021). Cette stimulation se traduit par une augmentation de I'abondance et de la diversité
microbiennes avec, pour conséquence positive, I'amélioration des fonctions écosystémiques
du sol (Lazcano et al.,, 2021 ; Treonis et al., 2010 ; Carbonell et al., 2009). Cependant,
I’épandage de certaines Mafors impacterait négativement les communautés microbiennes.
Les travaux de Markowicz et al. (2021) tendent a montrer une diminution de I"'abondance
des bactéries, de l'activité enzymatique du sol et de la diversité bactérienne apres un
épandage sur champ a des doses d’épandage agronomiques de boues d’épuration. La
diminution de l'activité microbienne peut étre causée par la présence de résidus de

médicaments dans les Mafors (Caracciolo et al., 2015).

Pour évaluer les effets des Mafors sur les communautés microbiennes, de nombreux
bioindicateurs microbiens existent. Les tests d’inhibition de la multiplication microbienne
sont majoritairement utilisés comme le suivi de la respiration du sol et des activités

enzymatiques (Ramakrishnan et al., 2011).

Les plantes jouent un réle de purification et de détoxification des différents compartiments
environnementaux. Elles impactent directement ou indirectement le sol par leurs racines
dans la rhizosphere, zone d’échanges entre le sol et les racines (Lavelle and Spain, 2001 ;
Lynch and De Leij, 2001). Dans cette zone, les racines des plantes modifient fortement les
parameétres physicochimiques et biologiques (Lavelle and Spain, 2001 ; Stengel and Gelin,
1998). Pour ces raisons, les plantes sont souvent utilisées comme bioindicateurs dans I'étude

de I’écotoxicité des sols contaminés, y compris les sols amendés en Mafors.
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Les effets bénéfiques de I'épandage de Mafors sur les plantes sont principalement dus a
I’'amélioration de la fertilité du sol avec pour effet une augmentation de leur croissance
(Hossain et al., 2017). Des effets indésirables sont toutefois identifiés selon les conditions
d’épandage et les caractéristiques des Mafors utilisées. La phytotoxicité des boues
d’épuration dépend en grande partie de ses propriétés intrinséques, de la dose d’épandage,
de lI'espéce, du type de substrat, des parametres biologiques mesurés et de la durée
d’exposition (Zaltauskaité et al., 2016). Les effets phytotoxiques observés sont les impacts
sur la germination, sur la croissance et sur le développement des plantes. En effet,
I'amendement de sols agricoles par des boues d’épuration et des composts peut induire une
inhibition de la germination et une inhibition de la croissance des plantes (Zaltauskaité et al.,
2016 ; Domene et al., 2011 ; Oleszczuk and Hollert, 2011 ; Carbonell et al., 2009 ; Domene et

al., 2008). Ces inhibitions seraient liées a la présence de polluants dont les ETMs (Gill, 2014).

Les polluants présents dans les Mafors sont également susceptibles de se bioaccumuler dans
les plantes par absorption (Bouallegue, 2011 ; Carbonell et al., 2009 ; Chassin et al., 1996). Le
transfert des polluants vers les plantes s’effectue par différentes voies, telles que
I’adsorption sur la surface racinaire, I'assimilation racinaire, la translocation et I'assimilation
foliaire (Duarte-Davidson and Jones, 1996). La bioaccumulation des polluants dépend
fortement des caractéristiques de I'espece étudiée, des caractéristiques physicochimiques
des polluants et des conditions environnementales (Schroll et al., 1994). Apres intégration
dans les tissus des plantes via le systeme racinaire, les polluants peuvent migrer vers
d’autres structures, se transformer en d’autres composés par des processus de dégradation
ou étre stockés. Certains polluants sont connus pour se bioaccumuler dans les plantes
comme les ETMs (Aladesanmi et al., 2019 ; Agrawal et al., 2009). La bioaccumulation des
résidus de médicaments est encore peu étudiée. Toutefois, quelques travaux tendent a
confirmer la bioaccumulation de certaines familles d’antibiotiques comme les tétracyclines,
les fluoroquinolones et les sulfonamides dans les plantes (KodeSova et al., 2019 ; Pan and
Chu, 2017 ; Li et al., 2014 ; Sabourin et al., 2012 ; Hu et al., 2010 ; Jin et al., 2009 ; Dolliver et
al., 2007).
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Les invertébrés du sol sont considérés comme de bons organismes sentinelles pour suivre la
contamination chimique (Cortet et al., 1999). En effet, le contact direct avec le sol, I'eau
interstitielle et par ingestion de sol provoque une exposition continue des invertébrés. Les
organismes les plus couramment utilisés dans I'évaluation des risques de toxicité des sols
contaminés sont les vers de terre (Reinecke and Reinecke, 2004), les escargots (Baroudi et
al., 2020) et les collemboles (Filser et al., 2014). Ces invertébrés ont également été utilisés
pour évaluer I'impact écotoxique des Mafors sur les macroorganismes du sol (Courtois et al.,
2021b ; Domene et al., 2011 ; Tidona et al., 2009 ; Gunadi and Edwards, 2003 ; Domene et
al., 2008). Par leur réle pour la fertilisation des sols agricoles et leur intérét dans I’évaluation
des risques, notre analyse des connaissances scientifiques s’est concentrée sur les vers de

terre dans le chapitre suivant.
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Points clés a retenir

v ’épandage des boues d’épuration et des effluents d’élevage est la source de
contamination en résidus de médicaments et ETMs dans les sols agricoles.

v’ Les antibiotiques des familles tétracyclines et sulfonamides constituent la majeure
partie des résidus de médicaments identifiés dans les effluents d’élevage alors que
les fluoroquinolones sont les antibiotiques majoritaires dans les boues d’épuration.

v’ Le cuivre et le zinc sont les ETMs les plus concentrés dans les Mafors. Certains ETMs
tels que le cadmium et le mercure sont considérés comme écotoxiques vis-a-vis des
organismes du sol a faible dose.

v’ Les polluants sont présents dans les différents constituants du sol en fonction de
leurs propriétés intrinséques. L'adsorption est le mécanisme d’interaction majeur qui
détermine leur mobilité dans le sol.

v’ Les parameétres physico-chimiques du sol tels que le pH, la matiére organique et la
composition minérale du sol influencent le comportement et la mobilité des
polluants dans les différents constituants du sol et dans les différents compartiments
de I'écosystéme terrestre.

v’ La dégradation des polluants organiques peut générer des métabolites encore plus
écotoxiques que les composés meres.

v’ Les analyses chimiques des sols amendés ont révélé des ETMs et des résidus de
médicaments a des concentrations quantifiables pouvant générer un risque
écotoxique pour les organismes du sol.

v ’épandage de Mafors induit des effets écotoxiques sur les microorganismes, les
plantes et les macro-invertébrés. Ces organismes sont également utilisés dans les

bioessais pour évaluer les risques environnementaux.
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Chapitre 3. Le ver de terre comme modele d’étude
3.1  Généralités

Les vers de terre sont des invertébrés terrestres appartenant a la macrofaune du sol (Lavelle
and Spain, 2001). D’un point de vue taxonomique, les vers de terre appartiennent a
I'embranchement des annélides, dans la classe des clitellates, la sous-classe des oligochetes
et I'ordre des Haplotaxida. Les vers de terre appelés également lombriciens est le nom
commun regroupant I'ensemble des espéeces appartenant au sous-ordre des Lumbricina. La
majorité des vers de terre en France appartiennent a la famille des Lumbricidae (Bouché,

1972).

L'anatomie du ver de terre se compose de segments appelés métameéres qui forment
trois régions distinctes : la premiére région est composée du prostomium et du péristomium
qui portent les organes sensoriels et la bouche, la deuxiéme région nommeée pygidium
correspond a I'anus et la troisieme région est le soma (Bouché, 1972). Les organes sensoriels
se composent de chimiorécepteurs qui leur permettent de détecter certaines molécules
comme le glucose, la quinine ou encore le saccharose dans le sol et également les signaux
chimiques de champignons (Zirbes et al., 2011). La mobilité est assurée par contraction et
I’élongation de leurs muscles situés a la base des soies, fines extensions tégumentaires

chitineuses leurs permettant de s’accrocher au sol et de se déplacer.

Le systeme digestif traverse I'ensemble des métameres en commencgant par la cavité
buccale, le pharynx, I'cesophage, le jabot, le gésier et enfin I'intestin qui se termine par le
prostomium (Figure 7). L'intestin présente une trés forte activité microbienne et de
nombreuses enzymes de digestion originaire du tractus digestif. L’activité microbienne et

I'activité enzymatique accélere la décomposition des aliments (Bouché, 1972).

clitellum

Figure 7. Morphologie externe
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Les vers de terre sont hermaphrodites protandres® avec une fécondation externe et un
développement direct sans stade larvaire. La plupart des familles de vers de terre sont
biparentaux et s’accouplent téte-béche sur la partie ventrale pour s’échanger leur sperme.
Le sperme est transféré du pore male vers les spermathéques de I'autre individu grace a la
bande génitale. Lors de la maturité génitale, ils possedent un clitellum formé par un
renflement d’anneau ol un cocon muqueux est produit et les ovules déposés (Figure 8). La
fixation des vers de terre pour la copulation s’effectue grace a des soies génitales et des
sécrétions. Lorsque les ovules sont matures, le clitellum sécrete un mucus qui donnera un
cocon contenant des éléments nutritifs. Ce cocon glissera par la suite afin de réceptionner
les spermatozoides de I'autre ver de terre stockés dans les spermatheques afin de réaliser la

fécondation (Bouché, 1972).

spermathecal s clitellum
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fertilized eggs, shed cocoon secreted by clitellum ~ ©99°%

Figure 8. Reproduction du ver de terre du genre Spenceriella, famille Megascolecidae
(Jamieson and Ferraguti, 2006).

La durée du cycle de vie des vers de terre varie en fonction de I'espece et des conditions du
milieu. Par exemple, Eisenia fetida est un ver de fumier qui a un cycle de vie qui dure de 45 a
51 jours dans des conditions optimales (Dominguez and Edwards, 2010). L’accouplement des

vers de terre se déroule généralement a la surface du sol. Aprés accouplement, les deux

5 Les vers de terre possédent les organes génitaux males et femelles qui s’activent successivement.
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individus produisent des cocons qui seront déposés prés de la surface du sol dans des
conditions humides ou en profondeur lorsque les conditions sont seches (Edwards and
Bohlen, 1996). Les cocons sont des structures fibreuses généralement de petite taille avec
des formes et des couleurs qui varient en fonction de I'espéce (Figure 9). Ces cocons sont
mous lorsqu’ils sont produits mais deviennent plus durs et trés résistants aux conditions
extrémes comme la sécheresse (Edwards and Bohlen, 1996). Le nombre de cocons produits
par an varie en fonction de I'espéce, de la saison, de leur age et des conditions
environnementales. L'espéce Aporrectodea caliginosa produit 27 cocons par an, |'espéece
Lumbricus terrestris 17 cocons par an, mais d’autres espéce qui appartiennent au groupe des
épigés dont les genres Lumbricus et Dendrobaena peuvent en produire jusqu’a 106 par an
(Satchell, 1967). Le temps d’incubation des cocons et le nombre de vers de terre a |’éclosion
different en fonction des espéces et des conditions environnementales. Les cocons peuvent
contenir de 1 a 4 ovules mais en général un a deux vers de terre en ressortent (Edwards and
Bohlen, 1996). Les vers de terre atteignent leur maturité aprés quelques mois selon les
especes. Des conditions défavorables (sécheresse, froid, etc.) peuvent retarder fortement la

maturité des juvéniles (Edwards and Bohlen, 1996).

Qepw
U Temps de maturité

. sexuelle 21 a 30 jours

Temps d’incubation
18 a 26 jours

2,5-3,8 vers
par cocon

Viabilité de I'éclosion
72 -82%

’ 0,35 - 0,5 cocon
par jour

2

Copulation

Ponte 2 jours
apres copulation

Figure 9. Cycle de vie dans des conditions optimales (température 25 °C et humidité 80 %)
d’un ver de terre épigé Eisenia fetida (Dominguez and Edwards, 2010).
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3.2  Groupes fonctionnels des vers de terre

La distribution verticale des vers de terre dans les sols a donné une nouvelle approche a
I’étude fonctionnelle des vers de terre (Wilcke, 1953). Suite a ces travaux, une nouvelle
classification a été mise en place par plusieurs auteurs dont Bouché (1972) afin d’identifier
les divers types fonctionnels des vers de terre et leurs distributions dans I'’écosysteme. Elle
est basée sur leurs morphologie, leurs cycles de vie, leurs comportements et la profondeur
de sol dans laquelle la durée de leurs activités est la plus importante. Toutefois, cette
classification reste discutable puisque la distribution verticale des vers de terre est
influencée par les conditions mésologiques telles que la saison, le climat, la compétition et
I'activité humaine (Bouché, 1972). Par exemple, Eisenia fetida est considéré comme un ver
de fumier mais il est rarement retrouvé dans les excréments d’un animal en dehors d’une
ferme. En effet, on le retrouve naturellement dans le bois en putréfaction qui se fait rare

dans les foréts frangaises en raison de I'action humaine (Bouché, 1972).

Les trois principaux groupes fonctionnels issus de cette classification sont les épigés, les
endogés et les anéciques (Figure 10). L'utilisation des sous-catégories mentionnées dans
I’étude de Bouché (1972) ou l'utilisation des pourcentages relatifs a ces trois principaux
groupes sont utilisés pour catégoriser plus précisément une espéece (Capowiez et al., 2022 ;
Botinelli et al., 2021). En fonction des trois groupes fonctionnels principaux, des

caractéristiques communes des vers de terres ont été décrites par Bouché (1977, 1972).

Figure 10. Représentation
des trois principaux groupes
fonctionnels des vers de
terre (Lavelle et al., 2000).
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Les épigés sont des vers de terre de petite taille (10 a 30 mm) avec une pigmentation
importante et homochrome qui varie en fonction de la litiere (rouge, rose) (Figure 11). Leur
musculature de contraction longitudinale et de fouille est faible. Dans des conditions
normales, ces vers de terre vivent dans la litiere mais présentent également des adaptations
pour le bois mort et 'accumulation temporaire de matiéres organiques. lls ont un cycle de
vie court et un taux de reproduction tres élevé (Figure 9). Vivant hors du sol, ils sont soumis
a une forte prédation qu’ils compensent grace a une mobilité importante leur permettant un
comportement de fuite. lls sont également soumis aux aléas climatiques qu’ils peuvent

compenser par une lubrification importante.

Apporectodea longa

Octalasion cyaneum

Figure 11. Photographie de différentes espéces de vers de terre classées dans les trois
principaux groupes fonctionnels (Pelosi et al., 2014 ; Bouché, 1972). « a » correspond au
groupe fonctionnel épigé, « b » au groupe fonctionnel endogé et « ¢ » au groupe fonctionnel
anécique.

Les endogés sont des vers de terre avec une faible pigmentation et des tailles variables
(Figure 11). Ils possédent une contracture longitudinale faible mais une bonne musculature
de fouille. lls vivent dans le substrat organo-minéral du sol et créent des galeries
principalement horizontales en se nourrissant de racines mortes et de matieres organiques
intégrées au substrat. La faible teneur en matiére organique dans le sol est compensée par
une surface intestinale d’échanges tres développée. Leurs caractéres morphologiques

peuvent se rapprocher des épigés lorsqu’ils vivent pres de la surface du sol. Lorsque les
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conditions sont défavorables, ils peuvent passer en quiescence avec un arrét de leur activité.

Leur taux de reproduction est faible.

Les anéciques sont des vers de terre de grande taille (20 a 110 cm) avec une pigmentation
rouge, brune a noiratre et souvent dorsale (Figure 11). lls posseédent une musculature de
fouille et une contracture longitudinale trés développée. Ces vers de terre vivent dans le sol
en créant des galeries le plus souvent verticales et trés profondes (1 a 6 m) qu’ils utilisent
pour se nourrir la nuit dans la litiere et en I'entrainant en profondeur dans le sol. lls sont
soumis a la prédation qu’ils compensent avec un retrait rapide par contraction et un fort
pouvoir de régénération. lls peuvent se mettre en diapause ou en quiescence lorsque les

conditions sont défavorables. Leur taux de reproduction est faible.

3.3 ROles dans les écosystémes terrestres

Les vers de terre représentent la biomasse la plus importante de la macrofaune du sol dans
de nombreux types de sol (Edwards and Bohlen, 1996 ; Bouché, 1972). Dans les sols de type
prairie, les vers de terre peuvent atteindre plus de 71 % de la biomasse totale des
métazoaires du sol (Bouché, 1972). Plus de 1 000 individus/m? et 200 g/m? ont déja été
observés (Edwards, 1997). Les vers de terre réalisent de nombreuses fonctions
écosystémiques les qualifiant de bioingénieurs dans de nombreux écosystemes (Edwards,
1997). Leur forte biomasse rend les actions des vers de terre non négligeables dans les
écosystémes. L’activité des vers de terre impacte la formation des sols, I'aération des sols,
les processus de décomposition de la matiére organique et le cycle des nutriments (Blouin et

al., 2013 ; Cortez et al., 2000).

L'activité des vers de terre dans un sol réside dans la formation de galeries issues de
I'ingestion de sol ou de nouvelles prospections et dans I'’enfouissement de la matiére
organique. Par cette activité, les vers de terre ont une action de bioturbation importante.
Ces activités d’ingestion de sol par les vers de terre peuvent atteindre une consommation de
2 a 30 fois leur masse en sol par jour (Lee, 1985). En fonction du groupe fonctionnel, ces
activités créent des galeries verticales débouchant a la surface ou des galeries horizontales,
les processus d’infiltration de I'eau et d’aération du sol en sont profondément modifiés. Ces
galeries définissent une augmentation de la macroporosité du sol qui conduit a une

augmentation de la surface d’échanges atmosphére/sol, une augmentation de I'aération et
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de I'oxygénation dans les couches inférieures du sol et une augmentation de l'infiltration des
eaux (Capowiez et al., 2014 ; Bouché, 1972). Ainsi leur présence favorise indirectement la
formation d’une structure de sol intermédiaire entre un sol meuble et un sol compact (Barré
et al., 2009 ; Snyder et al., 2009). Cette structure aggrégative est induite par les fonctions
écosystémiques des vers de terre endogés qui démontre ainsi une bonne fertilité et une

bonne dynamique de la matiére organique (Abiven et al., 2009).

La matiere organique, généralement composée de macromolécules organiques, procure une
source de nourriture et un substrat aux organismes du sol. Cette association de
macromolécules agit sur le sol en formant des agrégats limitant I'érosion et créant une
porosité du sol, une rétention de cations et piége les nutriments sous forme organique
(Lavelle and Spain, 2001). Les vers de terre, qualifiés de saprophages, ont la capacité
d’assimiler et de décomposer cette matiére organique provenant de nombreux déchets
organiques. La consommation et le passage de la matiére organique dans le tractus digestif
des vers de terre augmentent sa minéralisation par fragmentation en éléments nutritifs
simples (N, P, K, Corg) dans les sols et son humification (Blouin et al., 2013 ; Lavelle and Spain,
2001 ; Cortez et al., 2000). L’étude de Bertelow et al. (1998) recense une diminution du taux
de matiére organique (48,1 a 30,8 %) dans un sol forestier laissé a I'abandon suite a I'activité
des vers de terre (Burtelow et al., 1998). Une autre étude montre une diminution du taux de
carbone organique total de 28 % lorsque les vers de terre sont introduits dans des parcelles
de culture de mais (Desjardins et al., 2003). Ces éléments nutritifs simples seront alors
remobilisés dans le cycle du carbone, de 'azote, du potassium et du phosphore (Lemtiri et
al., 2014). Le passage de la matiére organique dans le tractus digestif des vers de terre va
également stimuler indirectement I'activité des microorganismes qui sont les principaux
décomposeurs de la matiére organique du sol. En effet, de 80 a 99,7 % du carbone
organique serait décomposé par ceux-ci (Lavelle and Spain, 2001). Les actions de
fractionnement et de brassage dans le systeme digestif des vers de terre décuplent les
surfaces d’interaction entre la matiére organique du sol et les microorganismes (Lemtiri et
al., 2014 ; Bouché, 1972). De plus, les petites molécules résultant de la lyse des éléments
organiques par les sécrétions enzymatiques dans le systéme digestif des vers de terre seront
plus facilement assimilables par la microflore intestinale et la microflore de rejet qui se

retrouvent dans les feces des vers de terre (Bouché, 1972). Ces deux conséquences de
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I'action des vers de terre accélérent les processus de minéralisation et accélerent la
dégradation de la matiere organique par une stimulation des microorganismes du sol

(Lemtiri et al., 2014 ; Brown et al., 2013 ; Sizmur and Hodson, 2009 ; Bouché, 1972).

Grace a toutes ces actions, les vers de terre contribuent a la fertilisation, a la bioturbation et
a I'évolution du sol affectant ainsi les propriétés physiques, chimiques et microbiologiques
du sol (Blouin et al., 2013 ; Bartlett et al., 2010 ; Bouché, 1972). Par tous ces attributs, les

vers de terre sont des acteurs clés de la santé des sols soumis aux activités anthropiques.

3.4  Interaction avec les polluants

De nombreux polluants sont toxiques pour les organismes terrestres et cette toxicité dépend

de plusieurs facteurs :

- Les caractéristiques physicochimiques intrinséques du polluant ;
- La concentration en polluant ;

- Les conditions d’exposition ;

- Le type d’organismes ;

- Le stade de vie de I'organisme ;

- L’accumulation du polluant dans I'organisme.

Les vers de terre sont tres sensibles a la contamination des sols (Lanno et al., 2004).
Plusieurs voies d’exposition conduisent a I'interaction des vers de terre avec les polluants. lls
sont les principaux consommateurs de matieres organiques et de sol, capables de
consommer des résidus agricoles ou des boues d’épuration épandues, substrats
majoritairement constitués de matiéres organiques biodégradables (Bhat et al., 2018). Cette
consommation les expose constamment, a travers leur tube digestif, aux contaminants
organiques et inorganiques adsorbés sur les particules solides des sols comme la matiere
organique. L'autre voie d’exposition des contaminants est le contact permanent des vers de
terre avec le sol et avec les eaux interstitielles potentiellement chargées en contaminants
chimiques solubles. Leur fin tégument facilite la perméabilité a I'eau mais également les
contacts directs avec les polluants dans le sol par absorption cutanée. Les caractéristiques
spécifigues de chaque polluant telles que leur capacité a se solubiliser ou leur
hydrophobicité déterminent des voies préférentielles vers les organismes. L'absorption

cutanée serait la voie principale d’exposition aux contaminants chez les vers de terre (Vijver
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et al., 2003). Cette capacité a consommer la matiére organique, a interagir fortement avec le
sol et leur sensibilité a divers polluants classent les vers de terre comme bioindicateurs
efficaces dans les études évaluant la contamination des sols (Lanno et al., 2004 ; Jager et al.,

2003).

Par leurs activités, les vers de terre influencent le devenir des polluants dans les sols. Leurs
activités peuvent en effet altérer directement la disponibilité des polluants : en digérant la
matiére organique et en favorisant leur biodégradation par les microorganismes, les
changements de la chimie du sol tels que le pH modifient le niveau d’adsorption des
contaminants sur les particules et leur spéciation. La stimulation des microorganismes
accélere également la dégradation des contaminants par les processus de métabolisation et
de volatilisation. L'amélioration des propriétés du sol telles que l'infiltration de I’'eau dans les
sols et la capacité de rétention en eau favorise le transfert des polluants vers les couches

inférieures du sol et le transfert vers les plantes (Blouin et al., 2013).

En présence de contaminants, les vers de terre sont capables de les bioaccumuler dans leurs
tissus. Ce phénomene de bioaccumulation dépend fortement des especes et de leur
métabolisme (De Vaufleury and Gimbert, 2013). De nombreux polluants organiques
s’accumulent dans les tissus des vers de terre par absorption cutanée et ingestion comme
les résidus de médicaments et les hydrocarbures aromatiques (Kinney et al., 2008). Les vers
de terre bioaccumulent également les ETMs tels que le cadmium, le cuivre, le zinc et le
plomb en lien avec de nombreux mécanismes de séquestration (Andre et al., 2009 ; Barrera
et al.,, 2001). Les ETMs se retrouvent principalement bioaccumulés chez les vers de terre
dans le tissu chloragogene entourant le tube digestif postérieur (Morgan and Morris, 1982).
Ce processus de bioaccumulation est gouverné par les propriétés physicochimiques des
contaminants et du milieu environnemental, telles que leur concentration dans le milieu,
leur spéciation, les propriétés du sol et la durée d’exposition (Hernandez-Soriano, 2012). La
bioaccumulation avérée de ces polluants organiques et inorganiques dans les vers de terre
conduit a une voie dentrée dans la chaine trophique et un risque important de
bioamplification. Les vers de terre sont a la base de la chaine alimentaire et représentent
une source d’alimentation importante pour de nombreuses espéces telles que les taupes, les

oiseaux, les amphibiens et les poissons.
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3.5 Evaluation de I'écotoxicité des Mafors sur les vers de terre

En écotoxicologie terrestre, il existe plusieurs méthodologies pour étudier I'impact d’une
contamination. Les essais biologiques sont généralement réalisés en laboratoire et
consistent a évaluer I'écotoxicité d’'une substance, d’un mélange de substances ou d’un
échantillon environnemental comme les Mafors sur un organisme terrestre dans un milieu
en conditions contrélées. L'utilisation des bioessais en laboratoire permet de réaliser des
tests répétables, reproductibles et économiques tout en contrélant les conditions abiotiques
(température, photopériode, intensité lumineuse et durée d’exposition) et les conditions

biotiques (organisme d’étude, age) des bioessais.

La biosurveillance in situ est également un autre outil de bioévaluation d’un milieu. Cette
méthodologie consiste a suivre dans le temps et I'espace I'impact d’'une contamination ou
d’une modification d’un milieu sur une espéce ou un écosysteme. Ces essais, sur terrain
expérimental, sont certes plus représentatifs d’une situation réelle, mais sont toutefois plus
difficilement réalisables et leur reproductibilité est plus délicate en raison de la variabilité de

nombreux facteurs tels les conditions climatiques, les caractéristiques spécifiques du sol, etc.

Le ver de terre est un modeéle biologique tres utilisé dans les bioessais en écotoxicologie.
L'importance de son utilisation en tant qu’espece bioindicatrice dans I'évaluation des effets
des sols contaminés justifie les efforts de conception de tests standardisés a |’échelle
européenne. Parmi les vers de terre utilisés lors des bioessais, Eisenia fetida et Eisenia andrei
sont les especes les plus couramment utilisées en écotoxicologie terrestre grace a leur cycle
de vie rapide et leur reproduction facilement contrélée en laboratoire. Toutefois, ces
especes, qualifiées de vers de fumier, sont absents des sols agricoles francais et sont souvent
moins sensibles que les autres espéeces de vers de terre retrouvées dans les sols. lls ont
également un rdle fonctionnel réduit. Aujourd’hui, d’autres vers de terre comme
Apporectodea caliginosa sont de plus en plus utilisés dans les essais biologiques en

laboratoire pour leur pertinance scientifique et écologique (Bart et al., 2018).
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Ces bioessais sur les vers de terre sont séparés en deux catégories en fonction du temps

d’exposition :

1) Les tests de toxicité aigué : ils évaluent a court terme les effets d’'une substance a
forte dose sur I'espece étudiée, simulant un pic de contamination ;
2) Les tests de toxicité chronique : ils évaluent a long terme les effets d’'une substance

généralement a faible dose.

Les effets écotoxicologiques peuvent se produire a tous les niveaux d’organisation
biologique, du niveau moléculaire au niveau de I'écosystéme (Fent, 2004). Au cours de ces
tests, plusieurs parameétres du cycle de vie des vers de terre sont étudiés tels que le taux de
survie, le taux de croissance, le taux de reproduction, et I'accumulation/I’excrétion de
polluants. En complément, il est également possible d’évaluer les effets des polluants a
I’échelle cellulaire/organe avec la réalisation de tests de neurotoxicité (activité de
I'acétylcholine estérase), de génotoxicité (test des coméetes) et de biotransformation (activité
enzymatique). Selon les résultats, il est parfois possible d’estimer une valeur de référence
pour chaque polluant ou échantillon grace a la détermination d’une concentration létale
pour 50 % de la population (CLso) ou une concentration pour laquelle 50 % des effets sont
observés (CEsp). Ces deux parameéetres permettent de comparer deux polluants entre eux et

de les classer.

La bioaccumulation des polluants est également un critére d’évaluation permettant
d’estimer le risque a I’échelle de l'individu et le transfert des polluants vers la chaine
trophique lors des essais en laboratoire et in situ. Cette bioaccumulation donne également
une information importante sur la biodisponibilité du polluant dans le milieu. La
bioaccumulation chez les vers de terre peut étre exprimée par le facteur de bioaccumulation
(FBA) mesurée par le rapport de la concentration en contaminant dans le ver de terre et

dans le sol.

35.1.1 Evaluation de I'écotoxicité d’une substance sur les vers de terre

De nombreuses familles de polluants ont été identifiées dans les Mafors comme les ETMs et
les résidus de médicaments (cf. tableau A.1, tableau A.2 et tableau A.4 de I’ ANNEXE A, page

248). Pour évaluer I'écotoxicité potentielle de ces polluants sur les vers de terre, la grande
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majorité des publications porte sur I'étude d’un sol non contaminé dopé avec un ou

plusieurs polluants.

Dans le cas d’'une contamination par un polluant, les fractions biodisponibles du polluant
dans le milieu vont jouer un role prépondérant dans son écotoxicité (Figure 12). Ces
fractions biodisponibles dépendent de la concentration présente dans le milieu et du
substrat utilisé lors des bioessais. Les bioessais sont généralement réalisés sur un substrat
« simple » comme un sol sableux ou un sol artificiel ISO ou OCDE constitué de sable, de
kaolinite et de tourbe. L'avantage de ces types de substrats est de contréler la composition
du sol et de limiter les interactions entre les polluants et les constituants du sol. Néanmoins,
la représentativité de ces sols est réduite par rapport a un sol naturel, dans la mesure ou les
interactions des polluants avec les constituants du sol auront des conséquences sur leur
disponibilité. L'utilisation d’un sol réel permet de réaliser les bioessais dans des conditions
plus réalistes ou des interactions entre les polluants et les paramétres physicochimiques
s’exercent pouvant alors inhiber ou exacerber |'écotoxicité des polluants sur les organismes

du sol (Nahmani et al., 2007 ; Spurgeon and Hopkin, 1999).
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Figure 12. Effets écotoxicologiques en fonction de la fraction biodisponible en polluant (Fent,
2004).
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Cas des résidus de médicaments

Les études d’impact des résidus de médicaments sur les vers de terre en laboratoire sont
référencées dans le Tableau 5. Les bioessais a court terme sur les vers de terre ont permis
d’observer 'augmentation du taux de mortalité en fonction de la concentration en résidus
de médicaments avec des concentrations de 'ordre du mg.kg! de sol. Les travaux de Pino et
al. (2015) montrent des CLso pour de nombreux résidus de médicaments compris entre 64,8
a 4 000 mg.kg! MS. Toutefois, certaines concentrations testées ne sont pas représentatives
de celles mesurées dans les sols. Dans le cas des Mafors et des sols amendés, les
concentrations en résidus de médicaments retrouvées sont nettement plus basses, de

I'ordre du pg.kg* MS (cf. tableau A.1, tableau A.2 et tableau A.4 de ’ANNEXE A, page 248).

Outre la mortalité directe induite par les résidus de médicaments, leurs effets sublétaux
doivent étre considérés pour une analyse compléte de leurs impacts. Ces effets sublétaux se
manifestent sur la physiologie et le comportement des vers de terre et peuvent entrainer
une diminution de la capacité d’'une population a se maintenir a I'équilibre. Ces effets
sublétaux peuvent se manifester a faible dose sur une exposition a court terme ou a long

terme.

Dans un premier temps, le test d’évitement est capable de réaliser une mesure trés sensible
de la toxicité a court terme d’un polluant. Les vers de terre possedent des chimiorécepteurs
leur permettant de détecter certaines substances nocives et déclencher un comportement
de fuite. Les travaux de Li et al. (2015) mettent en évidence un comportement de fuite dans
un sol artificiel OCDE dopé en enrofloxacine grace a ces tests d’évitement. Dans un second
temps, les effets de I'exposition a long terme des vers de terre a des résidus de médicaments
peuvent étre mesurés par I'évaluation du taux de reproduction, paramétre essentiel dans le
maintien des populations des organismes. Le test de reproduction des vers de terre est en
mesure d’évaluer les effets des polluants sur les vers de terre aprés 28 jours d’exposition.
Les travaux de Lin et al. (2012) ont permis de détecter une inhibition de la reproduction des

vers de terre en présence de chlortétracycline dans le milieu.
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Tableau 5. Test d’écotoxicité en laboratoire des résidus de médicaments sur les vers de

terre.

Composés

Organismes d’essais

Parametres étudiés

Substrat d’essai

Références

Ciprofloxacine

Eisenia fetida

Activité enzymatique

Sol

(Wang et al., 2018)

Eisenia fetida

Bioaccumulation

Sable

(Wen et al., 2011)

Enrofloxacine

Eisenia fetida

Létalité, croissance, activité enzymatique

Papier filtre, fumier de vache

(Gao et al., 2008)

Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction, évitement, respiration | OCDE (Li et al., 2015)
Tétracycline Eisenia fetida Létalité OCDE (Pino et al., 2015)
Eisenia fetida Activité enzymatique, génotoxicité OCDE (Dong et al., 2012)
Oxytétracycline Enchytraeus crypticus Létalité, reproduction Sable (Baguer et al., 2000)
Aporrectodea caliginosa Croissance, reproduction Sable (Baguer et al., 2000)
Chlortétracycline Eisenia fetida Reproduction, activité enzymatique Sol (Lin et al., 2012)
Eisenia fetida Activité enzymatique, génotoxicité Sol (Dong et al., 2012)
Tylosine Enchytraeus crypticus Létalité, reproduction Sable (Baguer et al., 2000)
Aporrectodea caliginosa Létalité, croissance, reproduction Sable (Baguer et al., 2000)
Sulfaméthoxazole | Eisenia fetida Létalité OCDE (Pino et al., 2015)
Acide salicylique Eisenia fetida Létalité OCDE (Pino et al., 2015)
Ibuproféne Eisenia fetida Létalité OCDE (Pino et al., 2015)
Paracétamol Eisenia fetida Létalité OCDE (Pino et al., 2015)
Diclofénac Eisenia fetida Létalité OCDE (Pino et al., 2015)
Eisenia fetida Bioaccumulation Sol (Carter et al., 2014)
Eisenia fetida Bioaccumulation Sol (Carter et al., 2016)
Propanolol Eisenia fetida Létalité OCDE (Pino et al., 2015)
Carbamazépine Eisenia fetida Bioaccumulation Sol (Carter et al., 2014)
Eisenia fetida Bioaccumulation Sol (Carter et al., 2016)
Fluoxétine Eisenia fetida Bioaccumulation Sol (Carter et al., 2014)
Eisenia fetida Bioaccumulation Sol (Carter et al., 2016)
Olaquindox Eisenia fetida Létalité, croissance, activité enzymatique Papier filtre, fumier de vache | (Gao et al., 2007)

Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2023ISAL0003/these.pdf
© [O. Roques], [2023], INSA Lyon, tous droits réservés

75




Les bioessais sont parfois complétés par des mesures de biomarqueurs. Un biomarqueur est
défini comme étant un changement observable et/ou mesurable aux niveaux moléculaire,
biochimique, cellulaire, physiologique ou comportemental qui se déclenche a la suite d’une
exposition a une substance (Lagadic et al., 1997). On distingue les biomarqueurs d’exposition
et les biomarqueurs d’effet. L'organisme mobilise son systéme de défense dans le but de
rendre inactif la substance en I’éliminant ou en la métabolisant. La mesure du niveau
d’expression de ces mécanismes va alors traduire 'exposition a des substances toxiques
pour les organismes (= biomarqueur d’exposition). En revanche, les biomarqueurs d’effet
correspondent a des cibles moléculaires endommagées suite a des mécanismes de défense
ou de détoxification insuffisants (dommage a I’ADN). Les travaux de Dong et al. (2012) se
sont intéressés a ces deux types de biomarqueurs lors de I'exposition a des résidus de
médicaments (tétracycline et chlortétracycline). Les auteurs observent une augmentation
des activités enzymatiques de la superoxyde dismutase et de la chloramphénicol
acétyltransférase dans les vers de terre durant une exposition de 28 jours a ces deux résidus
pour réduire les radicaux libres. En revanche, les effets génotoxiques ont été observés a plus

faible dose lorsque les activités enzymatiques n’étaient pas encore induites.

Certaines molécules ont également été suivies pour évaluer le transfert et la
bioaccumulation dans les vers de terre. L'étude de Wen et al. (2011) montre une
bioaccumulation de la ciprofloxacine. La carbamazépine, le diclofénac et la fluoxétine ont
également été détectés et quantifiés dans les vers de terre durant les travaux de Carter et al.

(2016, 2014).

3.51.2 Evaluation de I'écotoxicité d’'un mélange sol-Mafors sur les vers de terre

L'étude de I’écotoxicité d’un échantillon environnemental comme un sol amendé par une
Mafor permet de prendre en compte les interactions entre les contaminants (effets additifs,
synergiques et antagonistes) et la matrice sol. Les travaux étudiant les effets de I'épandage
de Mafors dans un sol sur les vers de terre en laboratoire sont référencés dans le Tableau 6.
Ces études réalisent des bioessais d’écotoxicité soit sur un sol artificiel, soit sur un sol
naturel amendé par différentes teneurs en Mafors. La majorité des études évalue
I’écotoxicité des Mafors sur les vers de terre en suivant les parameétres de survie, de

croissance, de reproduction et d’évitement. Quelques études suivent également l'intégrité
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cellulaire des vers de terre exposés par I'extraction des coelomocytes®. Plus rarement, des

travaux suivent I'activité enzymatique et les dommages a I’ADN.

La survie des vers de terre exposés a des Mafors dépend de la teneur testée, du type de
Mafors et du sol d’exposition. La plupart des études sur les boues d’épuration ne montre pas
d’effet sur la survie des vers de terre en dessous d’une teneur en boues d’épuration dans le
sol de 50 g.kg! MS (Zaltauskaité et al., 2016 ; Pivato et al., 2014 ; Domene et al., 2011 ;
Carbonell et al., 2009). L’étude de Zaltauskaité et al. (2016) montre une diminution de la
survie a partir de 250 g.kg* MS de boues d’épuration. Ces teneurs affectent la survie des
vers de terre, mais a des doses d’épandage bien au-dessus de la réalité du terrain (~ 10 g.kg™

MS).

Des tests plus sensibles tels que I'évaluation du comportement d’évitement et Ia
reproduction sont utilisés pour évaluer les effets a des doses d’épandage beaucoup plus
basses. Les vers de terre ont un comportement d’évitement dés 8 g.kg* MS en boues
d’épuration (Rastetter and Gerhardt, 2017 ; Moreira et al., 2008). A cette méme teneur, une
diminution de la croissance et du nombre de juvéniles produits des vers de terre exposés est
également constatée (Moreira et al., 2008). Des effets reprotoxiques sont observés a des
doses proches de 10 g.kg* MS de boues urbaines compostées (Pivato et al., 2014). Parmi les
rares études sur I’évaluation de I'écotoxicité des effluents agricoles, les auteurs mentionnent
des effets reprotoxiques apparaissant a des doses similaires (Parente et al., 2021 ; Huguier et
al., 2015). Les récents travaux de Parente et al. (2021) montrent que I'exposition a un lisier
de volaille a un impact significatif sur la mortalité des vers de terre dés 60 g.kg* MS, une
diminution de la croissance dés 40 g.kg’* MS et une diminution de la reproduction dés 20
g.kg! MS. Les travaux de Huguier et al. (2015) réveélent un comportement d’attraction vers le
sol amendé 3 des teneurs en fumier de vache allant jusqu’a 300 g.kg? MS et des effets

reprotoxiques qu’au-dela de 150 g.kg! MS de fumier de vache.

6 Cellules immunocompétentes en suspension dans le fluide coelomique des vers de terre.
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Tableau 6. Evaluation de I'impact de 'amendement de sol par des Mafors a travers des bioessais en laboratoire sur les vers de terre.

Mafors

Organismes
d’essais

Parametres étudiés

Dose d’épandage
(g.kg* MS)

Substrat

Références

Boue d’épuration **

Eisenia fetida

Létalité, croissance, reproduction, intégrité cellulaire, bioaccumulation

Sol agricole amendé

(Urionabarrenetxea et al., 2022)

Boue secondaire

Eisenia fetida

Létalité, croissance, reproduction

0;2;5;10;20*

ISO

(Artuso et al., 2011)

Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction, bioaccumulation - Sol amendé (Lahive et al., 2017)
Boue secondaire digérée Eisenia fetida Létalité 25;50;75; 100 Sol artificiel (Alvarenga et al., 2007)
Eisenia fetida Létalité, croissance, bioaccumulation 25;50;100; 200 *3 Sol (Zaltauskaite et al., 2022)
Eisenia fetida Létalité, croissance, bioaccumulation 11,8; 23,6 ;47,2 Sol (Carbonell et al., 2009)
Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction, intégrité cellulaire 250; 500 ; 750 ; 1000 ISO (Zaltauskaite et al., 2016)
Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction, intégrité cellulaire, bioaccumulation 30;60; 100 Sol (Courtois et al., 2021b)
Eisenia fetida Evitement, reproduction 3,3;16,5;33; 165 ;330 ISO (Huguier et al., 2015)
Eisenia andrei Evitement, reproduction 4,8 ISO (Moreira et al., 2008)
Boue secondaire activée Eisenia fetida Evitement 1;10;25;50; 100 LUFA (Rastetter and Gerhardt, 2017)
Boue secondaire séchée Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction, intégrité cellulaire 250; 500 ; 750 ; 1000 1SO (Zaltauskaite et al., 2016)
Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction 10;25,1;63,1;158;398; 700 ; 1000 Sol artificiel (Domene et al., 2008)
Eisenia fetida Létalité, reproduction, bioaccumulation 10;20;30;40 Sol (Kinney et al., 2012)
Boue secondaire compostée Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction 1,2;4;20;50 Sol artificiel (Domene et al., 2011)
sz:;z:;t/erieet ;;C‘:]zts ‘;fg‘;:::ﬂ;’: Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction 25;50; 100 ; 400 ; 700 ; 1000 IS0 (Pivato et al., 2014)
gfg’;‘:;sjes ef'g::féche‘::vert‘ied’ets Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction 25;50; 100 ; 400 ; 700 ; 1000 e (Pivato et al., 2014)
S:"Jg:;;gief;d‘e“ organiques et | Fisenia fetida Létalité, croissance, reproduction 25;50; 100 ; 400 ; 700 ; 1000 IS0 (Pivato et al., 2014)
SZ;Z?;tISrisboue d’épuration et de ':zglfgzdea Létalité, croissance 10; 100 Sol (Capowiez et al., 2009)
f;?;ii?re d‘ordure menagere ,:\Z?;ir:gizdea Létalité, croissance 10; 250 Sol (Capowiez et al., 2009)
Eisenia fetida Létalité 25;50;75;100 Sol artificiel (Alvarenga et al., 2007)
Compost de déchets verts Eisenia fetida Létalité 25;50; 75 ;100 Sol artificiel (Alvarenga et al., 2007)

Compost de serre

Eisenia andrei

Létalité, croissance, reproduction, bioaccumulation

1,88;3,75;7,5;15;30; 60

Sol naturel + LUFA

(Gonzalez et al., 2013)

Fumier de vache

Amynthas gracilis

Activité enzymatique, dommage a I’ADN, intégrité cellulaire

Sol agricole amendé

(Parelho et al., 2018)

Eisenia fetida

Evitement, reproduction

3,3;16,5;33;165; 330

ISO

(Huguier et al., 2015)

Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction 1000 Aucun (Gunadi et al., 2003)
Fumier de porc Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction 1000 Aucun (Gunadi et al., 2003)
Lisi L ¢ e et .
isier de vache umbricus Létalité 50; 100 ; 200 Sol (Moinard et al., 2021)
terrestris
Apporectodea Létalité 100 ; 200 sol (Moinard et al., 2021)
caliginosa
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Lisier de volailles Eisenia fetida Evitement 50;100; 150 ; 200 ; 250 ; 500 ; 750 ; 1000 | ISO (Parente et al., 2021)
Létalité 20;40;60;80; 100 ISO (Parente et al., 2021)
Reproduction, intégrité cellulaire 5;10; 20 I1SO (Parente et al., 2021)
Déchets alimentaires Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction 1000 Aucun (Gunadi et al., 2003)
Cendres industrielles Eisenia fetida Evitement, reproduction 1;5;10;50; 100 ISO (Huguier et al., 2015)
Boue de papeterie Eisenia fetida Evitement, reproduction 1,7;8,5;17;34; 68 ISO (Huguier et al., 2015)
Boue de marbre Eisenia andrei Létalité, croissance, reproduction, bioaccumulation 2,5;5;10;20;40;80 Sol + LUFA (Gonzalez et al., 2013)
Biochar Eisenia fetida Evitement, croissance, reproduction, activité enzymatique 10, 100, 200 ISO (Lietal., 2011)
Eisenia fetida Létalité, croissance, reproduction 7,1;14,2;21,3;28,3 ISO (Liesch et al., 2010)
Digestat liquide d el *2 Lumbri
lgestatliquide de melange umboricus Létalité 25;50;100; 150 ; 200 *4 Sol (Moinard et al., 2021)
terrestris
Apporectodea Létalité 25;50;100; 200 ** Sol (Moinard et al., 2021)
caliginosa
Di liquide aéré de mélange *2 | Lumbri
igestatliquide aéré de mélange umbricus Létalité 50 ;100 ; 150 ; 200 ** Sol (Moinard et al., 2021)
terrestris
Apporectodea S %4 .
L Létalité 200 Sol (Moinard et al., 2021)
caliginosa
Di | *2 L i
igestat de culture de couverture t:r’:ebsr;flg’s Létalité 25;50; 100 ; 150 ; 200 ** Sol (Moinard et al., 2021)

*1 Traitement de la boue non mentionné ; *» Mélange composé de lisier, fumier, boue d’épuration, déchets agro-industriels, etc. ; ** Mg.ha* MS ; ** Matiére fraiche
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Les travaux précédemment mentionnés s’accordent a dire que les effets écotoxiques des
Mafors proviennent en grande partie de la présence de polluants ou de mélange de
polluants conduisant a des stress pouvant conduire a la mort des organismes (Parente et al.,
2021 ; Zaltauskaité et al., 2016 ; Moreira et al., 2008). Toutefois, d’autres études mettent
également en avant d’autres phénomenes nuisibles aux organismes terrestres dans ces
Mafors, tels que la salinité, I'acidité, la présence d’ammoniac, la dessiccation et/ou le
manque d’oxygéne (Moinard et al., 2021 ; Pivato et al., 2014 ; Artuso et al.,, 2011). Ces
différents impacts écotoxiques vont dépendre principalement des propriétés de la Mafor
épandue, de la dose d’épandage, de la durée d’exposition, de I'espéce et du substrat

d’exposition (Zaltauskaité et al., 2016).

Les études de terrain pour la bioévaluation des sols sont réparties en deux catégories :
1) Biosurveillance passive

La biosurveillance passive correspond au prélévement d’organismes autochtones dans le
milieu étudié a un temps donné. Ces organismes sont qualifiés d’organismes sentinelles et

leur sensibilité servira d’indicateur de changements environnementaux.

Pour évaluer les effets des épandages agricoles, la méthode expérimentale consiste a
prélever des organismes dans un sol amendé et dans un sol témoin dans le but de comparer
les parameétres suivis. Ces prélevements peuvent étre réalisés a partir de lysimétres mis en
place dans le but de délimiter une zone et effectuer le suivi des organismes au cours du
temps (Barrera et al., 2001), ou étre réalisés en plein champ (Moinard et al., 2021 ; Murchie
et al., 2015 ; Capowiez et al., 2009 ; Kinney et al., 2008). La densité, la biomasse, la diversité
et la proportion des juvéniles/adultes des vers de terre sont les parameétres classiguement

étudiés dans ces études sur les vers de terre.

Les différentes études réalisées sur les Mafors ne montrent pas d’effets déléteres sur les
vers de terre avec parfois des effets bénéfiques sur la biomasse (Murchie et al., 2015 ;
Capowiez et al.,, 2009). Les travaux de Murchie et al. (2015) suggérent que l'apport de
matieres organiques dans le milieu contrebalance les effets négatifs des polluants et

notamment du cuivre retrouvé a de fortes concentrations dans le lisier de vache étudié.
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2) Biosurveillance active

Les bioessais in situ consistent a réaliser des encagements d’organismes pour permettre une
biosurveillance active de I'écosystéme. L'encagement de vers de terre est trés difficile a
réaliser contrairement aux escargots qui sont des invertébrés idéaux, restant a la surface et
donc facilement encageable, pour réaliser des suivis sur le terrain (Louzon et al., 2022 ; De
Vaufleury and Gimbert, 2013 ; De Vaufleury et al.,, 2006). Une seule étude mentionne
I’encagement de vers de terre sur une durée de 48 h dans un milieu contaminé pour évaluer

le risque de transfert de polluants (Antunes et al., 2008).
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Points clés a retenir

v’ Les vers de terre constituent la biomasse la plus importante de la macrofaune du sol.

v’ La distribution verticale des vers de terre définie trois groupes
fonctionnels principaux : les épigés, les endogés et les anéciques.

v Les vers de terre contribuent a la bioturbation, a la fertilisation et a I’évolution du sol.

v Leur interaction avec le sol et leur sensibilité a divers polluants font des vers de terre
des bioindicateurs efficaces a l'utilisation des terres par l'activité humaine et a
I’évaluation de la contamination des sols.

v’ Les vers de terre sont exposés a divers contaminants par plusieurs voies
passivement par le contact tégumentaire avec le sol et les eaux interstitielles du sol
et activement par I'ingestion du sol.

v' Les vers de terre sont également capables de bioaccumuler les polluants. Ce
phénoméne de bioaccumulation représente un risque pour les chaines trophiques
supérieures.

v En écotoxicologie, le ver de terre Eisenia fetida est largement utilisé pour sa facilité a
étre élevé en laboratoire et pour son cycle de vie rapide.

v" Pour évaluer I'impact des substances ou des échantillons environnementaux, des
tests de toxicité aigué et chronique normés en laboratoire existent sur Eisenia fetida.

v Ces tests consistent a évaluer la survie, la croissance et la reproduction des vers de
terre face a une exposition a des sols contaminés ou a des sols amendés.

v’ Ces tests écotoxiques sont efficaces pour évaluer les effets des résidus de
médicaments sur les vers de terre.

v" L’exposition d’un sol amendé en Mafors peut provoquer des effets négatifs sur les
vers de terre. Ces effets dépendent principalement de la Mafor étudiée, de sa dose
d’épandage et du substrat d’essai.

v’ Par ailleurs, I’évaluation des risques liés a I’épandage des Mafors peut étre mesurée
par des bioessais in situ grace a de I'’encagement d’organismes et par le prélevement

d’organismes sentinelles a un temps donné sur un site d’étude amendé ou non.
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Objectifs de lathéese

L'objectif de la premiére partie de cette these était de réaliser un état de I'art sur la pratique
d’épandage des Mafors en France, les bénéfices apportés pour la fertilisation des sols et

d’identifier les risques environnementaux qu’ils générent en termes d’écotoxicité.

Cette thése vise a mettre en place une démarche expérimentale dans le but d’évaluer
I’écotoxicité d’'une large gamme de Mafors. Pour cela, différents objectifs de la thése ont été

identifiés :

- Etablir un profil des différentes Mafors étudiées avec des analyses chimiques ;

- Caractériser les Mafors en termes de mesures d’effets sur les organismes terrestres a
I'aide de bioessais en laboratoire et d’encagement in situ ;

- Evaluer le transfert des résidus de médicaments identifiés et des ETMs présents dans
les Mafors vers les plantes et les vers de terre ;

- Faire le lien entre les pratiques d’épandage actuelles des Mafors et les effets des
Mafors sur les organismes dans le but d’émettre des recommandations sur les doses

d’épandage a appliquer afin de garantir leur innocuité sur les organismes terrestres.
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Partie 2. Etude expérimentale
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Chapitre 4. Matériels et Méthodes

L'objectif de ce travail est d’évaluer I'écotoxicité de différentes Mafors en utilisant les

analyses physicochimiques et les bioessais sur les organismes terrestres. La Figure 13

présente la démarche expérimentale de la these.

Boue d’épuration «—]
Fumier de vache 4—
Lisier de vache 44—
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Figure 13. Schéma général de I'organisation expérimentale de la thése.
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La premiére étape de notre étude porte sur le choix des différentes Mafors a étudier et sur
la sélection du sol de référence. La sélection des Mafors s’est appuyée sur les données de
Mafors épandues en France et les objectifs du programme RISMEAU : une boue d’épuration
d’origine urbaine, un fumier de vache et un lisier de vache. Les Mafors étudiées et le sol de
référence sont collectés puis, au sein du laboratoire, les différentes matrices sont traitées et

stockées.

La deuxieme partie de notre étude consiste a caractériser les différentes matrices
sélectionnées. Pour cela, des analyses physicochimiques sont réalisées sur les Mafors par les
laboratoires partenaires du programme RISMEAU. Certaines analyses sont sous-traitées par
des laboratoires extérieurs au projet, c’est le cas des propriétés agronomiques et des
polluants organiques persistants. Ainsi, I'ensemble de ces analyses permettent d’estimer

d’une part le potentiel agronomique des Mafors, et d’autre part leur écotoxicité potentielle.

La troisieme partie de notre étude porte sur I'analyse écotoxicologique des Mafors a travers
des bioessais sur différents organismes d’essai. Les tests d‘écotoxicité sont distingués en

deux catégories :

- Les tests de toxicité aiglie des Mafors réalisés sur les vers de terre, les plantes et les
microorganismes a l'aide de bioessais en laboratoire. Cette batterie de tests repose
sur I'étude de la survie, de la croissance et du comportement des vers de terre, sur la
germination et la croissance racinaire des plantes ainsi que la mesure de I'activité
enzymatique dans les sols.

- Les tests de toxicité chronique des Mafors réalisés sur les vers de terre et les plantes.
L’évaluation de I’écotoxicité des Mafors sur les plantes est étudiée avec le test
d’émergence et de croissance des plantes. Sur les vers de terre, les tests de toxicité
chronique sont réalisés en laboratoire et en conditions in situ :

o Pour les tests en laboratoire, les conditions expérimentales ont d’abord été
établies a l'aide d'un essai préliminaire pour adapter les conditions
mentionnées dans la norme. Puis, deux tests sont effectués: le test de
reproduction n® 1 porte sur des tests indépendants réalisés avec une gamme
de concentrations par Mafor étudiée ; le test de reproduction n°® 2 est réalisé

a une unique concentration en Mafors.
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o Pour le test de reproduction dans des conditions in situ, le test de
reproduction est réalisé avec une exposition a une unique concentration en

boue d’épuration et en lisier de vache.

La quatrieme étape consiste a évaluer le transfert des polluants dans les vers de terre et les
plantes exposés aux sols amendés en différentes Mafors durant les tests de toxicité
chronique. Les sols amendés sont analysés dans le but de connaitre la concentration en

polluants potentiellement accumulables par les organismes.

41 Historique du territoire d’étude

La zone d’étude de ces travaux de recherche se situe a I’échelle du bassin versant de I'Arve
dans le département de la Haute-Savoie (74) en France (Figure 14). Les matrices étudiées
(sol + Mafors) sont prélevées dans cette zone délimitée dans le cadre du programme

RISMEAU dans lequel la theése est intégrée.

Figure 14. Zone d’étude du projet RISMEAU - Bassin versant de |’Arve situé en Haute-Savoie,
France. L’encadré en pointillés noirs représente les zones de préléevement du sol et des
Mafors (Source GEOFLA Département).
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La zone d’étude a déja fait I'objet d’un programme antérieur a RISMEAU avec le site pilote
de Bellecombe de I'observatoire SIPIBEL. Cet observatoire actif de 2010 a 2018 avait pour
objectifs la caractérisation, la traitabilité et I'’étude de I'impact des effluents hospitaliers sur
I'activité de la station d’épuration urbaine de Bellecombe. Les caractéristiques des boues
d’épuration et des eaux traitées ont été suivies pour évaluer le transfert des résidus de
médicaments en fonction des différents traitements appliqués et en fonction des
proportions d’effluents urbains et hospitaliers (Bertrand-Krajewski et al., 2022). Durant cette
étude, le sulfaméthoxazole (antibiotique sulfonamide), la carbamazépine (antidépresseur),
le propranolol (bétabloquant), I'acide salicylique (anti-inflammatoire), I’éconazole
(antifongique) et la ciprofloxacine (antibiotique fluoroquinolone) ont été identifiés et
qguantifiés dans les boues d’épuration. Les premiers résultats ont montré une forte
concentration de la ciprofloxacine et de I’éconazole avec des concentrations situées entre
100 et 5000 pg.kg! MS. En complément des analyses en micropolluants, I'évaluation
écotoxicologique des boues d’épuration a permis d’identifier des effets écotoxiques a des
concentrations élevées en boue d’épuration sur les vers de terre et les plantes lors des tests

de reproduction et de germination.

4.2 Prélevement et conservation des matrices d’essai

Le sol dit « de référence » est un sol issu d’'une parcelle appartenant au Syndicat des Eaux
Rocailles et Bellecombe (SRB) a Scientrier (74930). Cette parcelle est située dans le
périmetre de protection du captage des eaux qui n’a pas subi d’'impact associé aux activités
humaines (46°07'16.0"N 6°18'37.3"E). Ce sol de référence est donc représentatif du sol
agricole présent dans la zone d’étude et la faible activité humaine sur la parcelle montre une
contamination trés faible en polluant dans ce sol, confirmée par les analyses chimiques (cf.

ANNEXE C, page 262).

Le projet Télesphore, projet issu du programme RISMEAU et réalisé en paralléle de notre
étude, a mis en place des lysimetres d’une profondeur de 1 m sur la méme parcelle agricole.
L'objectif du préléevement a donc été d’obtenir un échantillon homogéne et identique a la
profondeur des lysimeétres. Le prélevement du sol de référence a été réalisé le 22 novembre

2019 sur les premiers 80 cm de profondeur (Figure 15). Il a ensuite été tamisé a 2 mm pour
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retirer les racines, homogénéisé manuellement dans une cuve en inox, puis séché a I'air libre

et enfin stocké a température ambiante.

Figure 15. Site de prélevement du sol de référence et homogénéisation manuelle dans une
cuve en inox (© Roques Olivier).

4272 Sol artificiel ISO

Ce sol artificiel ISO est préparé selon les recommandations de la norme I1SO 11268-2 : 2015
(ISO, 2015a). Il est constitué de 10 % de tourbe de sphaignes finement moulues, 20 %
d’argile kaolinique et de 69 % de sable de quartz industriel. Du carbonate de calcium est

ajouté au mélange afin d’obtenir un pH autour de 6, recommandé par la norme ISO.

423 Choix des Mafors

Les Mafors étudiées sont sélectionnées dans la zone d’étude en fonction de leur typologie,
de leur quantité valorisée en épandage agricole d’aprés la littérature et de leur potentielle
concentration en résidus de médicaments. La sélection s’est tournée vers une boue

d’épuration urbaine, un fumier de vache et un lisier de vache.

4231 Boue d’épuration

Le choix s’est porté sur la boue d’épuration de la station d’épuration de Bellecombe située a

Scientrier (46°08'04.7"N 6°19'07.2"E), sur la base de deux critéres :
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- La boue d’épuration a été suivie lors du projet du site pilote de Bellecombe (SIPIBEL’)
de 2010 a 2018 et a montré la présence de résidus de médicaments et un effet
écotoxique (effets sur la croissance et la reproduction a des dose d’épandage
réalistes) sur les organismes du sol (Bertrand-Krajewski et al., 2022) ;

- L’épandage agricole est la voie principale d’élimination des boues d’épuration de la
station d’épuration de Bellecombe. Cette station d’épuration a épandu une quantité

de 319 tonnes de matiere seche de boues d’épuration en 2016 (donnée non publiée).

La station d’épuration de Bellecombe a une capacité de 40 000 équivalents habitants et
recoit des eaux usées urbaines et hospitalieres issues de 30 communes. Les eaux usées
subissent un traitement primaire classique de dégrillage et de décantation. Puis, le
traitement secondaire de cette station d’épuration est le procédé biologique dit « a boue
activée » qui consiste a éliminer la pollution soluble dans I'eau usée (pollution carbonée,
azotée et phosphorée) par voie biologique en introduisant des bactéries dans les bassins

alimentés en eaux et en oxygeéne par aération forcée.

Les boues activées obtenues sont décantées dans le but d’augmenter la siccité des boues.
Ces boues sont ensuite épaissies par addition de polymeres et de chlorures ferriques avant
d’étre en partie déshydratées par un filtre-presse. La derniére étape consiste a sécher les
boues sous des serres ventilées avant épandage sur les sols agricoles (Figure 16). Le produit

final obtenu est une boue de type secondaire.

TN NS S
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=

Figure 16. Serre de séchage (A) et boue d'épuration prélevée et tamisée a 2 mm (B) avant
conservation a -20 °C (© Roques Olivier).

7 http://www.graie.org/Sipibel/index.html
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Pour notre étude, la boue d’épuration a été prélevée le 22 novembre 2019 dans les serres de
séchage de la station d’épuration de Bellecombe. Suite au prélevement, la boue d’épuration
est tamisée a 2 mm puis homogénéisée dans une cuve en inox avant d’étre conservée dans

des bocaux en verre de 2 L a -20 °C (Figure 16).

4.2.3.2 Les effluents d’élevage

Les effluents d’élevage proviennent d’un élevage bovin de vache laitiere. Il représente
I’élevage majoritaire dans le territoire de I'étude. En effet, d’aprées les données de 2010 de
I’Agreste (Agreste, 2011), le cheptel bovin représente 82 % de I'élevage total dans la région

dont 46 % de vaches laitieres.

Le recensement des établissements bovins dans la zone d’étude a été réalisé par la chambre
d’agriculture de Savoie Mont-Blanc (données non publiées). La tracabilité des pratiques
agricoles des éleveurs et la participation de la chambre d’agriculture au projet RISMEAU ont
été déterminants dans la décision des établissements agricoles a échantillonner. Les
agriculteurs favorables a une participation a I'étude ont été contactés afin d’obtenir des

échantillons d’amendements organiques.

Parmi les établissements volontaires, les échantillons d’effluents d’élevage qui ont révélés
des concentrations en résidus de médicaments les plus élevées lors des mesures
préliminaires ont été choisis pour la suite de I'étude. Dans l'intérét d'une bonne
représentativité des pratiques agricoles, un effluent solide de type fumier et un effluent
liqguide de type lisier ont été sélectionnés. Ces deux échantillons proviennent de deux

exploitations appartenant a un groupement agricole d’exploitation en commun (GAEC).

Le fumier de vache laitiére

Le fumier de vache laitiere a été prélevé dans l'exploitation agricole « La ferme de la
follieuse » située a Bonne (74380) en Haute-Savoie (46°10'52.1"N 6°18'56.0"E), chez
I’éleveur Patrick Condevaux le 5 octobre 2020. Le prélévement a été réalisé a différentes
hauteurs du tas de fumier afin d’obtenir un échantillon moyen et représentatif de sa

maturation (Figure 17).
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Figure 17. Tas du fumier prélevé (A), broyage du fumier dans un broyeur a cisaillement (B) et
homogénéisation dans une cuve en inox (C) (© Roques Olivier).

Pour assurer son homogénéité et faciliter son usage pour les tests d’écotoxicité, le fumier est
broyé plusieurs fois dans un broyeur a cisaillement (broyeur BLIK). Grace aux broyages
successifs, la taille des pailles est réduite a une dimension de 5 cm (Figure 17). Le fumier est
ensuite homogénéisé dans une grande cuve en inox avant d’étre fractionné puis conservé

dans des bocaux en verre a -20 °C sans séchage préalable.

Le lisier de vache laitiére

Le lisier de vache laitiere a été récolté dans I'exploitation agricole « Vert Val » située a Nangy
(74380) en Haute-Savoie chez M. Yves besson le 29 mars 2021 (46°08'33.8"N 6°18'33.1"E).
Le prélevement du lisier est réalisé apres une homogénéisation de la cuve a lisier a l'aide

d’un mélangeur disposé directement a l'intérieur (Figure 18).

Pour faciliter sa manipulation et la réalisation des bioessais, un séchage du lisier par
ventilation a 20 °C dans une étuve pendant 5 jours est appliqué. Ce séchage a basse
température a permis d’éviter de dégrader les polluants organiques. L’humidité du lisier est
abaissée a 80 % environ (identique a celle du fumier) (Figure 18). Puis, les échantillons sont

homogénéisés, distribués dans des bocaux en verre et conservés a -20 °C.
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Figure 18. Trappe de la fosse a lisier et bras mécanique permettant le mélange du lisier (A)
séchages du lisier dans une étuve (B) et différents stades de séchage du lisier (de gauche a
droite, la siccité du lisier augmente) (C) (© Roques Olivier).

4.2.4 Crottin de cheval biologique

Dans notre étude, le crottin de cheval biologique provient d’un élevage biologique
garantissant I'absence d’utilisation de produits phytosanitaires (élevage confidentiel). Pour
son utilisation, le crottin de cheval est séché a 70 °C pendant une semaine, broyé a 2 mm
puis conservé a température ambiante. Le crottin de cheval biologique est I'aliment utilisé
pour entretenir les élevages de vers de terre. Il est également utilisé comme nourriture de
base dans la réalisation des tests de reproduction de vers de terre. En effet, la norme ISO
11268-2 : 2015 (ISO, 2015a) encadrant le test de reproduction des vers de terre mentionne
le crottin de cheval comme un aliment adéquat pour I'élevage et la réalisation des tests

d’écotoxicologie.
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4.3  Choix des organismes d’essai

Durant les bioessais écotoxicologiques pour évaluer |'écotoxicité des Mafors, le choix de
I'espéce étudiée s’est orienté vers I'espéce Eisenia fetida (Figure 19). Le choix se justifie par

plusieurs critéres de sélection (cf. Chapitre 3, page 62) :

» E. fetida est un ver de fumier pouvant vivre directement dans la matiére organique et
la biodégrader ;

» E. fetida est une espéce épigée. Ce groupe fonctionnel est directement impacté par
le changement du milieu lors d’un épandage agricole de Mafors puisque celui-ci
affecte les 10 premiers centimetres du sol ;

» E. fetida est considéré comme une espéce modele de biosurveillance pour
déterminer le risque écotoxique des polluants dans les sols contaminés ;

» E. fetida a été sélectionné par les instances internationales de normalisation comme
organisme-test dans des bioessais aigus et chroniques ;

» E. fetida a un cycle de vie rapide et une reproduction facilement controlée en
laboratoire permettant de réaliser des bioessais a faible co(t, avec plusieurs

réplicats.

Les organismes d’essais sont fournis par un élevage interne de vers de terre en Allemagne
puis maintenus dans le laboratoire d’écotoxicologie de Provademse (Plateforme
technologique d’INSAVALOR) situé a Villeurbanne (69100), France. L’élevage de vers de terre
est conditionné dans un milieu contenant un mélange de crottin de cheval biologique et de
tourbe de coco (50/50) et maintenu dans une salle climatisée a 20 °C. Le milieu d’élevage est
ajusté entre 60 et 80 % de la teneur maximale de rétention en eau avec de |'eau
déminéralisée, et brassé manuellement chaque semaine. Tous les bioessais sur les vers de

terre ont été réalisés au laboratoire Provademse.

Figure 19. Ver de terre Eisenia fetida utilisé comme
organisme d'essai dans les tests d'écotoxicité (© Roques
Olivier)
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4.3.2 Les plantes

Les espéces de plantes étudiées sont choisies en fonction des différents types de cultures
réalisées dans notre zone d’étude et des listes d’espéces proposées dans les normes ISO
(Figure 20). D’apres les résultats issus de I’Agreste (2011), la culture prédominante dans la
région Haute-Savoie est la culture fourragere qui représente 62,9 % des cultures totales de la
surface agricole utile de la région (en dehors des prairies). La luzerne cultivée, Medicago
sativa (Fabacées), a donc été choisie puisqu’elle est produite comme culture fourragére et
donc représentative du site d’étude. De plus, la luzerne est également une plante
recommandée dans les tests normés (ISO, 2013). Derriére la culture de fourrage, les grandes
cultures comme les céréales représentent 33,9 % des cultures totales de la surface agricole
utile du site d’étude (Agreste, 2011). Pour représenter cette culture, la moutarde blanche,
Sinapis alba (Brassicacées), espéce a la fois cultivée en grande culture et en culture
fourragere, a été utilisée. Cette espéce est d’ailleurs couramment sélectionnée dans la
littérature scientifique dans les tests de phytotoxicité (Oleszczuk and Hollert, 2011). Enfin,
pour représenter la culture maraichére, représentant seulement 1,1 % de la culture totale du
territoire d’étude, la courgette, Cucurbita pepo (Cucurbitacées), a été choisie. Elle est

également utilisée dans les bioessais en laboratoire (Huang et al., 2010).

Pour les essais d’écotoxicité, les lots de graines bio des différentes espéces ont été achetés

dans le magasin ©Gamm Vert.

Figure 20. Plantes utilisées dans les bioessais d'écotoxicologie (A. Medicago sativa ; B.
Sinapis alba ; C. Cucurbita pepo).
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4.4  Doses d’épandage expérimentales retenues

De nombreuses Mafors sont épandues sur les sols agricoles de la zone d’étude a des doses
différentes selon leur origine et la culture concernée. Le recensement des doses d’épandage

appliquées dans la zone d’étude est présenté dans le Tableau 7.

Tableau 7. Doses d’épandage appliquées aux boues d’épuration issues de la station
d’épuration de Bellecombe et aux effluents d’élevage de type lisier/fumier issus des
établissements de la région Savoie et Haute-Savoie en fonction du type de culture sur le site
du bassin versant de I’Arve.

Type de p fex
yp Mafors Doses d’épandage Références @
cultures
. . Chambre d’agriculture de
_ -1
Fumier bovin 15-20t.ha* MB Savoie Mont-Blanc, 2020
Prairie - . ) 31 Chambre d’agriculture de
Lisier bovin 15-25 m3.ha' MB Savoie Mont-Blanc, 2020
Boue d’épuration 0,69 — 2,42 t.hat MS Cabinet Birraux, 2019
. . Chambre d’agriculture de
- . 3 hol
Céréales Lisier bovin 25-35 m3.ha?' MB Savoie Mont-Blanc, 2020
Blé Boue d’épuration 0,41 -3,10 t.ha* MS Cabinet Birraux, 2019
Orge Boue d’épuration 1,69 — 1,89 t.ha! MS Cabinet Birraux, 2019
Boue d’épuration 0,91 -2,14 t.hat MS Cabinet Birraux, 2019
Mais Chambre d’agriculture de
. . i 1
Fumier bovin 30-35t.ha’* MB Savoie Mont-Blanc, 2020
Non défini Fumier bovin 30 t.hal MB
Lisier bovin 20-30 m3.hat MB
Purin bovin 20 m3.hal MB
Cabinet Birraux, 2017
Lisier porc 30 m3.hat MB
Composts déchets végétaux 15-20t.hal MB
Composts boue/déchet vert 10 t.ha* MB

D’aprés ce recensement, les doses d’épandage de fumier et de lisier peuvent atteindre
jusqu’a 35 t.ha' MB et 35 m3.ha™t MB respectivement sur les sols agricoles chaque année. ||
est possible d’estimer la dose d’épandage en matiére séche autour de 7 3 10 t.ha! MS si on
estime une teneur en eau moyenne comprise entre 70 et 80 %. L'épandage des boues

d’épuration sur les sols atteint des doses d’épandage comprises entre 0,41 et 3,10 t.hat.an?

8 Données non publiées
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MS pour toutes cultures confondues et jusqu’a 10 t.ha.an™t MS pour des boues compostées

en mélange avec des déchets verts.

Au-dela de la zone d’étude, les boues d’épuration peuvent étre épandues a des doses plus
importantes en France. En effet, 'étude de Huguier et al. (2015) montre que les boues
d’épuration digérées sont épandues jusqu’a 12 t.ha! MB dans leur zone d’étude. Cependant,
la dose d’épandage des boues d’épuration reste limitée a 30 t.ha™ MS sur 10 ans sur les sols

agricoles en France (cf. Chapitre 1.6, page 38).

Dans notre étude, il est nécessaire d’établir une dose d’épandage moyenne et
représentative a I'échelle du territoire francais. A partir de la réglementation, plusieurs
scénarios d’épandage des boues d’épuration peuvent étre envisagés tels qu’un épandage de
3, 6 et 10 t.ha! MS (Courtois et al., 2021b). Ces scénarios d’épandage correspondent

également a la dose d’épandage moyenne des fumiers.

Pour adapter ces scénarios d’épandage a nos bioessais, il est nécessaire de convertir les
doses d’épandage (fournis en t.ha) en g.kg*. Pour réaliser cette conversion, la superficie du
sol est ramenée en poids sec de sol en estimant la profondeur de sol affectée par le

labourage et la densité du sol :

- La profondeur affectée par le labourage du sol, noté h so,, est estimée entre 5 et
20 cm. La profondeur définie pour le calcul de la dose d’épandage peut varier dans
certaines études avec une profondeur de 5 cm (OECD, 2000 ; Rastetter and Gerhardt,
2017), 10 cm (Moreira et al., 2008) ou 20 cm (Domene et al., 2011 ; Li et al., 2011 ;
Pivato et al., 2014) ;

- Le facteur de densité du sol, noté d so, varie en fonction de la région de
prélevement. Certaines études préconisent une densité de sol de 1,25 g.cm3 (Pivato
et al.,, 2014 ; Domene et al., 2011), alors que d’autres préconisent 1,5 g.cm3 (Moreira

et al., 2008 ; OECD, 2000 ; Rastetter and Gerhardt, 2017).

A partir de I’équation n° 1, les différents scénarios d’épandage en t.hal MS sont convertis en
g.kg? MS en tenant compte des différentes profondeurs et densités du sol mentionnées

dans la littérature (Tableau 8).
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La dose d’épandage en g.kg't MS, notée D, est calculé par la formule suivante :

dose d’épandage (kg/ha MS)
10 000 x h SOL x d SOL

Equationn®1:D = Ou h soL en m et d so en g.cm™.

Tableau 8. Estimation de la dose d'épandage moyenne et réaliste appliquée aux boues
d'épuration sur le sol agricole (g.kg* MS) en fonction des paramétres de profondeur de
labourage, de la densité du sol et de la dose d’épandage appliquée (t.ha! MS)

Profondeur | Densité du sol Dose d’épandage en t.ha' MS
(cm) (g.cm?3) 3 6 10
1,25 4,8 9,6 16

3 1,50 4 8 13,3
1,25 2,4 4,8 8

10 1,50 2 4 6,7
1,25 1,2 2,4 4

20 1,50 1 2 33

Sur la base des différents scénarios possibles établis dans le Tableau 8 et des informations
sur les doses d’épandage testées dans la littérature scientifique (Tableau 6), une dose
moyenne d’épandage de 10 g.kg! MS a été retenue dans le cadre de notre étude,

représentant la dose moyenne appliquée pour la boue d’épuration, le fumier et le lisier.

Les travaux de Huguier et al. (2015) suggére d’étudier des gammes allant de 1 a 10 fois la
dose recommandée durant les tests de toxicité des amendements organiques sur les
organismes terrestres. Notre étude évalue la toxicité de ces Mafors a 0,5x, 1x, 2x et 5x la
dose moyenne d’épandage lors des tests de toxicité chronique sur les organismes du sol
étudiés et allant jusqu’a 10x, 20x et 50x la dose d’épandage moyenne lors des tests de

toxicité aigtie.

4.5 Meéthodes d’analyse des différentes matrices

Les différentes matrices sont caractérisées par leurs propriétés physicochimiques en
mesurant le pH, la conductivité électrique, la teneur en eau et la capacité de rétention en
eau. La granulométrie est mesurée uniquement sur le sol de référence. Les valeurs

agronomiqgues sont mesurées et détaillées dans la partie suivante.
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» LepH

Le pH des différentes matrices est déterminé selon la norme ISO 10390 : 2005 (ISO, 2005).
Un échantillon séché a I'air est mélangé avec un volume d’eau d’un ratio /5 (soit 5 mL dans

25 mL d’eau) dans un pilulier de 30 mL. Le pilulier est placé dans un rotateur a retournement

(7 tours/minute) pendant 1 h puis la mesure de pH est réalisée aprés 1 h de décantation.

Durant les tests écotoxicologiques, la mesure de pH du sol est réalisée avec le méme
protocole précédemment décrit a I'exception que la prise d’essai est faite avec 5 g de sol

séché a I'air puis mélangé dans 25 mL d’eau.
» La conductivité électrique

La conductivité électrique est mesurée selon la norme ISO 11265 : 1995 (ISO, 1995). La
mesure de I’échantillon sec est réalisée dans un volume d’eau avec un ratio 1/5 (mL) pour les
sols (sol de référence et sol artificiel 1SO) et avec un ratio /10 (mL) pour les Mafors et le

crottin. Le mélange est placé dans un rotateur a retournement (7 tours/minute) pendant

30 min avant mesure.
» Lagranulométrie

La mesure de la granulométrie du sol de référence est réalisée a I'aide d’un granulométre
laser Mastersizer 3000°, équipé d’une unité de dispersion par voie hydraulique hydro LV.
L’échantillon analysé est incorporé jusqu’a obtenir une obscuration comprise entre 10 et
20 %. Les mesures s’effectuent tout d’abord a 'aide d’un laser blanc puis d’'une seconde
mesure a I'aide d’un laser bleu, qui sont répétées trois fois pour obtenir une moyenne des
trois mesures effectuées. De plus, 'agitateur et la pompe sont lancés a 2500 tours/minute
pendant la mesure et les ultrasons sont émis a 90 % de leur puissance maximum pendant
10 secondes avant la mesure afin de disperser et fractionner les agrégats pour obtenir les
particules élémentaires. Les statistiques granulométriques des différentes classes sont

obtenues par la procédure Gradistat (Blott and Pye, 2001).
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> Lateneuren eau

La teneur en eau est déterminée en séchant un échantillon a 105 °C pendant 24 h (ISO,
1994). La masse d’eau évaporée est calculée avec la pesée avant et aprés séchage selon la

formule suivante :

ml-m2

x 100

Equationn®2:w =

Ou w = teneur en eau (exprimée en % de matiere séche), m1 = masse humide de sol ou de

Mafor, m2 = masse séche de sol ou de Mafor.
» La capacité de rétention en eau

La capacité de rétention en eau (CRE) des différentes matrices est déterminée en suivant la
méthode mentionnée en annexe de la norme ISO 11268-1 : 2015 (ISO, 2015b). Une quantité
de sol ou de Mafor est immergée d’eau pendant 3 h puis égouttée sur une grille pendant 2 h.
L’échantillon saturé en eau est ensuite pesé, séché a 105 °C jusqu’a masse constante et pesé

a nouveau.

mS—mD

x 100

Equation n® 3 : CRE =

Ou, CRE = capacité de rétention en eau (exprimée en % de masse seche), mS = masse

saturée en eau de sol ou de Mafor, mD = masse seche de sol ou de Mafor.

Les valeurs agronomiques des différentes matrices étudiées sont déterminées par le
laboratoire CESAR a Ceyzériat (259 Les Soudaniéres, 01250 Ceyzériat, France) pour toutes les
matrices incluant les sols et les Mafors. Les analyses sont réalisées en triplicats
d’échantillons et les paramétres suivis sont le carbone organique (ISO 10694), I'azote total
(ISO 13878), I'azote ammoniacal (déterminé par un spectrocolorimeétre), le phosphore Olsen
(ISO 11885), le potassium (ISO 11885), le calcium (ISO 11885), le magnésium (ISO 11885). La
capacité d’échange cationique (NF X31-130) et le calcaire (ISO 10693) ont été déterminés

uniguement pour le sol de référence et le sol artificiel ISO.
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Le fractionnement chimique des différentes matrices étudiées a été réalisé par le laboratoire
LBE (Laboratoire de Biotechnologie de I'Environnement, INRAe) a Narbonne (Avenue des

Etangs, 11100 Narbonne, France).

L’extraction séquentielle chimique suit la méthode décrite dans I'étude de Jimenez et al.
(2015) et renseigne sur l'accessibilité de la matiere organique. Dans ce protocole
expérimental, le fractionnement de la matiére organique est automatisé grace a un systeme
d’extraction accélérée par solvants (ASE) Dionex™ ASE™ 350. L’ASE™ 350 est un systeme
automatique pour I'extraction des composés organiques a partir d’échantillons solides
(Figure 21). Il facilite I'extraction de la matiére organique en utilisant des solvants a des
températures élevées. Une pression est appliquée a la cellule d’extraction pour maintenir le
solvant chauffé a I’état liquide pendant le processus. Pour chaque fraction, des parametres
d’extractions sont définis (Tableau 9). Seule la quatriéme étape est manuelle car nécessitant

I"utilisation d’acide sulfurique a 72 %, trop concentré pour I'appareil.

Hautde la cellule

)

Billes enverre

Sachets
thermoscellés
contenant0,5g
d'échantillon

A — T

verre

) B35 de |3 cellule

Figure 21. Systéme d’extraction accélérée par solvants Dionex™ ASE™ 350 automatique des
composés organiques a partir d’échantillons solides.

102

Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2023ISAL0003/these.pdf
© [O. Roques], [2023], INSA Lyon, tous droits réservés



Tableau 9. Récapitulatif des paramétres d'extractions sur I'ASE™ 350.

Fraction Chaleur | Température | Temps du palier | Volume de | Purge Cycle Nombre
(min) °C) (min) ringage (s) d’extractions
(%) par cellule
SPOM 5 40 7 30 200 6 2
REOM 5 40 10 0 200 1 9
SEOM 5 40 7 30 200 6 4

SPOM = Matiére organique particulaire tres facilement extractible, REOM = Matiére
organique particulaire facilement extractible, SEOM = Matieres organique particulaire
lentement extractible.

Le fractionnement chimique est réalisé a partir d’un échantillon lyophilisé et tamisé a 1 mm.
Brievement, 0,5 g d’échantillon sec (1 g pour I'analyse des sols et 2,5 g pour 'analyse des
Mafors) sont introduits dans deux sachets filtrants (pesés a vide). Les sachets sont ensuite
thermoscellés a plusieurs reprises et les échantillons répartis de facon homogéne dans le
sachet. Un filtre en fibre de verre est déposé sur le bas de la cellule puis vissé fermement.
Des billes (0,5 cm de diametre) sont introduites dans le systeme pour recouvrir le fond puis
un premier sachet est déposé contre la paroi. Le sachet est recouvert par des billes puis un
second sachet est déposé contre la paroi en quinconce avec le premier sachet. La cellule est

fermée apres que le second sachet a été recouvert par des billes.

Chaque matrice est fractionnée pour obtenir cinq fractions distinctes par I'extraction

séquentielle :

» Matiére organique particulaire tres facilement extractible (SPOM). La fraction SPOM
est extraite a I'aide d’une solution de CaCl, a 10 mM (afin d’éviter une éventuelle
rupture des membranes cellulaires). Cette fraction soluble en phase aqueuse
contient principalement des sucres et des protéines.

» Matiére organique particulaire facilement extractible (REOM). La fraction REOM est
extraite a I'aide d’une solution saline de soude (NaCl = 10 mM / NaOH = 10 mM,
pH = 11). Cette fraction contient principalement des protéines, des acides nucléiques,
des sucres et des lipides.

» Matiére organique particulaire lentement extractible (SEOM). La fraction SEOM est
extraite a I'aide d’une solution de soude (NaOH = 100 mM, pH = 12). Cette fraction

contient principalement des protéines, des substances humiques et des lipides.
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» Matiére organique particulaire peu extractible ou fraction ligno-cellulosique (PEOM).
Cette fraction PEOM, inspirée par le fractionnement van Soest, est extraite a I'aide
d’une solution d’acide sulfurique commerciale concentrée (72 %). Cette fraction
contient la cellulose et I’"hémicellulose.

» Matiére organique non extractible (NEOM). Cette fraction est obtenue en
soustrayant la masse totale de la matiére organique extraite a la masse initiale de
I’échantillon. Cette fraction est composée essentiellement de matiére organique de

type ligno-cellulosique.

Chaque fraction extraite est ensuite caractérisée par la mesure de la demande chimique en
oxygene (DCO) selon le protocole I1ISO 15705 : 2002 (ISO, 2002) (taille du compartiment

extrait versus total).

L’avantage de cette méthode d’extraction par rapport a la méthode van Soest classiquement
réalisée sur ce type de matrice est qu’elle est efficace sur toutes les matrices (matrices de
type lignocellulosique et digestat) (Jimenez et al., 2015). Elle permet également une mesure
par spectroscopie de fluorescence tridimensionnelle des extraits. Cette fluorescence
renseigne aussi sur la nature des molécules (molécules uniquement fluorescentes) qui sont
présentes dans chaque fraction. Les extraits liquides sont analysés sur un
spectrophotometre Perkin Elmer LS55 pour obtenir les spectres de fluorescences. La
longueur d’onde d’excitation est comprise entre 200 et 600 nm avec des incréments de
10 nm. Selon la méthode décrite par Jimenez et al. (2015), les spectres obtenus sont
décomposés en sept zones attribuées a de grands groupes biochimiques. Les zones n° 1, 2, 3
présentent essentiellement des acides aminés, des petites molécules protéiques et des
sucres alors que les autres zones présentent des molécules complexes et plus grosses (zone
n° 4 = acides fulviques, zone n° 5 = glycoprotéines, VI = mélanoidines, lignocelluloses et
acides humiques et zone n° 7 = acides humiques). Puis, un indice représentant le ratio de
complexité est calculé pour chaque fraction selon Muller et al. (2014). Cet indice est défini
comme le rapport entre la somme des zones de fluorescence les plus complexes (zones n° 4
a n° 7) sur la somme des zones de fluorescences de type protéine (zones n° 1 a n° 3). Cet

indice renseigne donc sur la complexité de la fraction.

A partir du couplage du fractionnement de la matiére organique et de la fluorescence 3D,
I'indicateur ISBAMO (Indice de Stabilité et de Bioaccessibilité de la Matiére Organique) a
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permis de prédire le potentiel biométhanogéne et le carbone minéralisable de ces matrices a

I'aide du modele prédictif de régression développé par Jimenez et al. (2017).

Les profils de fractionnements et les ratios de complexité des matrices de référence (sol de
référence et crottin de cheval biologique) sont présentés dans le tableau B.1 (cf. ANNEXE B,

page 259).

4541 Eléments traces métalliques

Les concentrations des ETMs contenus dans les différentes matrices étudiées ont été
déterminées au laboratoire LEHNA (Laboratoire d’Ecologie des Hydrosystémes Naturels et
Anthropisées, UMR 5280) situé a Vaulx-en-Velin (69120), France. Les ETMs mesurés sont

présentés dans le Tableau 10.

Les Mafors sont séchées a 105 °C dans une étuve jusqu’a I'obtention d’une masse constante
avant d’étre broyées manuellement dans un mortier en agate. Un échantillon sec de 0,1 g de
sol (sol de référence ou sol artificiel ISO) est digéré dans un volume de HNOs (2 mL, Merck
Suprapur) et un volume d’HCI (6 mL a 30 %, Merck Suprapur) dans un systéme a micro-ondes
(CEM 6 : 110 - 180 °C a une pression de 120 PSI) ou la température est montée a 180 °C en
15 min effectuant un palier de 30 min. Pour les matrices riches en matiére organique
(Mafors et crottin de cheval biologique), 0,5 g d’échantillon sec est prélevé puis digéré dans
un volume de HNO3 (8 mL, Merck Suprapur) et un volume de H20; (2 mL, Merck Suprapur).
La digestion est réalisée dans un systeme a micro-ondes (CEM 6) ou la température est
montée a 200 °C en 15 min, puis maintenue pendant 15 min. Les échantillons digérés sont
ensuite filtrés sur filtre Whatman n°® 541 a 22 um en utilisant 25 mL d’eau distillée ultrapure
et les concentrations en ETMs sont mesurées par un spectrométre d’absorption atomique

avec un PinAAcle 900 T Perkin Elmer. Chaque échantillon est analysé en triplicats.

45472 Résidus de médicaments

La quantification des résidus de médicaments dans les différentes matrices a été réalisée par
le laboratoire ISA (Institut des Sciences Analytiques, UMR 5280) a Villeurbanne (69100),
France. Un plan expérimental de screening de suspects a été établi et appliqué sur les

différentes Mafors. Brievement, trois extractions différentes et deux méthodes d’analyse par
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spectrométrie de masse sont réalisées. Ainsi, ce screening a permis d’identifier 33 résidus de
médicaments dont 12 produits de transformation (cf. Tableau 11). Les molécules retenues
dans la suite de notre étude ont été sélectionnées sur la base des résultats de ce screening.
Cing molécules font exception : le triclosan a été détecté par I'INRAE ; le diméthyl-didécyl
ammonium a été détecté durant I'observation SIPIBEL ; I’érythromycine, connue pour étre
retrouvée dans les boues d’épuration, a été recommandée par I’ANSES (ANSES, 2020); la
doramectine et I'éprinomectine font partie des molécules utilisées dans les élevages

échantillonnés d’aprés la chambre d’Agriculture de Savoie Mont-Blanc en 2020.

Brievement, les échantillons de Mafors sont séchés par lyophilisation, puis 2 g sec
d’échantillon sont cryobroyés avant d’étre tamisés a 250 um. L’extraction des résidus de
médicaments est réalisée dans une solution contenant 5 mL d’eau avec 0,1 M d’acide EDTA
(éthylenediaminetétraacétique) et 1 % d’acide acétique, ainsi que 10 mL d’acétonitrile et
5 mL d’heptane. La séparation de phase est réalisée grace a |'ajout de sels NaCl et Na>SOa. La
phase liquide est analysée par chromatographie liquide couplée a la spectrométrie de masse
en tandem avec une calibration matrice (Guironnet et al., 2021). L’analyse des échantillons
de sol suivent la méme procédure a I'exception de I’extraction : les sols sont séchés sous
hotte durant une nuit, broyés dans un mortier et tamisés a 250 um puis I'extraction est

réalisée sans heptane.

4543 Hydrocarbures aromatiques polycycliques

Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) ont été analysés par le laboratoire
ECOSYS (Ecologie fonctionnelle et écotoxicologie des agroécosystémes, INRAE) & Versailles
(78000), France. Le choix des HAPs mesurés s’est porté sur 15 HAPs classiquement
recherchés dans la littérature (cf. Tableau 10). Apres séchage a température ambiante et
broyage des échantillons de chaque matrice, une extraction ASE est appliquée sur les
différentes matrices étudiées. L’identification et la quantification des 15 HAPs sont réalisées
par chromatographie liquide haute performance (HPLC) couplée a une détection par

fluorescence (1SO, 2018a).

4544 Composés aromatiques et retardateurs de flammes bromés
Les polluants organiques persistants (POPs) dont les retardateurs de flamme bromés (RFBs)
ont été analysés par le laboratoire LABERCA (La Chantrerie — Route de Gachet, 44307
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Nantes, France). Les POPs suivis comprennent les polychlorodibenzo-p-dioxine (PCDD), les
polychlorodibenzofuranes (PCDF) et les polychlorobiphényles (PCBs) incluant les
polychlorobiphényles non-ortho substitués (PCBno), les polychlorobiphényles mono et di-
ortho substitués (PCBmdio) et les polychlorobiphényles non dioxine-like (PCBNDL). Les
mesures des RFBs sont réalisées sur les polybromodiphényléthers (PBDE), les nouveaux
retardateurs de flamme bromés® (nRFB), les polybromobiphényles (PBB) et les
hexabromocyclododécanes (HBCDD). Les POPs suivis sont présentés dans le Tableau 10 et

les analyses ont été réalisées d’apres les protocoles mentionnés dans Coelho (2019).

Pour quantifier les POPs, la procédure d’extraction ASE est réalisée a I'aide d’un Speed
Extractor (Bichi) sur chaque aliquote issue des matrices testées. Chaque aliquote est
introduite dans une cellule d’extraction (120°, 100 bar) ou un mélange de toluene et
d’acétone (70/30, v/v) est injecté trois fois avec des cycles de 5 min chacun permettant
d’extraire tous les composés apolaires. La phase organique extraite est ensuite séchée a
I’évaporateur rotatif (Blichi R200), pesée et dissoute dans 15 mL d’hexane. Des standards

internes marqués au 3C sont ajoutés avec la phase organique et I’hexane.

Pour séparer les PCBs des PBDE, trois étapes de nettoyage sont réalisées a I'aide de colonnes
de purification de silice acide, de Florisil® et de célite/carbone. La séparation des PCBs
coplanaires (PCBno) est réalisée par un mélange de Florisil®, de Carbopack C et de Celite 545
activé pendant une nuit a 130 °C. Les extraits obtenus sont ensuite évaporés a sec par un
léger courant d’azote puis dilués a nouveau dans 20 pL de toluéene pour les PCBno et
PCBmdio et dans 50 pL de toluene pour les PBDE. Pour séparer les nRFB, un extrait
d’échantillon est élué par deux cycles de 15 mL d’hexane dans les colonnes couplées. Les
PBB et certains nRFB (pTBX, TBCT, nPBB, nHBB, PBT, PBEB et OBIND) sont a nouveau élués
dans 45 mL d’hexane. La fraction éluée est évaporée jusqu’a atteindre 1 mL avant d’étre
purifiée dans une colonne carbone/Florisil®, évaporée a sec sous un léger courant d’azote
puis diluée dans 20 mL de toluene. Pour séparer les HBCD et les DBDPE, un extrait

d’échantillon est élué par trois colonnes de silice avec 130 mL de dichlorométhane. La

9 nRFB : PBEB = Pentabromoéthylbenzéne; PBT = Pentabromotoluéne ; TBCT = Tétrabromo-o-chlorotoluéne ;
nHBB = Hexabromobenzene ; nPBB = Pentabromobenzéne; pTBX = 2,3,5,6-tétrabromo-p-xyléne ; OBIND
= octabromotriméthylphényllindane ; DBDPE = décabromodiphényléthane.
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fraction éluée est ensuite évaporée et de I’hydroxyde (1 mL, 1 M) est ajouté. Les HBCDD et

DBDPE sont extraits de la phase aqueuse avec 5 mL et 2 mL d’hexane.

Les POPs sont quantifiés par chromatographie en phase gazeuse couplée a la spectrométrie
de masse haute résolution (GC-HRMS, 7890A (Agilent)/JEOL 800D (JEOL, Tokyo, Japon)).
Deux pL sont injectés en mode splitless avec 1 mL/min d’hélium comme gaz porteur. Le
programme GC utilisé est : pour les PCBs: 1 min a 120 °C, 20 °C/min a 200°C, 3 °C/min a
260,5 °C et 30 °C/min a 330 °C et maintenu pendant 3,5 min, pour les PBDE et PBB: 2 min a
120 °C, 10 °C/min a 215 °C, 3°C/min a 270 °C, 30 °C/min a 330 °C et maintenu pendant
3,5 min, pour les PCDD, PCDF et les HBCD : 3 min a 120 °C, 20 °C/min a 170 °C, 3 °C/min a
260,5 °C et 25 °C/min a 300 °C et maintenu pendant 5 min, pour le PBDE 209: 1 min a
180 °C, 20 °C/min a 280 °C et 3 °C/min a 260,5 °C. La résolution du spectrométre de masse
est réglée a 10 000 (FWHM) et les signaux spectrométriques sont enregistrés en mode de
surveillance d’un seul ion tout en se concentrant sur deux ions abondants. L’assurance

qualité et le contréle qualité sont effectués.

Tableau 10. Polluants suivis dans cette étude et limite de quantification (LOQ MS) des
méthodes d’analyses des ETMs et des POPs dans les Mafors, les sols et les organismes
terrestres.

Polluants LOQ
ETM LoQ (pg.L")
Zn 1,5
Cu 0,014
Cd 0,002
Cr 0,040
Pb 0,050
Ni 0,070
HAP LOQ sot (pg.kg?) | LOQ soue (Mg.kg?) | LOQ usir (Hg.kg™?) | LOQ rumier (ug.kg™)
Acénaphthéne 0,08 0,08 0,16 0,16
Anthracene 0,08 0,07 0,15 0,19
Benz[a]anthracéne 0,08 0,07 0,17 0,26
Benzo[b]fluoranthéne 0,05 0,05 0,16 0,14
Benzo[k]fluoranthene 0,08 0,07 0,1 0,26
Benzo[ghi]pérylene 0,09 0,08 0,16 0,14
Benzo[a]pyrene 0,07 0,03 0,16 0,24
Chrysene 0,03 0,02 0,12 0,22
Dibenz[a,h]anthracéne 0,04 0,02 0,09 0,15
Fluoranthéene 0,11 0,1 0,09 0,2
Fluoréne 0,09 0,08 0,16 0,24
Indéno[1,2,3-cd]pyrene 0,37 0,32 0,16 0,59
Naphthaléne 0,35 0,31 0,35 0,3
Phénanthrene 0,12 0,1 0,12 0,35
Pyréne 0,08 0,07 0,21 0,29
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PCDD LOQ (ng.kg™)
2.3.7.8—-TCDD 0,297
1.2.3.7.8-PeCDD 0,203
1.2.3.4.7.8 - HxCDD 0,662
1.2.3.6.7.8 = HxCDD 0,287
1.2.3.7.8.9 — HxCDD 0,287
1.2.3.4.6.7.8 - HpCDD 0,694
OCDD 0,694
PCDF LOQ (ng.kg?)
2.3.7.8 - TCDF 0,632
1.2.3.7.8 - PeCDF 0,632
2.3.4.7.8 — PeCDF 0,632
1.2.3.4.7.8 — HXCDF 0,632
1.2.3.6.7.8 — HXCDF 0,215
1.2.3.7.8.9 — HXCDF 0,338
2.3.4.6.7.8 — HxCDF 0,215
1.2.3.4.6.7.8 - HpCDF 0,632
1.2.3.4.7.8.9 - HpCDF 0,495
OCDF 0,632
PCB
4 PCBno LOQ (ng.kg?)
PCB 77 3,11
PCB 81 0,614
PCB 126 3,11
PCB 169 2,497
8 PCBmdio LOQ (ng.kg™)
PCB 105 63,12
PCB 114 63,15
PCB 118 63,12
PCB 123 63,12
PCB 156 63,12
PCB 157 63,12
PCB 167 63,12
PCB 189 21,03
6 PCBNDL LOQ (pg-kg™)
PCB 28 0,007
PCB 52 0,026
PCB 101 0,085
PCB 138 0,152
PCB 153 0,25
PCB 180 0,221
RFB
9 PBDE LOQ (pg-kg™)
PBDE 28 0,022
PBDE 47 0,349
PBDE 49 0,349
PBDE 99 0,349
PBDE 100 0,349
PBDE 153 0,096
PBDE 154 0,291
PBDE 183 0,211
PBDE 209 0,349
8 nRFB LoQ *
PBEB
PBT
TBCT
nHBB
nPBB
pTBX
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OBIND
DBDPE
3 PBB LoqQ *
PBB 52
PBB 101
PBB 153
3 HBCDD LoQ (pug-kg™)
HBCDD a 0,022
HBCDD B 0,205
HBCDDy 0,008

* sur la base des concentrations réalisées sur les blancs.

Tableau 11. Résidus de médicaments suivis dans cette étude et limite de détection (LD) et de

quantification (LOQ) des méthodes d’analyse dans les Mafors et les sols (en pg.kg* MS).

Résidus de médicaments Activités Familles Métabolites | Molécules méres | LD | LOQ
3-amino-5-méthylisoxazole Fongicide Azole X Isoxazole 3,3 10
5-Hydroxythiabendazole Fongicide Benzimidazole X Thiabendazole 2,3 7,0
Acétyle-sulfaméthoxazole Antibiotique Sulfonamide X Sulfaméthoxazole 0,2 0,6
Albendazole-2-aminosulfone Fongicide Benzimidazole X Albendazole 0,03 0,1
Anhydroérythromycine Antibiotique Macrolide X Erythromycine 0,03 | 01
Bromacil Herbicide Uracil 0,7 2,0
Chlorhexidine Antiseptique Bisdiguanide 4,0 12
Ciprofloxacine Antibiotique Fluoroquinolone X Enrofloxacine 0,3 1,0
Diméthyl-didécyl ammonium Biocide 165 500
Desméthyl-ofloxacine Antibiotique Fluoroquinolone X Ofloxacine 0,2 0,5
Doramectine Antiparasitaire Avermectine 17 50
Epitétracycline Antibiotique Tétracycline X Tétracycline 0,3 1,0
Eprinomectine Antiparasitaire Avermectine 2,3 7,0
Erythromycine Antibiotique Macrolide 0,2 0,6
Flubendazole Antihelminthique Benzimidazole 0,3 0,8
Hydroxy-flubendazole Antihelminthique Benzimidazole X Flubendazole 0,2 0,5
Hydroxy-levamisole Antiparasitaire Imidazothiazole X Levamisole 0,2 0,5
Kétoprofene Anti-inflammatoire 0,1 0,3
Levamisole Antiparasitaire Imidazothiazole 0,2 0,6
Méthamidophos Insecticide X Acéphate 12 35
Ofloxacine Antibiotique Fluoroquinolone 0,3 1,0
Oxfendazole Antihelminthique Benzimidazole X Fenbendazole 0,2 0,5
Pyrantel Antihelminthique 0,03 0,1
Pyriméthamine Antiparasitaire 0,03 0,1
Sulfaguanidine Antibiotique Sulfonamide 0,1 0,4
Sulfaméthoxazole Antibiotique Sulfonamide 0,2 0,5
Sulfathiazole Antibiotique Sulfonamide 4,0 13
Sulfoxaflor Insecticide Néonicotinoide 0,2 0,7
Tébuconazole Fongicide Triazole 0,3 1,0

Tétracycline Antibiotique Tétracycline 59,6 |178,9
Thiabendazole Fongicide Benzimidazole 0,03 0,1
Triclosan Biocide 1,7 5,0
Triméthoprime Antibiotique Diaminopyridine 0,3 0,8
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4.6  Tests de toxicité aigue

Les perturbateurs endocriniens peuvent interférer avec le fonctionnement du systeme
hormonal en (1) imitant I'action d’'une hormone naturelle et en se fixant sur le récepteur
cellulaire (effet agoniste), ou en (2) se fixant sur le récepteur hormonal et en empéchant
I’émission du signal (effet antagoniste). Dans cette étude, deux hormones ont été suivies :

les cestrogénes et les androgenes.

Les évaluations de I'activité cestrogénique et de I'activité androgénique sont effectuées par
le test in vitro de dépistage des cestrogénes de levure (YES) et des androgénes de levure
(YAS). Ces analyses ont été réalisées par le laboratoire Toxem (12, rue des Quatre Saisons,
76290 Montivilliers, France). Le principe du test est basé sur les travaux de Routledge et
Sumpter (1996). Les déterminations de l'activité oestrogénique et androgénique sont
réalisées en utilisant deux souches génétiquement modifiées de la levure Saccharomyces
cerevisiae contenant un géne récepteur des ocestrogenes humains (hER) ou un géne
récepteur des androgénes humains (hAR). Les cellules de levure contenaient également un
plasmide d’expression intégré avec le geéne rapporteur lac-Z qui code pour la PB-
galactosidase. L'activation du gene rapporteur lac-Z suite a la liaison sur les récepteurs hER
ou hAR par une substance active d’cestrogéne ou androgene a donné lieu a la synthése de B-
galactosidase dans le milieu qui a converti le substrat chlorophénol red-B-D-
galactopyranoside, substrat de la B-galactosidase, en rouge chlorophénol. L’'activité de
I'enzyme, directement proportionnelle a la présence de chlorophénol rouge, et la viabilité
cellulaire sont déterminées par mesure de |'absorbance a 570 nm et 690 nm,

respectivement.

Ces évaluations de I'activité oestrogénique et androgénique sont réalisées sur des élutriats
préparés a partir des échantillons bruts des matrices étudiées (sol + Mafors) et sur leurs
extraits organiques. Les élutriats des échantillons bruts sont réalisés a partir de 10 g MS pour
100 mL d’eau ultrapure. Les extractions organiques des échantillons sont réalisées par
I’extraction ASE ol un échantillon est mélangé avec deux solvants, le dichlorométhane et
I’acétone (1/1, v/v). Les phases organiques extraites sont ensuite évaporées a I'aide d’un

évaporateur Multivapor P-12 (Bichi) avant d’étre remises en suspension avec du
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diméthylsulfoxyde soit a 1 mL par 10 g MS d’échantillon de sol de référence ou de boue

d’épuration, soit a 2 mL par 10 g MS d’échantillon de fumier de vache ou de lisier de vache.

Les résultats sont estimés en termes d’effets agonistes (YES, YAS) et antagonistes (ANTI-YES,
ANTI-YAS) et sont également évalués pour les effets cytotoxiques. Pour I’évaluation de
I'activité agoniste et antagoniste des élutriats et des extraits organiques des Mafors ou sols,
les cellules de levure génétiguement modifiées sont exposées a une gamme de
concentrations des échantillons, de contréles agonistes positifs et de contréles antagonistes
positifs. L’exposition des levures aux élutriats est réalisées en triplicats aux concentrations
suivantes : 5,0.102; 1,6.10; 5,0.10; 1,58; 5; 15,8 ; 50 % v/v. Pour les extraits organiques,
les concentrations testées sont réalisées a 1.103; 3,16.103; 1,10.102; 3,16.102%; 1,10.10%;
3,16.101; 1 % v/v pour le sol de référence et la boue ; 5.10%; 1,58.103; 5,0.103; 1,58.102;
5,0.102; 1,58.10; 5.10* % v/v pour le fumier et le lisier. Les levures sont ensuite incubées
pendant 48 h a 30 °C en présence du substrat de la B-galactosidase. Pour la référence du test
agoniste, les étalons de 17-B-cestradiol (test YES) et 5a-dihydrotestostérone (test YAS) sont
utilisés pour les courbes d’étalonnage a sept concentrations comprises entre 2,7.10° -
2,7.10%g.Lt et 2,9.107 - 2,9.10* g.L! respectivement. Pour le test antagoniste, les étalons
de 4-hydroxytamoxiféne en présence d’cestradiol (test anti-YES) et de flutamide en présence
de dihydrotestostérone (test anti-YAS) sont utilisés pour les courbes d’étalonnage a sept
concentrations comprises entre 3,9.10°-3,9.103g.L * et 2,8.10° - 2,8.102 g.LL. Les réponses
obtenues avec des concentrations d’échantillons induisant plus de 50 % de mortalité des
cellules ne sont pas prises en compte dans les résultats. Les échantillons testés sont
considérés comme cestrogéno-mimétiques ou androgéno-mimétiques lorsque la réponse
obtenue dépasse 10 % de la réponse obtenue avec un oestrogéne ou androgene de
référence. De la méme facon, les potentiels anti-oestrogénique ou anti-androgénique des
Mafors ou sols testés sont identifiés lorsque I'inhibition de la réponse a I'cestradiol ou a la
dihydrotestostérone est supérieure a 50 % de la réponse obtenue avec un anti-cestrogene

ou anti-androgénique de référence.

Les activités enzymatiques de la B-glucosidase (B-GLU ; EC: 3.2.1.21), de la phosphatase
alcaline (PAK; EC: 3.1.3.1), de la phosphatase (PHOS ; acide ou alcaline selon le pH de la
solution), et de I'arylamidase (ARN ; EC : 3.4.11.2) sont impliquées dans la décomposition de
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différents substrats en relation avec les cycles biogéochimiques du carbone (C), de I'azote
(N) et du phosphore (P). Ces enzymes jouent un réle dans la réduction des polysaccharides
en glycosides simples pour la B-glucosidase, dans I’"hydrolyse des liaisons phosphodiesters et
la libération de phosphore pour les phosphatases et dans I’hydrolyse des protéines en
ammonium pour I'arylamidase. Les différentes enzymes ont été suivies durant 14 jours dans

les sols amendés a des doses réalistes en Mafors de 0, 10 et 20 g.kg! MS en six réplicats.

Les activités enzymatiques du sol sont analysées sur des plagques 96 puits en triple
exemplaire selon la norme ISO 20130 : 2018 (Cheviron et al., 2022 ; I1SO, 2018b). Brievement,
4 g de chaque traitement (sol et sol amendé) et de chaque réplicat sont prélevés et mis en
agitation pendant 10 min dans 25 ml d’eau déminéralisée pour la PHOS et la B-GLU ou dans
un tampon Tris (0,05 M a pH = 11) pour la PAK. La suspension de sol est ensuite introduite
dans les puits puis incubée avec un substrat de 4-nitrophényl-B-glucopyranoside 0,01 M
(360,3 g.mol, Sigma-Aldrich) pour [lactivité B-GLU durant 1 h a 37 °C et de
4-nitrophénylphosphate 0,05 M (371,12 g.mol, Sigma-Aldrich) pour I'activité PHOS et PAK
durant 30 min a 37 °C. La réaction est stoppée avec 0,5 M de CaCl; et 0,1 M de tampon Tris a
pH = 12 puis chaque microplaque est centrifugée pendant 5 min a 1 500 g. Ensuite, 200 ul de
surnageant sont introduits dans une autre microplaque ou lI'absorbance a été mesurée a
I'aide d’un lecteur Infinite 200 (Técan). Les quantités de para-nitrophénol sont obtenues en
mesurant I'absorbance a A = 405 nm et leur comparaison avec des courbes d’étalonnage a

permis d’évaluer 'activité des microorganismes.

Pour I'activité ARN, le sol est mis en agitation pendant 10 min dans un tampon TRIS (0,5 M a
pH = 7,5). La suspension de sol est ensuite incubée avec un substrat de L-leucine-p-
naphtylamide hydrochlorure 0,008 M (292,8 g.mol, Sigma-Aldrich) pendant 2 h a 37 °C. La
réaction est stoppée avec de I'éthanol a 96° puis chaque plaque est centrifugée pendant
5 min a 1 500 g. La production du B-naphthylamine est révélée par ajout d’éthanol acidifié a
96° et du p-diméthylaminocinnamaldéhyde (DMCA, Sigma-Aldrich) aprés 20 min
d’incubation a I'obscurité. Les quantités de B-naphthylamine sont obtenues en mesurant
I'absorbance a A = 540 nm et leur comparaison avec des courbes d’étalonnage a permis
d’évaluer I'activité des microorganismes. Les activités enzymatiques du sol sont exprimées
en nmole de substrat hydrolysé par minute pour un gramme de sol sec correspondant a

mU.g* de sol sec.
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Le test aigu de germination est réalisé a I'aide du phytotoxkit© en suivant la norme 1SO
18763 : 2020 (ISO, 2020a). Les Phytotoxkit© permettent de mesurer la diminution (ou
I'absence) de graines germées et la taille des jeunes racines aprés une exposition a
différentes matrices testées en comparaison avec un sol témoin non contaminé. L’évaluation
du test de germination est réalisée sur les différentes espéces de plantes déterminées dans
le paragraphe précédent: la courgette Cucurbita pepo, la luzerne Medicago sativa et la
moutarde Sinapis alba (Figure 20). Les tests sont réalisés d’un c6té avec un mélange de sable
et de Mafors aux concentrations suivantes : 0, 10, 20, 50, 100, 200, 500 g.kg* MS et de
I'autre avec un mélange de sol de référence et de Mafors aux concentrations suivantes : 0,
10, 20, 50, 100, 200 g.kg* MS. Les plaques d’essai en plastique transparent issues des
phytotoxkits© d’une dimension de 21 cm x 15,5 cm sont composées de deux compartiments
identiques de dimension 8,8 cm x 12,5 cm et d’épaisseur de 8 mm et séparés par une créte
médiane (Figure 22). Le compartiment inférieur est rempli du mélange saturé a la CRE
maximale, puis recouvert par un papier buvard sur lequel dix graines ont été déposées a
égale distance et a 1 cm de la créte médiane. La plaque est ensuite fermée a I'aide d’un
couvercle transparent et placée a 45° dans une salle climatisée a 20 + 2 °C et une
photopériode de 16 h jour/8 h nuit. La fin du test est déterminée lorsque les racines
atteignent moins de 1 cm du bord de la plaque. A la fin de I'exposition, une image
numérique est prise pour chaque plaque d’essais et le comptage du nombre de graines
germées est effectué. Les mesures de longueur ont été prises a I'aide de l'outil Imagele
(Figure 22). Pour chaque Mafor testée, trois réplicats (trois plaques) sont utilisés pour
chaque espéce de plantes et chaque concentration. Le pourcentage de graines non germées,
noté g et exprimé en %, est obtenu pour toutes les graines de chaque réplicat par la formule

suivante :

Equationn®4:g= (ﬁ) x 100
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Ou A = nombre de graines non germées dans le traitement et B = nombre de graines initiales
dans le traitement. La validité du test est vérifiée si les témoins négatifs montrent un taux de
germination supérieur a 70 % et que leur croissance racinaire atteint une longueur d’au

moins 30 mm.

1-B.IPG (25%)
168.57x126.43 mm (3648x2736). RCR. 38MB

n % [b ‘LHOL,, o

ImageJ

[z <N Ala|o|0 alesg]e| 2] |

Figure 22. Photographie du Phytotoxkit© utilisé lors des tests de germination (© Roques
Olivier).

464 Sur les vers de terre : |étalité, croissance et évitement

Les bioessais sont réalisés dans une salle climatisée a 20 + 2 °C et une photopériode de 16 h
jour/8 h nuit au laboratoire Provademse. Le mélange sol-Mafors est préparé 5 jours avant le
début de I'essai afin de permettre une recolonisation du milieu par les microorganismes et la
stabilisation de la teneur en eau. La teneur en eau est ajustée a 70 % de la CRE du mélange.
Seuls les vers de terre adultes compris entre 350 mg et 600 mg en matiere fraiche, avec un
clitellum visible et bien développé, sont sélectionnés pour les tests de toxicité. Aprés avoir
été introduits dans le milieu, une vérification sur I’enfouissement des vers de terre dans le
sol aprés 2 h d’exposition est réalisée afin de s’assurer de leur viabilité. Avant et apres la fin
des tests, les vers sont nettoyés avec de I'eau déminéralisée par ringage, puis mis a jeliner
pendant 24 h avant d’étre pesés pour éviter les variations liées a la nourriture présente dans
leur tube digestif. La teneur en eau du milieu d’exposition est vérifiée chaque semaine par

pesée et rectifiée si nécessaire avec de I'eau déminéralisée.
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46.4.1 Test de létalité

Le test aigu de |étalité est réalisé selon la norme ISO 11268-1 : 2015 (ISO, 2015b). Durant les
tests, des bocaux en verre de 1 L (Le Parfait®) sont utilisés (11 cm de diametre, 16,5 cm de
hauteur) et fermés a I'aide de couvercles en plastique percés uniformément pour éviter la
fuite des vers de terre et une oxygénation du milieu (Figure 23). Les tests sont réalisés
indépendamment des autres Mafors testées. Environ 600 g de sol de référence, ou de sol de
référence amendé, sont introduits dans chaque bocal en verre. Le volume de sol introduit
est ajusté au méme niveau entre toutes les concentrations testées d’'une méme Mafor. Ainsi,
dix vers de terre incluant trois réplicats par traitement sont exposés sur 14 jours (Figure 23).
Un test préliminaire a permis d’établir les gammes de concentrations qui encadraient 0 % et
100 % de mortalité. A partir de ces résultats, les concentrations testées sont : 10, 20, 30, 40,
50, 100, 120, 140, 160, 180 et 200 g.kg™* MS pour la boue d’épuration ; 10, 20, 30, 40, 50, 60,
70, 80, 90, 100 g.kg* MS pour le fumier de vache et le lisier de vache. La mortalité est
mesurée a 14 jours (Equation n° 5) et la quantité de biomasse « vers de terre vivants » est
déterminée au début et en fin du test afin de calculer le taux de croissance durant la période
d’exposition (Equation n° 6). Les vers de terre ne sont pas nourris durant le test. Ils sont
considérés comme morts si aucun mouvement n’est observé lors d’une piqdre sur leur partie
antérieure. Le pourcentage de vers de terre morts, noté z et exprimé en %, est obtenu pour

chaque réplicat par la formule suivante :

2 . o D

Equationn®°5:z= (;) x 100

Ou D = nombre de vers de terre morts dans le traitement et T = nombre de vers de terre
initial dans le traitement.

Le taux de croissance des vers de terre adulte entre le début et la fin de I'expérience, noté g

et exprimé en %, est obtenu pour chaque réplicat par la formule suivante :
Equationn®°6:g= (W) x 100

OU mf = masse de vers de terre vivants a la fin de I'expérience et mi = masse de vers de terre

vivants au début de I'expérience.

La validité du test est vérifiée si, dans les essais témoins, une mortalité inférieure a 10 % et
une perte de biomasse fraiche ne dépassant pas les 20 % sont observées.
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Figure 23. Dispositif expérimental utilisé lors des tests de |étalité et de reproduction sur les
vers de terre Eisenia fetida exposés a des sols amendés en Mafors (© Roques Olivier).

46.4.2 Test d’évitement

Le test aigu d’évitement est réalisé en suivant la procédure expérimentale décrite dans la
norme I1SO 17512-1: 2020 (ISO, 2020b). Le test est réalisé a des concentrations ou aucune
mortalité n’a été observée pour les vers de terre sur le test de létalité. Un sol artificiel ISO
est mélangé aux concentrations suivantes : 10, 20, 50 g MS.kg™* pour la boue d’épuration et
le fumier de vache ; 5, 10, 20 g MS.kg™* pour le lisier de vache. L’expérimentation est réalisée
avec quatre réplicats pour chaque traitement. Ainsi, 700 g de sol équivalent sec sont
introduits dans un contenant en plastique divisé en six sections égales grace a des plaques
(Figure 24). Le sol artificiel ISO témoin sans Mafors et le sol artificiel ISO amendé en Mafor
sont placés alternativement dans les différentes sections. La cavité centrale est restée vide.
Ainsi, dix vers de terre sont placés dans la section vide et les plagues de sections sont
retirées. Les contenants sont ensuite fermés par des couvercles percés de trous permettant
I'oxygénation du milieu et empéchant la fuite des vers de terre. Le test est réalisé pendant
48 h, les vers de terre ne sont pas nourris durant le test. Aprés 48 h d’exposition, les plaques
de sections sont remises et les vers de terre sont dénombrés dans chacune des différentes
sections. Un ver de terre coupé en deux est comptabilisé 0,5/0,5 pour les sections
concernées. La réponse de I'évitement, notée AR et exprimé en %, est obtenue grace a

I’équation suivante :

Equationn®7: AR = (CN;T) x 100

Ou, C = nombre total de vers de terre dans le sol artificiel ISO témoin par contenant,
T = nombre de vers de terre total dans le sol artificiel ISO amendé en Mafors par contenant

et N = nombre total de vers de terre par contenant.
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Une valeur de AR positive indique un comportement d’évitement, a I'opposé, une valeur de
AR négative indique un comportement d’attraction du milieu testé. Le comportement
d’évitement signifie une fuite du milieu lorsque I'évitement est compris entre 20 et 80 %.
Au-dela de 80 %, le milieu testé est caractérisé comme milieu a fonction d’habitat limité
pour les vers de terre. Lorsque la valeur de AR est inférieure a -80 %, la présence de
substances chimiques ne peut pas étre exclue. La validité du test est vérifiée par une
mortalité inférieure a 10 % dans chacun des traitements.
1%

| [ 3
T ,T

1% Fig.l.xrfz 24. Dispositif exPlér.imentaI
utilisé lors des tests d'évitement
sur les vers de terre Eisenia fetida
avec un sol artificiel ISO amendé
a1l % en Mafors et T = sol

' 4 artificiel 1SO non amendé

1% T (© Roques Olivier).

4.7  Tests de toxicité chronique

Pour ce test de toxicité chronique, le choix des plantes retenues a été déterminé par les
résultats obtenus lors des tests de toxicité aigué, leur représentativité dans les cultures
mises en place dans la zone d’étude et leur utilisation dans la norme 1SO 11269-2 : 2013 (ISO,
2013) et la littérature. La luzerne cultivée Medicago sativa et la moutarde blanche Sinapis
alba ont été sélectionnées pour évaluer la toxicité chronique des différentes Mafors
amendées dans le sol de référence. Le test de toxicité chronique s’est déroulé en adaptant la

norme ISO 11269-2 : 2013 (ISO, 2013).
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Les tests sont réalisés avec un mélange de sol de référence et de Mafors aux concentrations
suivantes : 0, 10 et 20 g.kg'* MS. Des pots en terre cuite de dimension 13,5 cm de hauteur et
14 cm de diameétre troués a leur base sont recouverts avec un papier en aluminium pour
éviter les échanges d’eau et de polluants entre le sol amendé et la terre cuite (Figure 25). Un
grillage de moustiquaire est déposé sur le fond pour retenir le sol a travers le trou et pour
laisser circuler I'eau par capillarité. Tous les pots sont ensuite remplis avec le sol de
référence amendé ou non en Mafors a une quantité identique jusqu’a environ 2 cm au-
dessous du bord. Chaque concentration testée est réalisée en triplicat. Les mélanges sont
préparés 5 jours avant la mise en place des graines et introduits dans les pots placés dans la
chambre de culture pour relancer I'activité microbienne dans le sol et ainsi « stabiliser » le
dispositif expérimental. Pour chacune des espéces, 75 graines sont déposées de facon
homogene a la surface puis celles-ci sont recouvertes d’une épaisseur de 1 cm par le sol de
référence amendé ou non en Mafors. Pour maintenir une teneur en eau appropriée du sol
au cours des essais, les pots sont arrosés trois fois par semaine par vaporisation a la surface
et placés sur une coupelle remplie d’eau déminéralisée permettant une humidification par
capillarité. Une vérification de la teneur en eau par pesée est effectuée chaque semaine. Le
test est réalisé dans une salle climatisée a 20 + 2 °C et une photopériode de 16 h jour/8 h
nuit ou les pots sont placés aléatoirement sur les étageres d’exposition (Figure 25). Un

témoin négatif est réalisé pour chaque espéce dans un terreau.

Figure 25. Dispositif expérimental des bioessais en laboratoire sur I’'émergence et la
croissance des plantes (© Roques Olivier).
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La germination et la croissance des graines sont suivies pendant 28 jours pour M. sativa et
21 jours pour S. alpa. A la fin de I'exposition, les plantes cultivées sont retirées. Les parties
aériennes (tige et feuille) sont coupées a la séparation avec les parties racinaires, puis
guantifiées et photographiées. Les parties racinaires sont retirées du sol par ringage du sol
sur un tamis de maille 630 um (Figure 26). Les parties aériennes et racinaires sont
rassemblées dans un bécher d’eau déminéralisée sous ultrasons durant 5 min. Les
échantillons sont ensuite nettoyés dans quatre bains successifs a I'aide d’une passoire. La
germination des graines est identifiée et le taux calculé grace a I’équation n° 4. Les tailles des
parties aériennes et racinaires sont mesurées par traitement numérique des photographies
prises sur le logiciel Imagel®. Les parties aériennes et racinaires sont ensuite séchées
séparément sur un papier absorbant avant d’étre pesées par réplicat afin d’obtenir la masse
fraiche des plantes (Figure 26). Apres séchage d’une semaine dans une étuve a 50 °C, les
parties aériennes et racinaires sont a nouveau pesées pour obtenir la masse séche des

plantes.

Figure 26. Séchage des parties aériennes et récupération des parties racinaires (© Roques
Olivier).
4.7.2 Sur les vers de terre en laboratoire : test de reproduction

4.7.2.1 Bioessai préliminaire — Effet de la matiére organique

Le facteur « nourriture » peut affecter les réponses des organismes face a des milieux

contaminés lors des tests de toxicité chronique. Dans un premier temps, un test préliminaire
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est réalisé pour évaluer I'effet de la matiere organique mesurée a travers le carbone
organique sur la reproduction des vers de terre Eisenia fetida. Dans un second temps, la
sensibilité des vers de terre est vérifiée a I'aide d’'une substance de référence, I'acide

borique, connu pour réduire la reproduction des vers de terre a faible dose (1SO, 2015a).

L'influence de la matiére organique sur la reproduction des vers de terre E. fetida est étudiée
durant 56 jours en suivant la norme I1SO 11268-2: 2015 (ISO, 2015a). Le but de ce test
préliminaire est : (1) d’évaluer I'effet de I'apport du carbone organique sur la reproduction
des vers de terre E. fetida et (2) de tester la réponse des vers de terre E. fetida issus de
I’élevage a une substance de référence, |'acide borique. Des boites en plastique (L = 14,5 cm,
| =9 cm, h = 8 cm) sont utilisées et fermées a I'aide de couvercles en plastique percés
uniformément pour éviter la fuite des vers de terre et assurer I'oxygénation du sol
(Figure 27). Les boites sont ensuite recouvertes a la base par une bande de papier

d’aluminium de 5 cm de hauteur pour garantir I'obscurité dans le sol.

Figure 27. Dispositif expérimental recommandé par la norme I1SO 11268-2: 2015 (ISO,
2015a) et utilisé lors de I'essai préliminaire sur le test de reproduction des vers de terre
Eisenia fetida exposés a différentes conditions d’exposition (© Roques Olivier).

Ainsi, quatre conditions sont testées au cours de ce test préliminaire (Tableau 12) :

- Le traitement témoin négatif (T-). L'apport en nourriture suit les conditions de la
norme ISO, soit 5 g de crottin sec ajoutés chaque semaine dans le milieu ;
- Lestraitements A et B. Ici, 10 g (A) ou 20 g (B) de crottin sont ajoutés chaque semaine

dans le milieu ;
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- Les traitements C et D. 40 g et 80 g de crottin sont ajoutés des le début du test, soit
une teneur en crottin équivalent a 10 et 20 % dans le milieu. Aucune alimentation
n’est ajoutée par la suite ;

- Le traitement témoin positif (T+). Le milieu est dopé a une concentration en acide
borique de 450 mg.kg™* MS connue pour inhiber de 50 % la reproduction des vers de
terre (ISO, 2015a). L'apport en nourriture suit les mémes conditions que le

traitement témoin négatif et la norme ISO.

Tableau 12. Conditions d'essais lors du test préliminaire évaluant I'effet de la teneur en
carbone organique sur la reproduction des vers de terre Eisenia fetida.

Teneur en Ajout de crottin Teneur en carbone .
. s . . .. Humidité t0
Traitement | crottin initiale par semaine organique final issu du (%) pH t0
(%) (g MS) crottin (%) ?

T- 0 5 1,82 24,36 +0,05 | 6,48+0,01
A 0 10 3,64 24,36 +0,05 | 6,48+0,01

0 20 7,28 24,36 +0,05 | 6,48+0,01
C 10 0 4,15 35,54+0,11 | 7,01 +0,01
D 20 0 8,30 56,17 +0,54 | 7,35+0,03
T+ 0 5 1,82 24,36 £0,05 | 7,25+ 0,05

Chaque mélange est préparé 5 jours avant le début de I'essai a 70 % de la CRE du mélange
afin de permettre une recolonisation du milieu par les microorganismes et la stabilisation de
la teneur en eau. Environ 600 g de sol ISO artificiel humide ou du mélange humide sont
introduits dans chaque boite. Le volume de sol introduit est ajusté au méme niveau entre
toutes les conditions testées. Puis, dix vers de terre sont introduits dans chacune des
conditions réalisées en quatre réplicats. La teneur en eau est vérifiée chaque semaine par

pesée et ajustée si nécessaire avec de I’eau déminéralisée.

Apres 28 jours d’exposition, les vers de terre adultes sont retirés puis dénombrés pour
évaluer la mortalité des vers de terre (Equation n° 5) et pesés pour évaluer la croissance des
vers de terre (Equation n° 6). Chaque condition recoit 5 g de crottin sec, aucune nourriture
n'est ensuite ajoutée jusqu’a la fin du test. Apres 56 jours d’exposition, les juvéniles et
cocons non éclos sont retirés du sol manuellement et dénombrés. La validité du test de
reproduction se vérifie avec les essais témoins par une mortalité inférieure a 10 %, une
production de juvéniles supérieure a 30 et une variabilité inférieure a 30 %.
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4.7.2.2 Bioessais sur les Mafors

Sur la base des résultats obtenus avec le test préliminaire de reproduction des vers de terre,
la procédure expérimentale de la norme ISO 11268-2 : 2015 (ISO, 2015a) a nécessité une
adaptation. L’adaptation consistait a fixer la teneur en carbone organique entre chacune des
concentrations testées en Mafors dés le début de I'expérience afin de s’abstraire du facteur
confondant « nourriture » et ainsi éviter de masquer les potentiels d’effets écotoxiques des

Mafors sur la reproduction des vers de terre.

Pour atteindre cet équilibre, du crottin de cheval biologique est ajouté dans chacune des
conditions jusqu’a atteindre la teneur en carbone organique du sol amendé a la plus forte
concentration testée en Mafors. Pour le test de reproduction sur la boue d’épuration, le sol
amendé a la plus forte concentration en boue d’épuration atteignait une quantité en
carbone organique d’environ 8,36 g (Figure 28). Pour atteindre cette quantité en carbone
organique, environ 20 g de crottin sont ajoutés dans les essais témoins. Cette quantité de
crottin apportée est similaire a la quantité en crottin apporté dans la norme ISO durant le
test de reproduction et permet de s’assurer une bonne croissance des vers de terre au cours
des essais. Tous les tests de reproduction ont débuté avec une quantité en carbone
organique de 8,36 g dans chacune des conditions, sans ajout complémentaire de nourriture

au cours des essais.

Deux tests de reproduction sont réalisés pour évaluer I'écotoxicité chronique des Mafors sur

les vers de terre aux conditions suivantes :

» Test de reproduction n° 1. Des tests indépendants réalisés sur chacune des Mafors
testées avec des concentrations de 0, 10, 20, 50 g.kg* MS pour la boue d’épuration
et pour le fumier de vache en trois répétitions par concentration et de 0, 5, 10,
20 g.kg* MS pour le lisier de vache avec quatre répétitions par concentration ;

» Test de reproduction n°® 2. Un test de vérification sur les trois Mafors étudiées réalisé
simultanément sur une seule concentration de 20 g.kg* MS avec quatre répétitions

par concentration.
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Quantité en Corga apportée par la boue d’épuration dans les sols
amendés en fonction de la teneur testée

>
1,67 ¢ 334g 8,36 g
Gamme de teneurs testée
en Mafors (g.kg'* MS)
8,368 6,69 ¢g 502¢g
<<

Quantité en Corga apportée par le crottin de vache en
fonction de la teneur testée en boue d’épuration

Figure 28. Gradient inverse appliqué sur le carbone organique (Corga) pour équilibrer toutes
les conditions avec la teneur en Corga Obtenue a la plus forte concentration en boue
d’épuration testée lors du test de reproduction.

Les tests de reproduction sont réalisés durant 56 jours a des concentrations en Mafors ou
aucune mortalité n’a été observée pour les vers de terre lors du test de létalité. Durant les
tests, des bocaux en verre de 1 L (Le Parfait®) sont utilisés (11 cm de diamétre, 16,5 cm de
hauteur) et fermés a I'aide de couvercles en plastique percés uniformément pour éviter la
fuite des vers de terre et assurer I'oxygénation du sol (Figure 23). Chaque mélange est
préparé 5 jours avant le début de I'essai a 70 % de la CRE du mélange afin de permettre une
recolonisation du milieu par les microorganismes et la stabilisation de la teneur en eau.
Ainsi, 450 g de masse seche de sol de référence ou de sol de référence amendé en Mafors
sont introduits dans chaque bocal en verre recouvert a la base par une bande de papier
d’aluminium de 6 cm de hauteur pour maintenir I'obscurité dans le sol. Puis, dix vers de
terre comprenant trois ou quatre réplicats par traitements sont exposés aux concentrations
définies précédemment pendant 28 jours. Un témoin négatif est réalisé pour chacun des
tests dans un sol artificiel ISO défini dans la norme ISO (ISO, 2015a). La teneur en eau est

vérifiée chaque semaine par pesée et rectifiée si nécessaire avec de I'eau déminéralisée.

Aprées 14 jours d’exposition, les vers de terre adultes sont dénombrés afin de vérifier la
mortalité puis réintroduits dans le milieu d’essai brassé manuellement pour I'aérer. Apres
28 jours d’exposition, les vers de terre adultes sont retirés, dénombrés pour évaluer le taux

de mortalité (Equation n° 5) et pesés aprés 24 h de je(ine pour évaluer le taux de croissance
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(Equation n° 6). Les vers de terre sont considérés comme vivants s’ils sont capables de
répondre a un stimulus mécanique. Les vers de terre sont ensuite endormis a 4 °C (24 h)
dans un tube en verre avant d’étre conservés a -20 °C pour les différentes analyses
chimiques. Le test s’est poursuivi 28 jours de plus. A Iissue de I'essai, les juvéniles et les
cocons non éclos sont retirés du sol a l'aide d’'un systeme de filtration d’eau et une
superposition de tamis (1 mm, 630 um et 200 um) et dénombrés (Figure 29). Les juvéniles
de tous les réplicats d’'une condition sont regroupés dans un tube en verre, mis a jeQner
24 h, puis endormis a 4 °C avant d’étre conservés a -20 °C pour les analyses en résidus de
médicaments. La validité du test de reproduction se vérifie chez les témoins exposés au sol
de référence non amendé par : (i) une mortalité inférieure a 10 %, (ii) une production de
juvéniles supérieure a 30, et (iii) une variabilité inférieure a 30 %. Le pH et la conductivité des
sols sont mesurés a 0, 28 et 56 jours pour toutes les conditions et pour tous les tests de
reproduction réalisés. Ces deux parametres ont permis de suivre la dégradation de la
matiére organique a travers l'acidification et I'augmentation des espéces ioniques en

solution.

L

Figure 29. Dispositif de récupération des juvéniles (© Roques Olivier).

4.7.3 Sur les vers de terre in situ : test de reproduction

Le test de reproduction in situ des vers de terre est réalisé dans le but d’évaluer I'impact

écotoxique des Mafors dans des conditions environnementales non controlées.

Les chambres d’essais sont spécialement congues pour effectuer le test in situ avec des vers
de terre. Les chambres sont constituées avec des tubes en PVC (polychlorure de vinyle) de

20 cm de hauteur et de 19,5 cm de diametre. Dans le fond, I'ouverture est recouverte par
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une moustiquaire de maille 2 mm et une chaussette de maille 140 um fixées par du ruban
adhésif permettant de retenir le sol et les vers de terre ainsi que I'évacuation de I'eau en
excés (Figure 30). L'ouverture du haut est recouverte par une moustiquaire de 2 mm de
maille maintenue par un élastique pour éviter la fuite des vers de terre, I'introduction de
matieres végétales ou d’organismes dans le systeme et I'aération du milieu ainsi que les

interactions avec les changements physicochimiques du milieu.

Figure 30. Dispositif expérimental du test in situ de reproduction des vers de terre Eisenia
fetida (© Roques Olivier).

Pour se rapprocher au plus prés des conditions réalistes, le sol de référence est amendé a
une concentration de 10 g.kg* MS de boue d’épuration ou de lisier de vache, simulant le sol
du terrain. Chaque mélange est préparé 5 jours avant le début de I'essai a 70 % de la CRE du
mélange afin de permettre une recolonisation du milieu par les microorganismes et la

stabilisation de la teneur en eau.

Les chambres d’essai sont ensuite remplies avec le sol de référence sur les 7,5 cm du fond et
du sol amendé dans les 7,5 cm du dessus (partie en surface). Ainsi, une quantité de 2,4 kg de
sol de référence sont introduits sans tassement dans les 7,5 cm de profondeur de la partie
inférieure des tubes en PVC dans toutes les conditions. Puis, les chambres d’essais sont
complétées sur une hauteur de 7,5 cm, par 2,2 kg de sol de référence amendé en boue
d’épuration ou en lisier de vache. La condition témoin est représenté par un mélange de sol
de référence amendé avec du crottin de cheval bio dans les 7,5 cm supérieurs du sol pour

obtenir une teneur en carbone organique équivalente aux essaies avec les Mafors. Ainsi,
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trois traitements sont réalisés (sol témoin amendé en crottin de cheval bio (témoin), sol
amendé en boue d’épuration, sol amendé en lisier de vache) avec quatre réplicats par
traitement. Afin de s’assurer la survie des vers de terre, le milieu est humidifié au début de

I’expérimentation a 70 % de la CRE du mélange.

L’encagement des vers de terre est réalisé durant la période de juillet. L'essai in situ a
commencé par I'introduction de 18 vers de terre dans chacune des chambres d’essais, suivie
par un placement aléatoire des chambres sur un terrain plat, ensoleillé du lever du soleil
jusqu’a 14 h et ombragé ensuite jusqu’a la tombée de la nuit. Les chambres sont enterrées
de maniere a ce que le sol a l'intérieur soit au méme niveau que le sol extérieur. Durant
I’expérimentation, un relevé météorologique et une mesure de la teneur en eau a I'aide de
sonde ont permis d’ajuster tous les deux jours la teneur en eau dans chacune des conditions
au cours de l'exposition pour maintenir I'humidité proche de 70 % (cf. tableau B.2 de
I’ANNEXE B, page 259). Aucune nourriture n’est ajoutée au cours de I'expérience dans les

différentes conditions.

Apres 28 jours d’exposition, les chambres d’essais sont retirées du sol, et les vers de terre et
les cocons sont récupérés et dénombrés pour évaluer la mortalité des vers de terre
(Equation n° 5) et la reproduction. Les vers de terre adultes sont pesés pour évaluer le taux
de croissance (Equation n° 6) puis conservés a -20 °C pour des analyses ultérieures en
micropolluants. Les cocons sont introduits dans des boites de Petri humidifiées 4 semaines
supplémentaires pour obtenir le nombre de juvéniles éclos et le nombre de cocons non

éclos.

4.8 Extractions et analyses des plantes et des vers de terre

La mesure des ETMs est réalisée durant le test de croissance et d’émergence des plantes. Les
mesures sont effectuées dans les parties aériennes des plantes pour les deux espéces de
plantes, Medicago sativa et Sinapis alba, et dans les parties racinaires de Medicago sativa
uniguement. Apres décongélation, les plantes sont séchées dans une étuve a 60 °C jusqu’a
stabilisation de la masse (96 h). Ensuite, 150 a 200 mg d’échantillon sec sont prélevés et
digérés dans un volume de HNOs (8 mL, Merck Suprapur) et un volume de H,O; ultrapur

(2 mL) dans un systéme a micro-ondes (Mars X, CEM) oU la température est montée a 180 °C
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en 15 min, puis maintenue pendant 10 min. Les échantillons digérés sont ensuite filtrés sur
filtres Whatman n°® 541 (22 um) en utilisant 25 mL d’eau distillée. Les concentrations en
ETMs sont mesurées par spectrométrie d’absorption atomique avec un PinAAcle 900 T de
Perkin ElImer pour le chrome, le plomb, le nickel et le zinc (FDT, 1996) et un four en graphite

pour le cadmium et le cuivre (ISO, 2004). Chaque condition est analysée en triplicats.

Issus du test de reproduction n° 1, les vers de terre adultes sont analysés pour quantifier les
réserves énergétiques (glucides, lipides et protéines), les ETMs et les résidus de
médicaments. Les résidus de médicaments sont également quantifiés dans les vers de terre

juvéniles.

Issus du test de reproduction n° 2, les vers de terre adultes sont analysés pour quantifier les
ETMs et les résidus de médicaments. Au vu des résultats précédents, I'analyse quantificative

des résidus de médicaments dans les juvéniles n’est pas réalisée.

Issus du test de reproduction in situ, les vers de terre adultes sont utilisés pour quantifier les

ETMs.

48.2.1 Réserves énergétiques des vers de terre

L'analyse des réserves énergétiques est réalisée sur les glucides, les lipides et les protéines
dans les vers de terre exposés. Toutes les mesures biochimiques sont effectuées sur des vers
de terre individuellement et sélectionnés aléatoirement dans chacun des traitements. Pour
chaque traitement, les analyses biochimiques des réserves énergétiques sont réalisées sur
sept vers de terre en suivant le protocole décrit par Pelosi et al. (2016). Les vers de terre
congelés sont individuellement homogénéisés en utilisant un microbroyeur (Ultra-Turrax
IKAT10, 15000 rpm) dans 1 mL de tampon phosphate glacé a 100 mM (pH 7,2 et 1 mM

d’acide EDTA) pour 100 mg de vers de terre.
» Protéines

La teneur en protéines est déterminée en utilisant la méthode BCA (BiCinchoninic acid
Assay) décrite par Smith et al. (1985). L'homogénat de vers de terre est introduit dans une
microplaque ou 200 plL du réactif a I'acide bicinchoninique sont ajoutés (22 mL d’acide

bicinchoninique et 0,44 mL de sulfate de cuivre a 4 %). La microplague est ensuite incubée
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30 min a 37 °C. La complexation entre les ions cuivreux Cu* et |’acide bicinchoninique forme
un complexe mesurable a 562 nm. La teneur en protéines est calculée en utilisant la courbe

d’étalonnage établie avec du sérum d’albumine bovine (BSA).
» Lipides

Un préléevement de 500 pL d’homogénats de vers de terre est extrait trois fois a I'aide d’un
solvant organique composé de 1,25 mL de méthanol et 0,65 mL de chloroforme, par
agitation vortex (3 min) puis par centrifugation pendant 5 min a 1 800 g a 10 °C. Les lipides
sont ensuite séparés de I'extrait précédent en ajoutant 2,37 mL de chloroforme et 2,73 mL
d’eau et en agitant (vortex 1 min). Suite a une nouvelle centrifugation a 1 800 g pendant
5min a 10 °C, lI'extrait dans le chloroforme est introduit dans des tubes Pyrex et le
chloroforme est éliminée par évaporation en utilisant un flux d’azote. L’hydrolyse des lipides
contenus dans les tubes Pyrex est ensuite réalisée en incubant I’échantillon avec 5 mL
d’acide sulfurique (18 mM) dans un bain-marie a 100 °C pendant 10 min avant de les
refroidir dans de la glace pendant 5 min. Enfin, un volume de 200 pL du mélange est prélevé
et additionné avec 3 mL de réactif acide phosphorique-vanilline préparé selon Knight et al.
(1972). Apres une incubation de 15 min dans un bain-marie a 37 °C pour former un complexe
lipide-phosphovanilline, I'absorbance a 525 nm est mesurée et la teneur en lipides des

échantillons est calculée a I'aide d’'une courbe d’étalonnage établie avec de I'huile d’olive.
» Glycogene

Le glycogene est quantifié dans les homogénats de vers de terre avec |'utilisation du kit
Glucose Assay Reagent (HK, Sigma). Un volume de 250 uL d’homogénat de tissus est incubé
dans 1 M de NaOH a 80 °C pendant 3 h, puis 100 puL du mélange d’extraction sont incubés a
nouveau pendant 2 h a 37 °C avec 50 pL d’amyloglucosidase (a 20 mg.mL?) dans 850 ulL de
tampon acétate (0,25 M, pH 4,4). Aprés incubation, le mélange est centrifugé pendant 10
min a 10 000 g a 40 °C. Le glucose formé par I'hydrolyse enzymatique est quantifié a I'aide
du réactif issu du kit conduisant a la formation de NADH mesurable par absorbance a 340
nm. Les teneurs en glycogéne sont calculées a partir d’'une courbe étalonnage avec le

glucose (Img.mL?%, 1 M NaOH).
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4.8.2.2 Concentration en ETMs

Pour I'extraction des ETMs dans les vers de terre, deux vers de terre adultes par réplicat sont
groupés puis séchés dans une étuve a 60 °C jusqu’a ce que la masse des vers de terre séchés
ne varie plus (96 h). Ensuite, 100 a 200 g d’échantillon sec sont prélevés et digérés dans un
volume de HNOs (10 mL, Merck Suprapur) et un volume de H,O; ultrapur (2 mL) dans un
dispositif d’extraction a micro-ondes (Mars X, CEM) ou la température augmente a 200 °C en
10 min, puis maintenue pendant 20 min. Les échantillons digérés sont ensuite filtrés sur
filtre Whatman n° 541 a 22 um en utilisant 25 mL d’eau distillée et les concentrations en
ETMs sont mesurées par spectrométrie d’absorption atomique (PinAAcle 900 T, Perkin
Elmer) pour le chrome, le plomb, le nickel et le zinc (FDT, 1996) et un four en graphite pour

le cadmium et le cuivre (ISO, 2004). Chaque condition est analysée en triplicats.

4.8.2.3 Concentration en résidus de médicaments

Pour quantifier les niveaux de bioaccumulation des résidus de médicaments dans les tissues
des vers de terre, les individus sont séchés par lyophilisation. Le broyage d’environ 250 mg
de vers de terre est réalisé avec un barreau en céramique au GenoGrinder durant 1 min
(entre 700 et 1000 agitations par min). Le broyat est ensuite tamisé a 250 um et une double
extraction est réalisée selon la procédure mentionnée précédemment a I'exception de la
guantité en acétonitrile (5mL). Les limites de détection et de quantification des mesures en
résidus de médicaments dans les vers de terre sont affichées dans le tableau B.3 (cf. ANNEXE

B, page 259).

Dans le but d’évaluer le risque potentiel des polluants mesurés sur les organismes vivants, il
est utile de calculer I'indice facteur de bioaccumulation ou BAF. Le BAF est utilisé dans
I’évaluation des risques pour estimer le transfert trophique des contaminants du sol a la
faune et flore. Cet indice est couramment utilisé dans I'’étude de la bioaccumulation des
ETMs dans les organismes du sol (Zhang et al., 2009). |l est calculé a partir des rapports des
concentrations en polluants dans les vers de terre a celles mesurées dans les sols amendés
ou non, pour évaluer la mobilité potentielle des polluants et le risque de bioaccumulation

(Equation n° 7) (OECD, 2010).

130

Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2023ISAL0003/these.pdf
© [O. Roques], [2023], INSA Lyon, tous droits réservés



[Polluant] Vers de terre
[Polluant] Sol

Equation n® 7 : BAF =
Une bioaccumulation est effective lorsque le BAF est supérieur a 1.

4.9  Analyses statistiques

Toutes les données expérimentales sont analysées statistiguement a I'aide du logiciel

RStudio avec un seuil de significativité égale a p < 0,05.

Les proportions obtenues sur la germination, la |étalité et I'évitement des vers de terre sont
traitées a l'aide du test exact de Fisher sur un tableau de contingence comprenant les
effectifs cumulés de tous les réplicats pour chacun des traitements. Les Clso du test de
|étalité des vers de terre et les CEso du test de germination et de croissance des plantes sont
calculées a I'aide d’'un modeéle dose/réponse du package « drc » de R. Les données sur
I'activité enzymatique des microorganismes, la biomasse et la reproduction des vers de
terre, la biomasse et la taille des racines des plantes sont exprimées avec une moyenne et un
écart-type. La normalité et 'homoscédasticité de ces données sont vérifiées a I'aide du test
de Shapiro-Wilk et du test de Bartlett, respectivement. Pour les parameétres vérifiant la
normalité et I’homoscédasticité des données, une analyse des variances paramétriques
(ANOVA) est réalisée. Les différences significatives entre les différents traitements sont
extraites par un test post-hoc de Student. Lorsque les conditions ne sont pas vérifiées, une
analyse des variances non-paramétriques est réalisée par le test de Kruskal-Wallis suivi d’un

test de comparaison multiple de Dunn.
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Chapitre 5. Caractérisation physicochimique et écotoxicologique a
court terme des trois Mafors étudiées

5.1 Contexte et enjeux

L'objectif de cette étude est de connaitre les caractéristiques physicochimiques et d’évaluer
I’écotoxicité potentielle de trois Mafors de différentes sources : boue d’épuration, fumier de
vache et lisier de vache. En effet, si les Mafors sont épandues pour leurs propriétés
fertilisantes et structurantes du sol, elles peuvent étre aussi sources de pollutions diverses.
Leur apport dans un sol conduit a la modification (i) des paramétres physicochimiques du sol
et/ou (ii) des conditions de vie des organismes du sol. L’analyse chimique des Mafors permet
d’identifier les polluants minéraux et organiques susceptibles de provoquer des effets
écotoxiques sur les organismes du sol. En paralléle, des bioessais sont mis en place pour
déterminer I'écotoxicité aigué de ces Mafors (de 2 a 14 jours). Pour cela, les tests
d’écotoxicité sont réalisés sur I'activité des microorganismes du sol (activités enzymatiques
du sol), sur trois espéces de plantes avec la luzerne cultivée Medicago sativa, la moutarde
blanche Sinapis alba, et la courgette Cucurbita pepo (germination et émergence des racines),
et sur le ver de terre Eisenia fetida (survie, croissance et évitement). Les particularités de ces
tests sont qu’ils sont normés, rapides, peu onéreux, utilisés fréquemment et permettent

donc d’estimer le potentiel écotoxique de ces échantillons environnementaux.

132

Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2023ISAL0003/these.pdf
© [O. Roques], [2023], INSA Lyon, tous droits réservés



5.2  Atrticle 1 - Assessing the potential ecotoxicological risk of different
organic amendments used in agriculture: approach using acute
toxicity tests on plants and earthworms

Article soumis le 21 septembre 2022 dans le journal « Archives of Environmental
Contamination and Toxicology » et accepté le 5 janvier 2023

DOI : 10.1007/500244-023-00979-2
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Résumé

En Europe, I'épandage de matieres organiques pour fertiliser les sols agricoles est une
alternative courante a 'utilisation d’engrais chimiques. Par leurs apports en nutriments et en
composés organigues, ces matieres favorisent la croissance des plantes et donc la
production agricole. Toutefois, ces amendements organiques peuvent potentiellement
contenir des polluants minéraux et organiques. Des analyses chimiques et écotoxicologiques
sont nécessaires pour garantir leurs innocuités sur le sol et ses organismes au cours de
I’épandage. L'objectif de cette étude a été d’évaluer |’écotoxicité potentielle de trois
amendements organiques de différentes origines (boue d’épuration, fumier de vache
laitiere, lisier de vache laitiere) en réalisant une caractérisation chimique des contaminants
présents dans les Mafors étudiées et en réalisant des tests d’écotoxicité aigué sur trois types
d’organismes : les vers de terre, les plantes et les communautés microbiennes du sol. Les
analyses ont révélé des concentrations plus élevées pour certains résidus pharmaceutiques,
hydrocarbures aromatiques polycycliques et éléments traces métalliques dans la boue
d’épuration en comparaison aux deux autres typologies d’amendements organiques.
L’évaluation écotoxicologique a montré un effet dose-dépendant sur les organismes du sol
pour les trois amendements organiques avec des effets écotoxiques plus importants lors des
essais d’exposition a un sol amendé en lisier de vache. Cependant, a des doses d’épandages
réalistes (10 et 20 g.kg* MS) sur un sol représentatif d’exposition, ces trois amendements
organiques n’ont pas montré de toxicité sur les trois organismes étudiés, et a eu des effets
positifs tels qu’'une augmentation la biomasse des vers de terre, une augmentation de la
croissance racinaire des plantes et un comportement d’attraction des vers de terre pour la
boue d’épuration. En revanche, la réalisation des essais d’exposition dans un substrat limité
comme le sable a montré une augmentation de la toxicité des amendements organiques sur
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la germination et la croissance racinaire des plantes. Globalement, ['analyse
écotoxicologique révele une toxicité plus grande sur les organismes du sol lors d’un
amendement de lisier de vache, contrairement a I'analyse chimique qui présente I'épandage
de la boue d’épuration comme un risque plus élevé par la présence en plus grande quantité
de polluants. L’analyse de la composition chimique et |'utilisation de tests d’écotoxicité aigué
est une premiére étape indispensable pour évaluer le risque écotoxicologique de I'épandage
d’amendements organiques sur les organismes du sol. En complément des tests normés,
I’étude suggére l'utilisation d’un sol représentatif dans les tests d’écotoxicité aigué afin
d’éviter une surestimation des effets.

Abstract

In Europe, spreading organic wastes to fertilize soils is an alternative commonly used instead
of chemical fertilizers. Through their contributions of nutrients and organic matter, these
wastes promote plant growth and thus agricultural production. However, these organic
amendments can also contain mineral and organic pollutants requiring chemical and
ecotoxicological analyses to guarantee their harmlessness on soil and its organisms during
spreading. The purpose of this study was to assess the potential toxicity of three organic
amendments from different sources (sewage sludge, dairy cow manure, dairy cow slurry) by
performing chemical analyses and acute toxicity tests on 3 types of organism: earthworms,
plants and soil microbial communities. Chemical analysis revealed a higher content of certain
pharmaceuticals, polycyclic aromatic hydrocarbons and metals in sewage sludge in
comparison to the two other types of organic wastes. The ecotoxicological assessment
showed a dose-dependent effect on soil organisms for the three organic amendments with
higher toxic effects during the exposure tests with a soil amended with dairy cow slurry.
However, at realistic spreading doses (10 and 20 g.kg™ dry weight of organic amendments)
on a representative exposed soil, organic amendment did not show any toxicity in the three
organisms studied, and had positive effects such as increased earthworm biomass, increased
plant root growth, and earthworm behavior showing attraction for organic amendment. On
the contrary, exposure assays carried out on a limited substrate like sandy soil showed
increased toxicity of organic amendments on plant germination and root growth. Overall,
the ecotoxicological analysis revealed greater toxicity for soil organisms during the
amendment of cow slurry, contrary to the chemical analysis which showed the potential high
risk of spreading sewage sludge due to the presence of a higher quantity of pollutants. The
analysis of the chemical composition and use of acute toxicity tests is the first essential step
for assessing the ecotoxicological risk of spreading organic amendments on soil organisms. In
addition to standard tests, the study suggests using a representative soil in acute toxicity
tests to avoid overestimating the toxic effects of these organic amendments.

Keywords

Bioassays, pharmaceuticals, land application, soil amended with organic amendments,
sustainable fertilizer.

Highlights

e Sewage sludge has a wide diversity of organic and inorganic pollutants.
e The toxicity of organic amendments is higher than the sandy soil compared to
representative soil.
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e A dose-dependent effect is observed on plants and earthworms exposed.
e At common spreading doses, no toxic effects are observed.

1. Introduction

Managing organic wastes has become a major challenge around the world. Increased
demographics generate considerable pressure on the food sector and water management.
The stock of sewage sludge increases by 3% in the European Union every year due to the
increased volumes of water used to treat urban and industrial wastes (Kelessidis and
Stasinakis, 2012). These agricultural inputs are also increasing following the rise in food
demand. Recycling organic matter in the agricultural sector as an organic amendment has
become a practice that has been generalized for many types of organic wastes. In France,
the French Agency for Food, Environmental and Occupational Health and Safety (ANSES),
authorizes the spreading of many organic wastes on agricultural soils such as sewage sludge,
industrial wastes, agricultural inputs and composted wastes. More than 70% of sewage
sludge is exploited for spreading on farmland in France (Collivignarelli et al., 2019) and
almost all produced manures are spread in France (Loyon, 2017).

This utilization for agricultural spreading appears to be an efficient solution against the
impoverishment of agricultural soils regarding their organic and nutrient contents caused by
intensive farming and to aid the management of stocks of agricultural residues (Gomiero et
al., 2011; Spargo et al., 2011). Indeed, these organic wastes contain fertilizing components
like nitrogen, phosphorous and potassium in large quantities capable of improving soil
fertility through organic amendment (Goss et al., 2013). Many studies have shown that
organic amendment improves crop productivity (Zuo et al.,, 2019; Jamil et al., 2006).
However, this practice may be the source of pollutants that can affect soil organisms in
particular, depending on the origin and characteristics of the organic matter spread. Indeed,
these organic materials can contain metallic trace elements (MTEs) and persistent organic
pollutants like pharmaceuticals and endocrine disruptors (Parente et al., 2021; Iglesias et al.,
2018; Hou et al., 2015; Diaz-Cruz et al., 2009). Moreover, several studies have revealed toxic
effects on earthworms exposed to the regular amendment of certain matrixes on
agricultural soils (Murchie et al., 2015; Gunadi and Edwards, 2003; Barrera et al., 2001).

Among the measures taken to regulate the spreading of organic wastes in the European
Union, Directive 86/278/EEC was introduced in view to preventing their undesirable effects
on soil organisms and human health (EC, 1986). This directive was specifically aimed at
sewage sludge and industrial wastes. It mentioned a maximum threshold for certain metals
and organic pollutants in organic wastes and in soils receiving the spreading. However, the
improvement of analysis techniques revealed the presence of various contaminants in these
organic wastes, potentially toxic for terrestrial organisms, such as pesticides (Clarke et al.,
2010), pharmaceuticals (Bloem et al., 2017; Hou et al., 2015; Kinney et al., 2008),
nanoparticles (Courtois et al., 2021b), brominated flame retardants (Navarro et al., 2016),
and compounds not listed in the directive 86/278/EEC (EC, 1986). The cocktail of these
different pollutants contained in this type of matrix remains a poorly assessed risk
(Alengebawy et al., 2021). The physicochemical and ecotoxicological monitoring of organic
wastes spread on agricultural soils therefore appears essential to guarantee their
harmlessness for soil organisms (Renaud et al., 2017).
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Indeed, the toxic effects of these mixtures of pollutants have been subject to few studies
although ecotoxicological tests have shown themselves to be pertinent for assessing
environmental risks (Huguier et al., 2015). Among the existing standardized ecotoxicity tests,
the lethality 1ISO 11268-1:2015 (ISO, 2015b) and avoidance 17512-1:2020 (ISO, 2020b) tests
for earthworms and the germination test for plants, ISO 18763:2020 (ISO, 2020a), resulting
from European standards have the particularity of being rapid and inexpensive. They allow
analyzing the ecotoxicity of substrates on different organisms. In our study, bioassays were
carried out on three different trophic levels, microorganisms, decomposers with
earthworms, and primary consumers with plants. Earthworms are often studied in
laboratory bioassays in impact studies of spreadable organic wastes (Parente et al., 2021;
Rastetter and Gerhardt, 2017; Liesch et al.,, 2010; Carbonell et al.,, 2009). These studies
showed the toxic effects on the mortality, growth and reproduction of earthworms.
However, some studies have also mentioned the stimulation of growth and reproduction of
earthworms as a function of the type of amendment (Siddique et al., 2005; Neuhauser et al.,
1980) which can act as a bio-fertilizer in these complex matrixes (Bhat et al., 2018). This
study focuses on the species Eisenia fetida, belonging to the functional group of epigeic
worms, representing the species most exposed during spreading as they live in the first
centimeters of the soil (Bouché, 1972). Phytotoxicity tests on plants are also often used in
the ecotoxicological assessment of soils and organic wastes in the form of germination and
root growth tests (Oleszczuk and Hollert, 2011; Oleszczuk, 2008).

The objectives of this study were to (i) estimate the potential ecotoxicological risk by
carrying out physicochemical analyses of three organic amendments: sewage sludge, dairy
cow manure and dairy cow slurry, and (ii) assess the ecotoxic risk of these organic wastes on
soil organisms by performing acute ecotoxicity tests. The assessment of potential ecotoxicity
focused on these three amendments mixed with a natural soil representative of the medium
receiving these organic wastes and an ISO inert artificial soil, ISO 17512-1:2020 (ISO, 2020b).
The physicochemical characterization of organic wastes was performed with, in particular,
the analysis of MTEs, polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH), pharmaceuticals,
polychlorobiphenyls (PCBs), polychlorodibenzo-p-dioxins (PCDDs), polychlorodibenzofuran
(PCDFs) and brominated flame retardants (BFRs). The toxicity tests focused on the activity of
microorganisms exposed to these organic wastes, the assessment of the germination and
root growth of plants exposed to these organic wastes, and on the assessment of mortality,
biomass and avoidance of earthworms exposed to these organic wastes.

2. Materials and methods
2.1. Origins and preparation of matrixes

The reference soil used in this study was collected in November 2019 from a meadow not
receiving spreading (46°07'16.0"N 6°18'37.3"E, Scientrier, 74930). This soil was
homogenized, dried and sieved to 2 mm to remove small stones and roots, and then
conserved at ambient temperature with a water content of 4.63 + 0.24%. It was composed
of sand (51.1 %), silt (45.6 %) and clay (3.2 %). An artificial soil was prepared according to
standard ISO 17512-1:2020 (ISO, 2020b) with a mixture of 69% fine sand, 20% kaolinitic clay,
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10% sphagnum peat and 1% calcium carbonate to obtain a pH of 6.0 + 0.5. The physical and
chemical properties of these soils are presented in supplementary material®°.

The three amendments selected, spread on agricultural soils in the region, were
characterized. The sewage sludge was collected in November 2019 from the wastewater
treatment plant of Bellecombe located in Scientrier (Department of Haute-Savoie, France).
The sludge came from a secondary treatment, thickened by the addition of polymers and
ferric chloride, then dried by ventilation in a greenhouse after pressing in a filter press. The
two organic amendments resulting from bovines were collected in October 2020 for the
dairy cow manure (mixture of animal excrement and a large proportion of litter) and in
March 2021 for the dairy cow slurry (mixture of animal excrement, a large proportion of
water and a very small amount of bedding) from two different farms located a few
kilometers from Annemasse (Department of Haute-Savoie, France). These two organic
amendments represent the major part of the organic amendments applied in the study area.

Pre-treatments before conservation were performed on the three different matrixes. The
sewage sludge was sieved to 2 mm. The cow manure was crushed by a shearing crusher to
obtain smaller straws in the region of 5 cm. The cow slurry was dried at ambient
temperature and ventilated in a drying oven at 25°C to reduce the water content. The three
organic amendments were homogenized by manual agitation of all the stock collected,
treated and then conserved at -20 °C with initial water contents of 53.97 + 0.44% for the
sewage sludge, 82.39 + 0.50% for the cow manure and 78.07 + 3.14% for the dairy cow slurry
before the different analyses and toxicity tests were performed. The manure had a high
water content due to a high proportion of animal excrement and a low proportion of straw.

The spreading doses were prepared for the earthworm avoidance tests and to monitor the
enzymatic activity of the soil microorganisms exposed to the different organic wastes. For
the sewage sludge, the maximum spreading dose over 10 years on agricultural soil in France
(Circular DE/GE n°357 of 03/16/99, 1999), 30 t/ha dry equivalent, was divided by 3, i.e.
10 t/ha dry equivalent, corresponding to a concentration of sewage sludge of about 10 g.kg™*
of dry soil (1 ha of soil = 1250 t of dry soil of 10 cm depth and a medium soil density of 1,25
g.cm3). The concentrations tested were once, twice and five times the average spreading
dose. For the two agricultural amendments tested during this study, the average spreading
dose was based on the agricultural practice of the study area, i.e., a spreading dose of 35
t/ha of raw material. The average application rate of agricultural waste was also determined
at 10 g.kg?! dry soil in the area studied for the agricultural amendments, and the
concentrations testeds were x 0.5, x 1, x 2 and x 5 the average spreading dose.

2.2. Physicochemical characterizations

The following parameters were analyzed: concentration in nutrients, composition of organic
material, concentration in organic pollutants (pharmaceuticals and persistent organics
pollutants (POPs: PAHs, BFRs, PCBs, PCDDs, PCDFs)) and MTEs.

The different analyses were performed by the ISA laboratory (Institut des Sciences
Analytiques, Villeurbanne, France), the CESAR laboratory (Centre Scientifique Agricole

10 Tableau C.1 de ANNEXE C, page 262
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Régional, Ceyzériat, France), the ENTPE (Ecole Nationale des Travaux publiques de I’Etat,
Vaulx-en-Velin, France), the INRAe (Institut National de la recherche agronomique,
Versailles, France) and the LABERCA laboratory (Laboratoire d’Etude des Résidus et
Contaminants dans les Aliments, Nantes, France). The analysis methods are summarized in
Table 1.

Table 1. Methods and references of physical and chemical parameters analyzed on the
organic amendments studied.

Institute carrying out
Parameters Methods/references . ying
analysis
pH water NFX 31-117, NFX 31-033 ENTPE, UMR 5023 LEHNA,
Electrical conductivity NFX 31-053 CNRS, Vaulx-en-Velin, France
Humidity NFX 12-880
Water holding capacity 1SO 11268-1
Agronomic values
Organic carbon 1SO 10694 CESAR laboratory, Ceyzériat,
Total nitrogen 1SO 13878 France
Ammonia nitrogen Spectrocolorimetry
Olsen phosphorous NFX31-160, ISO 11885
Potassium NFX31-108, ISO 11885
Calcium NFX31-108, ISO 11885
Magnesium NFX31-108, ISO 11885
Total calcium NFX31-105
Pollutants
. Aqua regia extraction and measurement by ENTPE, UMR 5023 LEHNA,
Metallic trace elements . . .
atomic absorption spectrometry CNRS, Vaulx-en-Velin, France
. Analysis by liquid chromatography coupled with
Ph | ISA, UMR 52 L F
armaceuticals tandem mass spectrometry (Guironnet, 2021) SA U 5280, Lyon, France
Polvevdlic aromatic hvdrocarbons Accelerated Solvent Extraction procedure and INRAE, UMR 1402 Ecosys,
vey 4 measure by HPLC-Fluo (NF EN 16181) Palaiseau, France
Brominated flame retardants .
. Accelerated Solvent Extraction procedure and
Polychlorobiphenyls . X LABERCA laboratory, Nantes,
. L quantified by Gas chromatography and high-
Polychlorodibenzo-p-dioxins . France
. resolution mass spectrometry (Coelho, 2019)
Polychlorodibenzofuran

2.3. Measures of enzymatic activities in amended soils

The activities of B-glucosidase (B-GLU; EC: 3.2.1.21), alkaline phosphatase (PAK; EC: 3.1.3.1),
phosphatase (PHOS; acid or alkaline according to the pH of the solution), and arylamidase
(ARN; EC: 3.4.11.2) are involved in the decomposition of different substrates in relation with
the biogeochemical cycles of carbon (C), nitrogen (N) and phosphorous (P). These different
enzymes were monitored after 14 days’ exposure of the reference soil amended with
organic wastes at 0, 10 and 20 g.kg* DW (dry weight) in 6 replicates. The enzymatic activities
of the soil were analyzed on 96-well plates in triplicate according to standard ISO
20130:2018 (Cheviron et al., 2022; ISO, 2018b). In brief, 4 g of amended soil of each replicate
was agitated for 10 min in 25 ml of demineralized water for PHOS and B-GLU or in Tris buffer
(0.05 M at pH 11) for PAK. The soil suspension was then introduced in the wells and
incubated with a substrate of 4-nitrophenyl-B-glucopyranoside 0.01 M (360.3 g.mol, Sigma-
Aldrich) for B-GLU activity for 1 h at 37 °C and 4-nitrophenylphosphate 0.05 M (371.12 g.mol"
1, Sigma-Aldrich) for PHOS and PAK activity for 30 min at 37 °C. The reaction was stopped
with 0.5 M of CaCL; and 0.1 M Tris at pH 12 then each plate was centrifuged for 5 min at
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1,500g. Then, 200 ul of supernatant was introduced in another microplate for which the
absorbance was measured using an Infinite 200 (Tecan) plate reader. Thus, the quantities of
para-nitrophenol obtained by measuring the absorbance at A = 405 nm and their comparison
with the calibration curves allowed assessing microorganism activity.

Regarding ARN activity, the soil was agitated for 10 min in TRIS buffer (0.5 M at pH 7.5). The
soil suspension was then incubated with a substrate of L-leucine-B-naphthylamide
hydrochloride 0.008 M (292,8 g.mol, Sigma-Aldrich) for 2 h at 37 °C. The reaction was
stopped with ethanol at 96° then each plate was centrifuged for 5 min at 1,500g. The
production of B-naphthylamine was revealed by the addition of ethanol acidified at 96° and
p-dimethylaminocinnamaldehyde (DMCA, Sigma-Aldrich) after 20 min of incubation in
darkness. The quantities of B-naphthylamine obtained by measuring the absorbance at A =
540 nm and their comparison with the calibration curves permitted the assessment of
microorganism activities. The enzymatic activities of the soil were expressed in nmol of
hydrolyzed substrate per minute for a gram of dry soil corresponding to mU.g™* of dry soil.

2.4. Ecotoxicological tests

The ecotoxicological tests performed in this study are given in Table 2.

Table 2. Summary of the parameters of ecotoxicological tests performed on plants
(germination test) and earthworms (avoidance test and lethality test).

Organisms Plants Earthworms

Species Medicago sativa
Sinapis alba

Cucurbita pepo

Eisenia fetida

Acclimatization Dark chamber containing coco peat and organic manure

None (50/50)
Test Germination Avoidance Lethality
I1SO 18763 ISO 17512-1 1SO 11268-1

Test parameters

Exposure medium Sand and reference soil ISO soil Reference soil

Length of exposure

12 days (M. sativa) and 5 days
(S. alba and C. pepo)

2 days

14 days

Number of organisms

10/replicate

10/replicate

10/replicate

Replicate

3

4

3

Test temperature

20+2°C

20+2°C

20+2°C

Photoperiod

16h day / 8 h night (400-800 Ix)

16h day / 8 h night
(400-800 Ix)

16h day / 8 h night (400-800 Ix)

Measures

% of seeds not germinated
Root size

Avoidance behavior

Mortality rate
Biomass of individuals

Validity criterion

Germination of controls > 70%
Root size of controls > 30mm

Mortality rate of each
treatment < 10%

Mortality rate of controls < 10%
Loss of biomass of controls < 20%
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2.4.1. Germination test on three plant species

The phytotoxicity tests were carried out using the Phytotoxkit© according to standard I1SO
18763:2020 (ISO, 2020). The Phytotoxkit© allows measuring the reduction (or absence) of
seeds germinated and the length of young roots following exposure to different matrixes
tested in comparison to a non-contaminated control soil. Root length assessment is often
mentioned in the literature as a more sensitive parameter than germination. The
germination test assessment was performed on the following species: the zucchini Cucurbita
pepo, the alfalfa Medicago sativa and the mustard Sinapis alba. The batches of seeds were
purchased from the store Gamm Vert©. On the one hand, the tests were performed with a
mixture of sandy soil and organic amendments at the following concentrations: 0, 10, 20, 50,
100, 200, 500 g.kg' DW and on the other, with a mixture of reference soil and organic
amendments at the following concentrations: 0, 10, 20, 50, 100, 200 g.kg* DW. The
transparent plastic test plates from the phytotoxkits© are composed of two identical
compartments of a thickness of 8 mm separated by a median ridge. The lower compartment
was filled with the soil-amendment saturated to its water holding capacity (WHC), then
covered by blotting paper on which 10 seeds were placed at equal distance and 1 cm from
the median ridge. The plate was then closed by a transparent lid and placed vertically in an
air-conditioned room at 20 + 2 °C and a photoperiod of 16 h day/8 h night. The test stopping
criterion was the duration of incubation necessary for the roots to grow at least 1 cm from
the edge of the plate. At the end of exposure, a digital image was taken for each test plate.
The length measures were taken using Imagel©. For each organic amendment tested,
3 replicates (3 plates) were used for each plant species and each concentration. The
percentage of non-germinated seeds, noted g and expressed in %, was obtained for all the
seeds of each replicate by the following formula:

Equation1: g= (g) X 100

where A = the number of non-germinated seeds and B = initial number of seeds. The validity
of the test was verified if the negative controls presented a germination rate exceeding 70%
and their root growth reached a length of at least 30 mm.

2.4.2. Ecotoxicity test on E. fetida

The test organisms, E. fetida, were supplied by an internal earthworm breeding unit in
Germany. After receiving the earthworms, they were kept in a medium comprising horse
manure from an organic horse breeding stable and coco peat (50/50) with a water content
close to 70% of maximum water holding capacity and a temperature of 20 + 2 °C in the
ecotoxicological laboratory of Provademse (Villeurbanne, France). Only the adult
earthworms between 350 mg and 600 mg in fresh matter with a visible and well-developed
clitellum were selected for the toxicity tests. Before starting the tests, the earthworms were
cleaned by rinsing with demineralized water, weighed and fasted for 24 h.

2.4.2.1. Lethality test

The acute lethality test was performed according to standard I1SO 11268-1:2015 (ISO, 2015b).
The test was performed in an air-conditioned room at 20 + 2 °C and a photoperiod of 16 h
day/8 h night. Each mixture was prepared 5 days before the start of the test to permit the
recolonization of the medium by the microorganisms and the stabilization of the water
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content. The water content was adjusted to 70% of the maximum WHC of the mixture.
During the tests, 1l glass jars (@Le Parfait) were used (11 cm in diameter, 16.5 cm high)
closed by uniformly perforated plastic lids to prevent the earthworms from escaping and the
oxygenation of the medium. The tests were performed independently from the other
organic wastes tested. About 600 g of reference soil and amended reference soil was
introduced in each glass jar. The volume of soil introduced was adjusted to the same level
between all the concentrations of the same organic waste tested. Thus, 10 earthworms
comprising 3 replicates per treatment were exposed for 14 days to the following
concentrations: 10, 20, 30, 40, 50, 100, 120, 140, 160, 180 and 200 g.kg™* DW for the sewage
sludge; 10, 20, 30, 40, 50, 60, 70, 80, 90, 100 g.kg’* DW for the cow manure and the cow
slurry. Mortality was measured at 14 days and the biomass was determined at the start and
end of the test on the living earthworms to determine a growth rate during exposure. Before
each weighing, the earthworms were fasted for 24 h and rinsed with demineralized water
then placed on absorbent paper. The earthworms did not feed during the test. They were
considered dead if no response vs movement was observed when pricking their rear part.
The percentage of dead earthworms, noted z and expressed in %, was obtained for each
replicate by the following formula:

Equation 2: z = (g) x 100

where D = number of dead earthworms and T = initial number of earthworm:s.

The growth rate, noted g and expressed in %, was obtained for each replicate by the
following formula:

Equation 3: g = (%) X 100

Where mf = mass at the end of the exposure and mi = mass at the beginning of the
exposure.

The validity of the test was verified by the controls by a mortality less than 10 % and a loss of
fresh biomass not exceeding 20 %.

2.4.2.2. Avoidance test

The avoidance test was performed according to the experimental conditions of standard ISO
17512-1:2020 (ISO, 2020b). The test was performed at concentrations at which no mortality
was observed for the earthworms during the lethality test. An artificial ISO soil was mixed at
the following concentrations: 10, 20, 50 g.kg™* DW for the sewage sludge and cow manure; 5,
10, 20 g.kg* DW for the cow slurry. Each mixture was prepared 5 days before the test to
permit the recolonization of the medium by the microorganisms and the stabilization of the
water content. The water content was adjusted to 70% of the maximum WHC of the soil
alone and in mixture. The experiment was performed with 4 replicates for each treatment.
Thus, 700 g of dry soil equivalent, amended or not, was placed in a plastic container divided
into 6 equal sections by plates. The ISO control soil without amendment and the tested
amended ISO soil were placed alternatively in the different sections. The central cavity was
kept empty. Ten earthworms were placed in the empty section and the plates separating the
sections were withdrawn. The test was performed in an air-conditioned room at 20 + 2 °C
and a photoperiod of 16 h day/8 h night for 48 h. The containers were then closed by
perforated lids to allow oxygen to reach the medium and prevent the earthworms from
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escaping. The earthworms were not fed during the test. After 48 h, the plates of the sections
were returned in place and the earthworms were counted in each of the different sections.
An earthworm cut in two was counted 0.5/0.5 for the sections concerned.

The avoidance response, noted AR and expressed in %, was obtained with the following
equation:

Equation 4: AR = (CN;T) x 100

where C = total number of earthworms in the ISO soil per container, T = total number of
earthworms in the soil mixed with an organic waste per container and N = total number of
earthworms per container. A positive AR indicates avoidance behavior; on the contrary, a
negative AR indicates an attraction behavior of the medium tested. The avoidance behavior
means an escape from the medium when the avoidance is between 20 and 80%. Above 80%,
the medium tested is characterized as a medium with a limited habitat function for
earthworms. When AR is < -80 %, the presence of chemical substances cannot be excluded.
The validity of the test is verified by a mortality lower than 10% in each of the treatments.

2.5. Statistical analyses

The proportions obtained on germination, lethality and earthworm avoidance were
processed using Fisher’s exact test on a contingency table comprising the cumulated
numbers of all the replicates for each treatment. The LCso of the lethality test on
earthworms, germination and plant growth were calculated using a dose/response model of
the “drc” package of RO. A binomial two-parameters log-logistic function was applied to
calculate the LCsp of earthworms and plants. For plant growth, the same model was applied
to calculate ECso with a continuous three-parameter log-logistic function.

The data on the enzymatic activity of microorganisms, earthworm biomass and plant root
size are expressed with a mean and a standard deviation. The normality and
homoscedasticity of these data were verified by the Shapiro-Wilk test and Bartlett’s test,
respectively. An analysis of parametric variances (ANOVA) was performed for the
parameters verifying the normality and homoscedasticity of the data. The significant
differences between the different treatments were extracted by a post-hoc Student’s test.
When the conditions were not verified, an analysis of non-parametric variances was
performed with the Kruskal-Wallis test followed by Dunn’s multiple comparisons test. The
statistical tests were analyzed with the RStudio© software with a significance threshold
equal to p < 0.05.

3. Results and Discussion
3.1. Physicochemical characteristics of the organic amendments tested

The main physical and chemical characteristics of the organic amendments studied are
summarized in Table 3. In our study, the quantity of organic matter reached similar values
from 705 to 787 g.kg'! DW in the organic amendments studied. The sewage sludge stood out
from the agricultural organic amendments due to its organic nitrogen content which was
present in greater quantity, 69.36 + 1.20 g.kg™* DW and a lower C/N ratio 5.04 + 0.07. The
agronomic characteristics of the two organic amendments resulting from cattle were very
similar. The main difference was observed in the content of ammonia nitrogen which
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reached 6.90 + 8.86 g.kg! DW for the cow slurry versus 3.81 + 0.06 g.kg* DW for the cow
manure. The ammonia nitrogen present in the organic amendments is susceptible to exert a
considerable negative effect on plant germination and root growth (Selim et al., 2012). The
latter study also showed that the composting of cow manure drastically reduces the
ammonia nitrogen content. The sewage sludge exhibited lower potassium values than the
agricultural wastes but higher phosphorous values.

Table 3. Physical and chemical properties of the different organic amendments studied
(sewage sludge, cow manure, cow slurry).

Matrixes tested Sewage sludge Cow manure Cow slurry
Humidity (%) 53.97 +0.44 82.39£0.50 78.07 £3.14
pH 6.86 +0.02 8.82+0.05 9.83+0.08
EC (mS.cm™) 3.25+0.12 6.70 £ 0.03 7.87 £0.02
WHC (mL/100 g DW) 266.51 +21.89 319.1+9.43 307.6 £22.90

Organic status (g.kg* DW)

Organic carbon 374.74 £ 10.58 371.57+3.23 412.71+15.85
Organic matter 764.00 + 2.65 705.33 £11.37 787.00 +14.93
Total nitrogen 7439+1.14 27.48 £1.02 30.09 £ 4.95
Ammonia nitrogen 5.03+0.09 3.81+0.06 6.90 + 8.86
Organic nitrogen 69.36 +1.20 23.67 +0.99 23.19+3.91
C/N ratio 5.04 +0.07 13.53+0.55 13.90+ 1.61
Fertilizing elements (g.kg* DW)
P 25.73+2.02 4.66 £0.17 6.48 £0.17
P,0s 58.92 £ 4.63 10.67 £ 0.40 14.84 £ 0.40
K 7.24£0.14 33.84+3.64 46.21+3.74
K20 8.69+0.17 40.60 +4.36 55.46 + 4.48
Ca 30.21£1.95 24.63 £2.08 23.74 £2.26
Ca0 42.29+2.73 34.49 £ 2.90 33.24+3.17
Mg 5.24 £0.45 6.74 £ 0.37 7.76 £ 0.36
MgO 8.70 £ 0.75 11.19+0.61 12.87 £ 0.60

Average values (n=3) and  standard deviation.

These contributions of organic wastes modified the chemistry of the amended soil. The pH
and electrical conductivity exhibited different values as a function of the origin of the organic
amendments. The pH of the sewage sludge was the same as that of our reference soil with
an average value of 6.86 £ 0.02. However, the residual livestock products exhibited higher
pH values with an average of 8.82 + 0.05 for the cow manure and 9.83 + 0.08 for the cow
slurry. These pH values are frequent in analyses of cow manure (Garg et al., 2006; Siddique
et al., 2005; Gunadi and Edwards, 2003). A high pH shows an organic material with low
stability (Bhat et al., 2018; Garg et al., 2006). The modification of soil chemistry through pH
can also modify the interaction conditions between pollutants and the soil matrix, the
pollutants being more or less readily bioavailable for the soil organisms. Regarding electrical
conductivity, the three organic amendments studied presented a high electrical conductivity.
The sewage sludge presented a lower value, contrary to the livestock products, 3.25 +
0.12 mS.cm versus 6.70 + 0.03 mS.cm™ for the cow manure and 7.87 mS.cm™ for the cow
slurry. These electrical conductivity values reflect the salinity of the organic matrix. High EC
values revealed toxic effects on plants (Bhat et al., 2018; Lasaridi et al., 2006) and a
reduction of growth in earthworms (Flack and Hartenstein, 1984). The increase in electrical
conductivity pointed to a higher quantity of ions that may be beneficial for plant growth
although certain salts such as sodium chloride and sodium sulfate can, on the contrary,
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become toxic for soil organisms by causing cell plasmolysis effects (Ramade, 2002). The
study by Owojori et al. (2009) showed a decrease in the production of earthworm cocoons
with the addition of sodium chloride in the exposure medium.

The presence of pollutants in the three organic amendments that could induce an
ecotoxicity is summarized in Table 4. The MTEs concentrations present in the different
organic matrixes were within the ranges of concentration found for organic amendments
issued by the European Union (Bloem et al., 2017; Ostman et al., 2017; Huguier et al., 2015).
Among the MTEs, the more concentrated in organic amendments are zinc and copper,
reaching in the sewage sludge 483.43 + 9.48 mg.kg' DW and 208.41 + 1.78 mg.kg! DW,
respectively. However, such concentrations are consistent with similar studies in the
literature (Hammoudani et al.,, 2019; Rastetter and Gerhardt, 2017; Goss et al., 2013;
Carbonell et al., 2009). Furthermore, these concentrations remained below the regulatory
limits required by European legislation for spreading with a concentration limited to
3,000 mg.kg* DW for zinc and 1,000 mg.kg* DW for copper (EC, 1986). The concentrations
of zinc and copper did not seem to have an effect on the survival and growth of earthworms,
as observed in the study by Lukkari et al. (2005) on an artificial soil to which zinc and copper
had been added. Zinc is an essential mineral element for plants and plays an important role
in the growth and regulation of plant organs (Marschner, 1995). Nonetheless, an excessive
concentration of zinc can lead to a reduction of plant biomass and inhibited root growth
(Sturikova et al., 2018; Broadley et al., 2007). However, synergetic interactions between the
physicochemical parameters of soil and pollutants may magnify toxicity effects. The
presence of copper associated with a medium with a high EC can lead to toxic effects on
earthworms (Owojori et al., 2009). On the contrary, the high organic matter content found in
the organic amendments studied, could reduce the mobility and bioavailability of pollutants
(Barriuso et al., 1996).

Table 4. Concentrations measured in metallic trace elements, drug residues and persistent
organics pollutants in the organic amendments studied.

Groups of pollutants Sewage sludge Cow manure Cow slurry

Metallic trace elements (mg.kg™* DW)
Zn 483.43 £9.48 67.83 £1.61 165.79 +17.69
Cu 208.41+1.78 17.86 +0.75 23.88+0.70
Cd 0.87 +0.02 2.58+0.12 0.13+0.01
Cr 26.71 +£0.05 20.01 +3.28 4.61+0.22
Pb 14.93 +0.78 0.20 £ 0.02 0.74 +0.05
Ni 11.69 +0.35 9.21+0.93 2.45 +0.05

Drug residues (ug.kg! DW)
3-amino-5-methylisoxazole 55.9+14.0 28.0+1.0 10.30
5-Hydroxythiabendazole <LD <LD <LD
Acetyl-sulfamethoxazole <LD <LD <LD
Albendazole-2-aminosulfone 25+0.6 0.47 0.1+£0.0
Anhydroerythromycin <LD <LD <LD
Bromacil <LD <LD <LD
Chlorhexidine 2,066.7 +517.0 <LD <LD
Ciprofloxacin 129.0£32.0 <LD <LD
Dimethyl-didecyl ammonium 36,936.4 +9,234.0 <LOQ <LOQ
Desmethyl-ofloxacin 37.7+9.4 <LoQ <LOQ
Doramectine <LD <LD <LD
Epitetracyclin 30.5+7.6 13+04 2.8+0.9
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Eprinomectin <LD <LD <LD
Erythromycin <LD <LD <LD
Flubendazole 17.5+4.4 <LD <LD
Hydroxy-flubendazole 1.6+04 <L0Q <LOQ
Hydroxy-levamisole <LD <LD <LD
Ketoprofen <LoOQ <LoQ <LOQ
Levamisole 85+21 <LD <LD
Methamidophos <LD <LD <LD
Ofloxacin 957.7+239.4 <LD <LD
Oxfendazole <LoQ <LD <LD
Pyrantel 6.6+1.7 0.2+0.1 20+0.6
Pyrimethamine <LD <L0Q <LOQ
Sulfaguanidin <LD <LD <LD
Sulfamethoxazole <LD <LD <LD
Sulfathiazole <LD <LD <LD
Sulfoxaflor <LD <LD <LD
Tebuconazole <LD <LD <LD
Tetracycline 24.2+6.0 1.2+04 29+29
Thiabendazole 1.83 <LoQ <L0Q
Triclosan 21453 <LD <LD
Trimethoprim <L0Q <LD <LD
Polycyclic aromatic hydrocarbons (ug.kg™ DW)
Acenaphthene 0.34£0.06 2.86 £0.25 0.75+0.16
Anthracene 1.14+0.03 6.57+0.16 1.88 £ 0.40
Benz[a]anthracene 6.36+0.15 2.85+0.43 0.26+0.12
Benzo[b]fluoranthene 17.64+1.61 6.13+0.40 0.41+0.35
Benzo[k]fluoranthene 6.32+0.15 2.95+1.19 <LoQ
Benzo[ghi]perylene 10.48 £0.24 6.03£0.36 0.33+0.12
Benzo[a]pyrene 9.82+0.25 3.97+£0.13 0.48 £ 0.06
Chrysene 20.16 +0.18 10.81+1.25 0.74 £ 0.06
Dibenz[a,h]anthracene 0.51+0.04 0.29 £+ 0.08 0.78 +0.24
Fluoranthene 25.52+1.45 14.06 + 2.84 11.07 +£1.02
Fluorene 19.53 +£0.03 14.64 £ 0.25 4.81+0.19
Indeno[1,2,3-cd]pyrene 8.43 +0.67 1.92+0.68 1.01+1.14
Naphthalene ND ND 6.37+0.7
Phenanthrene 74.09 £ 3.90 25.59+0.30 8.69 £2.22
Pyrene 42.24+0.84 31.03+1.11 2.61+0.48
Polychlorinated dibenzodioxins (ug.kg™ DW)
| 27 pcoDs | 0397 | 0.030 | 0.003
Polychlorinated dibenzofurans (ug.kg™ DW)
| £ 10 PCDFs | 0.028 | 0.002 | 0.001
Polychlorinated biphenyl (ug.kg! DW)
5 4 PCBno 0.220 0.009 0.004
5 8 PCBmdio 4.655 0.204 0.082
5 6 PCBNDL 19.716 0.770 0.293
Brominated flame retardants (pg.kg™ DW)
2 9 PBDE 0.05 0.05 0.05
23 PBB <LD <LD <LD
5 3 HBCDD 28.87 2.81 0.06

ND = Not detected, LD = Limit of detection, LOQ = Limit of quantification (detailed in
supplementary material'!). Average values (n=3) and standard deviation (except for PCB,
RFB, PCDF, PCDD where n=1).

11 Tableau 10, page 108 et Tableau 11 page 110 du chapitre 4.5.4.
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The presence of pharmaceuticals in the livestock effluents remained low. Only 5 molecules
were quantified out of the 33 sought, with values in the region of pug kg DW. Tetracyclines,
often identified in livestock effluents, were present in lower contents than those of the
average contents found in Europe which are in the region of 17 to 250 ug.kg™* DW (Bloem et
al., 2017).

Some veterinary antibiotics such as tylosin (not investigated in our study) are known to be
qguantified at high concentrations in agricultural effluents (Li et al. 2013; Deliguoro et al.
2003). However, the contents of drug residues in the sewage sludge were high for certain
families. The family of fluoroquinolone antibiotics are often sought in organic amendments
(Bloem et al., 2017). The concentration of ofloxacin reached 957.7 + 239.4 ug.kg* DW and
that of ciprofloxacin 129.0 + 32.0 pg kg DW in our sewage sludges. Two pharmaceuticals
stemming from biocides, chlorhexidine and dimethyl-didecyl-ammonium, were found with
high values reaching 2,066.7 + 517.0 pg kg DW and 36,936.4 + 9,234.0 pug kg! DW
respectively. Certain studies have also shown the presence of chlorhexidine at contents
equivalent to those found in our study in sewage sludge (Ostman et al., 2017). Chlorhexidine
is known to be toxic in low doses for freshwater organisms (Jesus et al., 2013). However,
dimethyl-didecyl-ammonium has been given little attention in the literature with only one
study on mice which showed the toxic effects on the fertility of females exposed to this
molecule (Melin et al., 2014). Triclosan was found in low contents in the sewage sludges, but
it is known to be easily bio-accumulable by earthworms with bioaccumulation factors
capable of reaching a value of 27 (Kinney et al., 2008).

Other organic pollutants were detected in low quantities in the reference soil and livestock
effluents, commonly detected in the literature (Mailler et al. 2017). The sewage sludge
presented relatively low PAHs concentrations in the order of upg.kg! DW, but which
remained slightly above the averages for the soil of the region for phenanthrene and pyrene
(Villanneau et al., 2013). In addition, the levels of PCBs and HBCDDs are high in sewage
sludge, including the low data found in urban sewage sludge in Paris (Mailler et al. 2017).
Estrogens are also known to be present in significant concentrations in these different
organic amendments that may cause ecotoxic effects on terrestrial organisms (Mailler et al.
2017; Andaluri et al. 2012).

3.2. Enzymatic activities in amended soils

The effects of organic amendments on soil microorganisms, studied through some soil
enzymatic involved in the biogeochemical cycles of carbon (B-Glucosidase, B-GLU), nitrogen
(arylamidase, ARN) and phosphate (phosphatase, PHOS and alkaline phosphatase, PAK), are
presented in Fig. 1.

In our study, the activity of arylamidase increased significantly as from an amendment of
10 g.kg* DW for each of the organic amendments assessed. This increase in enzymatic
activity observed for arylamidase appeared to be mainly due to the increase of nitrogen, the
substrate hydrolyzed by these enzymes. The contribution of nitrogen supplied by the
different types of organic amendments added to the soils stimulated the enzymatic activity
of arylamidase (Obriot et al., 2016). In the literature, the amendment of organic matter in
soils is known to generally improve all their enzymatic activities (Lupwayi et al., 2019; Kader
et al., 2017). However, the addition of microorganisms contained in the organic wastes
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intended to amend soils could also be responsible for the increase of these enzymes under
study.

The biochemical cycle of phosphate was monitored by measuring the activity of phosphatase
and alkaline phosphatase. Our results show that the amendment of organic wastes improved
the enzymatic activity of alkaline phosphatase whereas phosphatase did not appear to be
stimulated. By contrast, its activity decreased in the presence of slurry. In the literature, it
has been reported that increasing pH increases the efficiency of alkaline phosphatase. The
high pH value found in the slurry reduced the enzymatic activity of the phosphatase.
Phosphatase was stimulated only by the sewage sludge, also mentioned in the literature
(Carbonell et al.,, 2009). B-glucosidase activity increased slightly with the amendment of
sewage sludge and cow slurry. The addition of carbon resulting from the amendment of
organic matter in the reference soil stimulated enzymatic activity (Hojati and Nourbakhsh,
2009).
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Fig. 1. Enzymatic activities of phosphatase (PHOS), alkaline phosphatase (PAK), arylamidase
(ARN) and PB-glucosidase (B-GLU) in the reference soils amended with different
concentrations of organic amendments.

Mean values (n=6) and standard deviation. * indicates that the difference between the
control and the treatment is significant with a significance level of: * < 0.05; ** < 0.01;
*** <0.001.
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3.3. Assessment of toxicity on plants
3.3.1. In the sandy soil

The phytotoxicity of organic wastes varies and depends on the type of organic waste, the
exposure dose, the species exposed and the substrate used. The sandy soil amended with
the three organic matrixes revealed increased inhibition of germination for the three species
of plants exposed when their concentrations increased (Fig. 2). In our study, the amendment
of sewage sludge significantly decreased the number of seeds germinated as from 200 g.kg™*
DW on alfalfa and 100 g.kg! DW on mustard and zucchini. The inhibition of germination of
66.7% was observed for mustard at 100 g.kg* DW of sewage sludge, in line with the study of
Oleszczuk and Hollert (2011). Regarding the other two plants, the number of non-
germinated seeds was lower with 36.7% at 100 g.kg'* DW of sewage sludge. However, the
results obtained for the inhibition of seed germination were different from those of the
study performed by Zaltauskaité et al. (2016). In this study, the amendment of treated
sewage sludge in a substrate of peat did not lead to a significant toxicity effect on the
germination of common millet seeds. Regarding agricultural wastes, the amendment of
slurry on the sandy soil had a more toxic effect than the addition of manure on the
germination of the three species of plant tested. The cow slurry significantly inhibited
germination as from 50 g.kg? DW for alfalfa, from 100 g.kg' DW for mustard and from
200 g.kg* DW for zucchini. No alfalfa or mustard seeds germinated under strong doses of
cow slurry. On the contrary, the addition of cow manure in the sandy soil had a significant
toxic effect on the germination of seeds exposed only to the highest doses, from 200 g.kg™*
DW for alfalfa and mustard and from 500 g.kg™* DW for zucchini. The ECsp on the germination
of plants exposed to slurry showed lower values than the other organic amendments on
alfalfa and mustard with values of 65.26 + 7.07 g.kg* DW for alfalfa and 53.64 + 5.22 g.kg*
DW (Table 5). Many MTEs such as cadmium, arsenic and mercury are known to reduce
photosynthesis capacity and cause late germination in plants (Bharti and Sharma, 2021).
Another reason is that the salinity of slurry may lead to reduced water consumption due to
osmotic pressure and decrease the respiration of seeds, leading to late germination (Meng
et al.,, 2022).

The length of the roots of seeds exposed to the different organic wastes was also measured
(Fig. 3). In our study, root length appeared to be more sensitive to exposure to organic
wastes with amendment performed at low doses, closer to agricultural practices. The
amendment of organic wastes in a sandy soil showed a significant effect on the root length
of germinated seeds, depending on the type of organic waste, exposure dose and the
species exposed. Increasing the dose of each of the amendments revealed a gradual
inhibition of root growth for the three species of plant tested in the sandy soil. The exposure
of plants to sewage sludge showed a significant negative effect from 50 g.kg* DW on
mustard, and from 100 g.kg! DW on alfalfa and zucchini. Whatever the exposure substrate,
the study by Oleszczuk and Hollert (2011) showed a significant inhibition at low doses of
mustard exposed to different treated sewage sludges. Regarding the agricultural residues
tested in our study, the results once again show the stronger phytotoxicity of cow slurry with
lower values of ECso (Table 5). Root length decreased significantly at low exposure doses,
with a significant effect from 20 g.kg' DW on alfalfa and 50 g.kg* DW for mustard and
zucchini. The inhibition of root growth could be observed from 100 g.kg™* DW on the three
species of plant exposed to cow manure. The study by Selim et al. (2012) also showed
decreased root growth when exposing the cress L. sativum to cow manure.

149

Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2023ISAL0003/these.pdf
© [O. Roques], [2023], INSA Lyon, tous droits réservés



Sandy soil

1001
901
801
701
601
501
401
301
201
101

% of seeds not germinated

whx
o ekk
ke

0 100 200 300 400 500

Concentration (g. kg{1 of DW)

100
90
80
701
60
50
401
301
20
101

% of seeds not germinated

ik ke
Kk P dkk P wkn
= ek

0 100 200 300 400 500

Concentration (g. kg'1 of DW)

1001
90+
80
70
60+
50
40+
301
20
10+

% of seeds not germinated

wik
ek

*k

T

Fig. 2. Percentage of non-germinated

100 200 300 400 500

Concentration (g. kg'1 of DW)

% of seeds not germinated

% of seeds not germinated

% of seeds not germinated

1001
901
801
701
601
501
401
301
201
101

1001
901
801
701
601
501
401
301
201
101

1007
901
801
707
601
501
401
301
207

j W4><i>-\_

10

Reference soil

Fk
ke

-

0 50 100 150 200
Concentration (g. kg‘1 of DW)
p oo
. L
0 50 100 150 200
Concentration (g. kg™ of DW)

0 50 100 150 200
Concentration (g. kg~' of DW)

seeds of different plant species (1 = Alfalfa; 2

Mustard; 3 = Zucchini) exposed to different concentrations of organic amendments (square
Sludge; round = Manure; triangle = Slurry) in 2 different substrates (A = Sandy soil; B

Reference soil).

Mean values (n

0.001.

= 3) and standard deviation. * indicates that the difference between the
control and the treatment is significant with a significance level of: * < 0.05; ** < 0.01; *** <

15

Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2023ISAL0003/these.pdf
© [O. Roques], [2023], INSA Lyon, tous droits réservés

0



Table 5. Mean values of ECso (inhibition of plant germination and growth), NOEC, and LOEC
(g.kg! of DW) during the toxicity tests depending on the substrate (sandy soil, reference soil)
and the organic amendment tested (sewage sludge, cow manure, cow slurry).

Parameters (g kg of DW)
Organic amendment  Organisms Endpoint Substrates
NOEC LOEC ECso
Sewage sludge M. sativa Germination  Sandy soil 100 200 177.54 £ 27.74
Reference soil 200 - -
Root length  Sandy soil 50 100 86.20+32.91
Reference soil 50 100 -
S. alba Germination  Sandy soil 50 100 89.97+6.74
Reference soil 200 - -
Root length Sandy soil 20 50 32.25+8.25
Reference soil 200 - -
C. pepo Germination  Sandy soil 50 100 -
Reference soil 200 - -
Root length  Sandy soil 50 100 154.64 + 27.26
Reference soil 50 100 -
Cow manure M. sativa Germination  Sandy soil 100 200 148.33 £ 14.95
Reference soil 100 200 141.71 £41.01
Root length  Sandy soil 50 100 75.07 £ 15.40
Reference soil 50 100 65.92 +10.39
S. alba Germination  Sandy soil 100 200 84.88 +9.51
Reference soil 100 200 184.65 +11.32
Root length  Sandy soil 50 100 45.38 +4.74
Reference soil 50 100 76.19+12.25
C. pepo Germination  Sandy soil 200 500 -
Reference soil 200 - -
Root length Sandy soil 50 100 121.57 £ 27.46
Reference soil 50 100 134.17 £12.26
Cow slurry M. sativa Germination  Sandy soil 20 50 65.26 + 7.07
Reference soil 100 200 151.36 + 28.82
Root length  Sandy soil 10 20 16.49£1.23
Reference soil 20 50 50.76 + 10.60
S. alba Germination  Sandy soil 50 100 53.64 +£5.22
Reference soil 100 200 -
Root length  Sandy soil 20 50 27.91+4.10
Reference soil 50 100 74.20 £ 8.94
C. pepo Germination  Sandy soil 100 200 -
Reference soil 200 - -
Root length  Sandy soil 20 50 64.81 +10.99
Reference soil 100 200 158.17 £ 14.46

The symbol “-” indicates that the value could not be calculated. NOEC = No Observed Effect Concentration.
LOEC = Lowest Observed Effect Concentration
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3.3.2. In the reference soil

Soil appeared to play a major role in the degree of toxicity exhibited by the organic wastes
on seed germination. Indeed, the type of soil led to a different level of phytotoxicity on
plants when adding treated sewage sludge (Oleszczuk and Hollert, 2011). This study showed
that the negative impact of treated sewage sludge on three species of plant was lower when
the test soil was silty, contrary to a sandy soil. Indeed, a standard soil and sandy soil do not
have the same physicochemical properties. It is known in the literature that organic matter
content plays a major role among the factors liable to interfere with the mobility and
bioavailability of pollutants. Increasing organic matter can influence the biological activity of
soil and favor the adsorption of pollutants (Sassman et al., 2007).

In our study, the exposure of plants to different organic wastes in the reference soil, classed
as a silty soil, also exhibited a reduction of their phytotoxicity observable for germination
(Fig. 2) and root length (Fig. 3) as well as the ECso values (Table 5). Seed germination was not
impacted by exposure to sewage sludge. Agricultural organic amendments caused a
significant reduction of germination only above 200 g.kg* DW for alfalfa and mustard.

The root length of the plants exposed to the different organic wastes was also influenced
according to the type of substrate. In our study, the reference soil mitigated the toxic effect
of the organic amendments. Exposure to the sewage sludge in the reference soil did not
modify the phytotoxicity of the sewage sludge except for mustard for which the exposure
dose no longer had any effect on the length of mustard roots. A hormesis effect appeared
regarding the size of mustard roots at low concentrations (10, 20 and 50 g.kg* DW of
sewage sludge). Generally, a low dose of the organic amendment applied stimulates plant
growth. In the study of Zaltauskaité et al. (2016), the size and biomass of the aerial and root
parts increased when the exposure dose was lowest. Regarding the organic amendments of
agricultural origin, the toxic doses were the same on the plants exposed to cow manure. On
the contrary, exposure to cow slurry presented lower phytotoxicity.
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Fig. 3. Root lengths of different plant species (1: Alfalfa; 2: Mustard; 3: Zucchini) exposed to
different concentrations of organic amendments (Sludge, Manure, Slurry) in 2 different

substrates (A = Sandy soil; B = Reference soil).

Mean values (n = 30) and standard deviation. The means of the root lengths are calculated
from germinated seeds. * indicates that the difference between the control and the
treatment is significant with a significance level of: * < 0.05; ** < 0.01; *** < 0.001.
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3.4. Assessment of toxicity on earthworms

The test to assess earthworm mortality and growth was performed in the presence or not of
organic amendments for 14 days. No mortality was observed in the control tests. However,
an increase in earthworm mortality was apparent during exposure to the different
amendments tested (Fig. 4). The results showed that all the earthworms died at levels higher
than 160 g kg DW of sewage sludge, 80 g kg’ DW of cow manure and 60 g kg™* DW of cow
slurry after 14 days’ exposure. The LCsp estimated after 14 days’ exposure to sewage sludge
reached 122.13 + 3.54 g kgt DW. This LCso was higher than the LCso obtained with the
residual livestock products. Indeed, a high pH value, electrical conductivity and ammonia
nitrogen content are among the factors responsible for lower earthworm survival (Moinard
et al., 2021; Gunadi and Edwards, 2003; Sherman, 2003; Flegel and Schrader, 2000). Cow
manure conducted to an LCso of 62.23 + 1.15 g.kg'! DW while for cow slurry it was 46.48 +
1.15 g.kg* DW. The values obtained were close to the values determined in the study
performed by Parente et al. (2021), in which the exposure of E. fetida earthworms to poultry
slurry gave an LCso of 28.5 g.kg* DW. The addition of fresh agricultural organic residues
without prior composting had a considerable negative impact on earthworm mortality
(Gunadi and Edwards, 2003).
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Fig. 4. Survival of earthworms E. fetida exposed to different concentrations of organic
amendments for 14 days (square = Sewage sludge; round = Cow manure; triangle = Cow
slurry).

Mean values (n=30) and standard deviation. * indicates that the difference between the
control and the treatment is significant with a significance level of: * < 0.05; ** < 0.01;
*** <0.001.
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Earthworm growth partly depends on the biochemical characteristics of the organic
materials they assimilate. Easily assimilable organic material and the quantity of
carbohydrates are the main determinants of their growth and reproduction (Vodounnou et
al., 2016; Edwards, 1988). In our study, the small quantity of organic material in our
reference soil led to a considerable loss of growth, from -10 to -20 %, after 14 days’ exposure
for the earthworms present in the control treatment without the addition of organic
amendment (Fig. 5). On the contrary, the addition of organic matter led to an increase of
growth rate as a function of the type of waste and dose. The presence of sewage sludge in
the medium led to a strong increase in the growth rate in comparison with the other
amendments tested. The growth rate reached 78.86 + 6.44% at a dose of sewage sludge of
100 g.kg* DW. This strong increase in the fresh biomass of earthworms exposed to sewage
sludge is frequent in the literature (Carbonell et al., 2009). The organic residues of
agricultural origin also increased growth rate (Reinecke and Viljoen, 1990). The results
showed that this increase reached 41.95 + 0.67% for 50 g.kg* DW of manure and 32.19 +
14.59 for 30 g.kg™* DW of slurry in our study. On the contrary, when the dose of slurry or
sludge had a negative effect on the survival of earthworms, the increase in the biomass of
the earthworms was not significantly different from the growth observed for the control
treatment.
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The analysis of avoidance behavior of earthworms in the presence of different organic
amendments is shown in Fig. 6. No mortality was observed in the different tests with
amendments. The control without organic amendment did not show any avoidance
behavior. The presence of sewage sludge and cow manure did not lead to avoidance
behavior in earthworms. A significant attraction behavior was even observable above
10 g.kg* of cow manure and 20 g.kg? of sewage sludge. The addition of nutrients and
organic matter by the different organic amendments could be the cause of the attraction
behavior observed in earthworms, in comparison to the ISO soil whose composition was
relatively poor. Exposure to cow slurry showed a slight avoidance response of
25.00 +33.17% and 27.50 + 37.75% at 5 and 10 g.kg* DW respectively. However, these
differences were not significant following considerable variability of avoidance between the
different replicates. In the realistic agricultural spreading scenarios with these agricultural
wastes, the epigeous earthworms did not appear to be affected. The increase of WHC in the
different media amended with organic wastes could also explain the attraction behavior of
earthworms. Indeed, Li et al. (2011) showed that desiccation is an important factor to be
taken into account in avoidance behavior during the amendment of soils with biochar.
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Fig. 6. Avoidance response of earthworms (Eisenia fetida) to different organic amendments
as a function of their concentration (48h test).

Mean value (n=4) and standard deviation. The dotted line means an avoidance value of 20%.
The dashed line means an avoidance value of 80%. * indicates the difference between the
control and the treatment is significant with a significance level of: * < 0.05; ** < 0.01;
*** <0.001.
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4. Conclusion

The organic amendment of agricultural soil including sewage sludge, dairy cow manure and
dairy cow slurry considerably modified the physicochemical parameters and biological
activity of soil. The presence of pollutants in sewage sludge points to potentially
considerable toxicity. Mineral pollutants such as zinc and copper as well as organic
pollutants like pharmaceuticals, PAHs and PCBs were present in non-negligible quantities
capable of affecting soil organisms. Out of the three organic amendments studied, the
ecotoxicological tests revealed a dose-dependent effect on plants and earthworms. The
results showed the death of all the earthworms at values above 160 g.kg! DW for sewage
sludge, 80 g.kg’* DW for cow manure and 60 g.kg™* DW for cow slurry. On the contrary, at
more realistic spreading doses and in conformity with European regulations, i.e., 10 to
20 g.kg! DW, no mortality was observed. The results also showed an increase of the biomass
of earthworms and behavior of attraction to amended soils. Earthworms were more
sensitive than plants to organic amendments which makes them an efficient bioindicator for
assessing the ecotoxicity of these organic amendments before spreading on agricultural
soils.

Regarding the plants, the study showed that the type of soil is a decisive factor for toxicity to
plants and the effects depend on the dose and type of organic materials used as
amendments. The tests on a sandy soil showed an “overestimation” of toxic effects of
organic materials on plants in comparison to a reference soil. Soil composition and the
presence of organic material play an important role in trapping pollutants, suggesting the
use of an additional reference soil for the ecotoxicological tests. At realistic spreading doses,
the organic amendment of soil did not appear to affect soil microbial activity and even
improves plant growth, in accordance with the agronomic goal of the practice of spreading
organic waste. The use of several organisms of different trophic levels during the test
appeared pertinent in the assessment of the ecotoxicity of these materials to avoid
overestimating and underestimating their toxic effect.

Among the organic amendments tested, dairy cow slurry appeared to be the most toxic
organic waste according to the different toxicity tests. Nonetheless, for doses close to those
of realistic agricultural spreading, no toxic effect of the three organic amendments was
observed in the plants and earthworms. However, it is important to note that higher doses
can be observed during transient deposition of organic amendments on part of the field. To
complete the ecotoxicological assessment of these different organic amendments, the
implementation of a chronic toxicity test, thus longer in terms of exposure, on earthworms
appears essential to protect populations and ensure the harmlessness of these materials.
Thus, monitoring the reproduction and bioaccumulation of certain pollutants would appear
to be sufficient for this additional diagnostic.
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5.3 Synthése et conclusion des caractéristiques et des effets
d'écotoxicité aigué des trois Mafors étudiées
Au cours de ce travail, les analyses chimiques mettent en évidence la présence de composés
inorganiques (ETMs) et organiques (résidus de médicaments, HAP, PCB) dans les différentes
Mafors suivies a des concentrations susceptibles d’impacter les organismes du sol. En
complément des analyses chimiques, les résultats écotoxicologiques des Mafors sur les
organismes étudiés (microorganismes, plantes et ver de terre) soulignent un risque
écotoxique variable selon le type de Mafor, de la dose d’épandage et du substrat d’essais
(sol artificiel et sol naturel). Deux résultats majeurs sont a relever : la boue présente le
potentiel écotoxique le plus élevé en termes de contaminants détectés et de leurs
concentrations tandis que le lisier de vache montre une écotoxicité plus importante lors des
tests écotoxicologiques a des doses d’épandage élevées. Toutefois, a des doses d’épandage
réalistes, les bioessais montrent une absence d’effet écotoxique a court terme des Mafors et

un effet bénéfique sur les organismes étudiés est observé pour toutes les Mafors.

L'analyse chimique et I’analyse écotoxicologique a court terme sont deux approches
pertinentes et complémentaires pour évaluer I'écotoxicité potentielle des Mafors.
Cependant, ces bioessais testés ne permettent pas de prendre en compte les effets
chroniques qui dépendent de la durée d’exposition. Par ailleurs, les effets bénéfiques
observés a court terme issus de I'apport en matiére organique peuvent masquer les effets
écotoxiques des Mafors. A long terme, des effets reprotoxiques et génotoxiques ainsi que
des phénomeénes de bioaccumulation de certains polluants peuvent apparaitre sur les
organismes exposés. C’est la raison pour laquelle nous nous sommes intéressés par la suite
aux effets a long terme de ces Mafors en suivant les parameétres de reproduction des vers de
terre et de croissance des plantes. Un rapide apercu des effets reprotoxiques des Mafors a
long terme est mis en évidence a I'aide du test YES-YAS qui révele la présence de composés
perturbant potentiellement le systéme endocrinien des organismes (cf. ANNEXE D, page

268).
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Chapitre 6. Effets a long terme des épandages agricoles sur les
organismes terrestres (vers de terre et plantes)

6.1 Etude/Validation du bioessai en laboratoire

L'impact écotoxique de certains polluants ou échantillons environnementaux peut étre
dissimulé par un manque ou un surplus d’éléments nutritifs dans le milieu d’exposition. En
effet, le facteur confondant de la « nourriture » peut affecter les réponses des organismes

face a des milieux contaminés lors des tests de toxicité chronique (Antunes et al., 2004).

Dans notre étude, les Mafors apportent une teneur élevée en matiere organique dans les
sols amendés durant les tests écotoxicologiques. Or, 'augmentation de la teneur en carbone
organique dans le milieu modifie le taux de reproduction des organismes terrestres et
aquatiques (Leppanen and Kukkonen, 1998 ; Ankley et al., 1994). Il convient donc de vérifier
si les caractéristiques des Mafors, dont leurs teneurs élevées en matiere organique, peuvent

impacter |'activité des organismes durant nos bioessais.

Pour vérifier cette hypothése, un test préliminaire est réalisé sur I'effet de la teneur en
carbone organique dans le milieu sur la reproduction des vers de terre Eisenia fetida
(Chapitre 4.7.2.1, page 120). En complément, une vérification de la sensibilité des vers de
terre Eisenia fetida issus de I'élevage est effectuée a I'aide d’'une substance de référence. La
substance de référence testée est I'acide borique, utilisé pour inhiber la reproduction des

vers de terre a faible dose et préconisé par la norme I1SO 11268-2 (ISO, 2015a).

6.1.2.1 Effets de la teneur en matiére organique et des conditions d’apport sur la
reproduction des vers de terre Eisenia fetida

Les parametres de croissance et de reproduction d’Eisenia fetida sont suivis durant les

56 jours du test de reproduction sur un sol artificiel ISO dans des conditions alimentaires

distinctes, c’est-a-dire avec des doses de crottin et des conditions d’apports variables

(Figure 31). Le taux de mortalité des vers de terre adultes est faible, voire nul, a la fin des

28 jours d’exposition. Seule la condition C (10 % de crottin ajouté au début de I'expérience)

conduit a un taux de mortalité positif, égal a 5,00 + 10,00 % (données non présentées).
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Figure 31. Croissance (en %) (a) et reproduction (mesurée en nombre de juvéniles éclos) (B)
des vers de terre Eisenia fetida exposés a un sol artificiel ISO et différentes conditions de
nutrition.

Valeurs moyennes (n = 4). Les mémes lettres indiquent un groupe statistique identique (a
95 %). Les conditions sont désignées par différentes lettres : T = ajout de 5 g de crottin sec
par semaine ; A = ajout de 10 g de crottin sec par semaine ; B = ajout de 20 g de crottin sec
par semaine ; C =10 % de crottin ajouté au début de I'expérience ; D = 20 % de crottin ajouté
au début de I'expérience.

Tout d’abord, un gain de biomasse des vers de terre adultes est observé dans toutes les
conditions. Les vers de terre témoins présentent un taux moyen de croissance de 12,75 %
6,29 %. Un apport hebdomadaire plus conséquent en crottin provoque un gain de biomasse
légerement supérieur mais non significatif. En effet, les conditions A (10 g par semaine) et B
(20 g par semaine) conduisent a des taux de croissance de 20,67 + 3,34 % et 29,19 + 5,16 %
respectivement (Figure 31-a). Dans les milieux enrichis en crottin de 10 % (C) et de 20 % (D)
au début de I'expérience, seule la biomasse des vers de terre de la condition D a augmenté

significativement avec un taux de croissance atteignant 41,33 + 12,97 %.

Les données sur le nombre de juvéniles, Figure 31-B, montrent des résultats similaires entre
les conditions témoins et les conditions A et B. Les vers de terre de la condition A et B
produisent un nombre de cocons de 211 + 9,20 et 190 * 23,11 respectivement contre 162,75
t 34,71 dans les conditions témoins. Au contraire, les vers de terre exposés a des milieux
enrichis en crottin au début du test (conditions C et D) présentent une reproduction
significativement plus élevée que les témoins. En effet, les vers de terre obtiennent une

production de juvéniles de 261,75 + 29,33 dans la condition C et de 548,50 + 88,93 dans la
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condition D (Figure 31-B). La présence de nourriture des le début de I'expérience avec une
teneur en carbone organique importante influence donc positivement la croissance et la
reproduction des vers de terre. L'étude de Reinecke et Viljoen (1990) montre que la
croissance et la reproduction sont corrélées positivement et dépendent fortement de la
source de nourriture testée et de la biodisponibilité de la matiere organique. Il faudra donc

tenir compte de cette quantité de carbone organique dans nos bioessais.

6.1.2.2 Test de I'acide borique sur la reproduction des vers de terre issus de I'élevage

« controble positif selon la norme »
Ce test préliminaire est également utilisé pour vérifier la sensibilité du ver de terre d’élevage
avec l'acide borique comme substance de référence. Connu pour inhiber la reproduction
asexuée et la régénération segmentale chez les vers de terre (Martinez et al., 2006), I'acide
borique est conseillé dans la norme I1SO 11268-2 (ISO, 2015a) pour vérifier la sensibilité des
vers de terre et les conditions d’essais en laboratoire. La condition de ce témoin positif est

un sol artificiel ISO dopé a une concentration en acide borique de 450 mg.kg* MS (T+).

L'ajout d’acide borique dans le milieu conduit a une légere augmentation du taux de
croissance des vers de terre sans toutefois étre significative. En effet, un taux de croissance
de 22,18 £ 9,05 % est obtenu dans la condition du témoin positif contre 12,75 + 6,29 % dans
le témoin négatif. Des effets positifs ont déja été observés chez les microorganismes, les
plantes et les vers de terre pour des concentrations faibles en acide borique (Becker et al.,
2011). En revanche, avec la concentration testée en acide borique, une baisse significative
du nombre de juvéniles est observée en comparaison avec les essais témoins. Le taux
d’inhibition de la reproduction atteint 63,17 + 14,85 % pour ces vers de terre exposés a
I'acide borique. Le nombre de juvéniles a atteint 58,50 + 20,04 dans la condition du témoin
positif contre 162,75 £ 34,71 dans la condition témoin. En conclusion de ce test, I'acide
borique a bien un effet négatif sur la reproduction des vers de terre. Ces résultats sont
similaires a I'étude de Becker et al. (2011) et aux données disponibles dans la norme ISO
11268-2 : 2015 (ISO, 2015a) sur l'inhibition de la reproduction du ver Eisenia fetida exposé a

I'acide borique.

La réponse des vers de terre a un milieu contaminé en acide borique correspond aux

données de la littérature et de la norme ISO (Becker et al., 2011 ; ISO, 2015a). Ce constat
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signifie que les vers de terre utilisés pour nos essais sont sensibles et en capacité de
répondre efficacement a la présence de substances toxiques dans un milieu lors des tests de

reproduction.

Durant ce bioessai préliminaire, les résultats permettent de confirmer l'influence de la
teneur en matiere organique sur la reproduction des vers de terre. Dans ces conditions
d’enrichissement du milieu sol par épandage de matiére organique, les parameétres de
croissance et de reproduction sont plus élevés que dans les conditions témoins de la norme
ISO. Ce facteur « nourriture » doit étre pris en compte lors des études sur des échantillons
environnementaux riches en matiére organique puisque ce facteur pourrait masquer des

effets potentiellement toxiques.

L'utilisation de l'acide borique comme substance de référence montre une inhibition
supérieure a 50 % de la reproduction des vers de terre. Ces résultats nous ont permis de
vérifier la sensibilité suffisante des vers de terre a répondre a une substance toxique au
travers de la reproduction. Enfin, les conditions d’essais mises en place dans le laboratoire

semblent adéquates pour la mise en place des tests de reproduction.

Nous présentons dans la partie ci-dessous (Chapitre 6.2) la réalisation des tests de toxicité
chronique des Mafors sur la reproduction des vers de terre et I'émergence et la croissance
des plantes. Pour minimiser I'effet « nourriture » un gradient inverse d’apport de matiere
organique « crottin de cheval » sera appliqgué dans toutes les conditions en fonction de la

dose en Mafors (Chapitre 4.7.2.2, page 123).
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6.2 Bioessais en laboratoire — Tests de toxicité chronique

Dans un contexte agricole d’épandage de Mafors, les doses agronomiques appliquées
annuellement sont faibles et avoisinent les 10 g.kg™* MS dans les sols amendés. Les bioessais
sur les effets a court terme de I'épandage de Mafors ne montrent pas d’effet écotoxique a
ces doses d’épandage sur les organismes terrestres. La seconde étape de nos investigations
consiste a évaluer I'écotoxicité chronique des Mafors avec des mesures d’effets sensibles sur
le long terme a des doses d’épandage réalistes (cf. Figure 13, page 86). Ce travail est
effectué a deux niveaux trophiques : les vers de terre et les plantes. Dans un premier temps,
le test de reproduction du ver de terre Eisenia fetida est adapté sur la base des données
obtenues lors du test préliminaire et, dans un second temps, utilisé pour évaluer les effets
reprotoxiques de ces Mafors (56 jours). Pour les plantes, un test d’émergence et de
croissance est réalisé (21 - 28 jours). Les résultats sont ensuite complétés par des analyses
chimiques et spectrales de la matiére organique des Mafors ainsi que I'analyse des réserves

énergétiques des vers de terre exposés.
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6.2.2 Article 2 — Evaluation de I’écotoxicité chronique par des tests sur
les vers de terre et les plantes de différents amendements
organigues épandus sur les sols agricoles

Article en cours de finalisation pour une soumission début janvier 2023
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Résumé

L'usage des amendements organiques par épandage sur sols agricoles contribue a valoriser
les déchets organiques produits, tels que les déchets de stations d’épuration ou les sous-
produits de I'agriculture, et a améliorer la qualité du sol. Mais les impacts environnementaux
et sanitaires de ces amendements organiques dépendent étroitement de leurs origines et de
leurs caractéristiques bio-physicochimiques. Pour évaluer ces impacts, il existe de nombreux
tests d’écotoxicité mais leurs utilisations peuvent donner des résultats contrastés suivant les
modeéles biologiques étudiés. L'objectif de cette étude est de mettre en évidence quel test
représente au mieux |'écotoxicité chronique dans le cas d’épandage d’amendements
organiques sur les sols agricoles. Pour cela, nous avons caractérisé la matiére organique de
trois amendements organiques différents, une boue de station d’épuration des eaux
urbaines, un fumier et un lisier de vache, et évalué leur potentielle écotoxicité chronique
avec des tests exposant des vers de terre et des plantes. L'analyse de I'amandement
organique de type boue d’épuration révele des concentrations élevées en micropolluants
ainsi qu’une fraction importante de matiére organique accessible et biodégradable. Par
contraste, le fumier et le lisier de vache présentent une faible contamination chimique et
des caractérisations similaires avec des fractions moins biodégrabables de leurs matiéres
organiques. La phytotoxicité chronique de ces amendements organiques n’est pas mise en
évidence au cours des bioessais réalisés. Au contraire, lors de I'exposition a la boue
d’épuration des deux plantes étudiées, une augmentation du taux de germination et de leur
biomasse a été mise en évidence. Cet effet agronomique positif est souvent attribué dans la
littérature a I'apport d’éléments nutritifs favorables a la croissance végétale et, d’autre part,
aux modifications structurales du support de croissance associées a l'augmentation de la
teneur en matiére organique. Par ailleurs, les essais chroniques de reproduction de vers de
terre sur sols amendés avec la boue d’épuration ont permis de mettre en évidence une forte
augmentation de leur biomasse en cohérence avec la forte biodégradabilité et accessibilité
de cette matiere organique. En revanche, au contraire du fumier de vache qui n’a pas
montré d’effet écotoxique, les vers de terre exposés a la boue d’épuration et au lisier de
vache ont montré une inhibition proche de 78 % de la production de juvéniles a partir de
20 g.kg! MS. Dans le cas du lisier, cet effet reprotoxique ne peut pas étre imputé a la
présence de micropolluants, au contraire de la boue d’épuration. L'analyse des populations
de vers de terre en fin d’essais indique une nette diminution des réserves en glycogénes et
en protéines chez les vers de terre exposés a la boue d’épuration par rapport aux vers de
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terre témoins, suggérant une allocation de I'énergie pour lutter contre un stress. Pour les
vers de terre exposés au lisier de vache, les réserves en protéines et en lipides ont
augmenté. En conclusion majeure, si la boue d’épuration présente un fort potentiel
nutritionnel a la fois pour les plantes et les vers de terre, un risque non-négligeable est avéré
sur la reproduction des vers de terre. Nos résultats confirment, en particulier sur les
amendements organiques type boue d’épuration, l'intérét d’utiliser plusieurs tests
d’écotoxicité chronique a des niveaux biologiques et des modeles biologiques différents et
de croiser les résultats obtenus dans le but de garantir leur innocuité dans les différents
compartiments de I’environnement. Suivant les objectifs visés (santé du sol, santé des
plantes et/ou santé des aquiféres), ce nouveau critére d’écotoxicité intégré, prenant en
compte une somme pondérée des résultats de différents tests orienterait la valorisation des
amendements organiques tout en garantissant le bon état de santé des écosystemes
agricoles.

Mots clés

Bioessai, Eisenia fetida, écotoxicologie, éléments traces métalliques, évaluation du risque,
fluorescence 3D, fraction accessible, fraction biodégradable, Medicago sativa, résidus de
médicaments, Sinapis alba.

Points forts

e La fraction accessible de la matiére organique de la boue d’épuration est facilement
biodégradable.

e Les propriétés fertilisantes de la boue d’épuration augmentent la germination et la
croissance des plantes.

e La boue d’épuration et le lisier de vache ont des effets reprotoxiques sur les vers de
terre.

e Le stress généré par la boue d’épuration réduit les réserves énergétiques des vers de
terre contrairement au lisier de vache qui les augmente.

1. Introduction

Dans le contexte de développement de I'économie circulaire dans tous les secteurs
économiques, la valorisation des déchets organiques et résidus agricoles comme
amendements organiques est un enjeu majeur pour la substitution des engrais chimiques,
I'amélioration de la qualité du sol et la séquestration du carbone (Cucina et al., 2021 ; Cucina
et al., 2019 ; Scotti et al., 2015). Les amendements organiques comprennent généralement
les effluents d’élevage et les déchets municipaux et industriels tels que les boues
d’épuration urbaines et industrielles (Collivignarelli et al., 2019 ; Loyon, 2017). Ces
amendements organiques sont souvent caractérisés par leurs fortes teneurs en matiere
organique et en éléments nutritifs de nature organique ou inorganique (Goss et al., 2013).
Les composés organiques sont une source nutritive intéressante pour les organismes
décomposeurs tels que les vers de terre et les microorganismes du sol tandis que les
éléments nutritifs inorganiques seront directement assimilables par les plantes. Parmi les
éléments nutritifs, 'azote, le phosphore et le potassium sont des éléments nécessaires au
développement des plantes.
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L'épandage des amendements organiques sur les sols agricoles présente un intérét majeur
pour fertiliser les sols et accroitre le rendement des cultures (Zuo et al., 2019). Ces
amendements organiques améliorent également la qualité du sol par une restructuration et
une stabilisation du sol (Khalig and Abbasi, 2015). En effet, la forte teneur en matiere
organique améliore la capacité de rétention en eau, la porosité du sol et la conductivité
hydrique (Gtgb et al., 2018). Toutes ces améliorations conduisent a favoriser la croissance
des plantes et la biodiversité du sol par une stimulation de I'activité microbienne et des
organismes décomposeurs tels que les vers de terre. De ce fait, les analyses de la
composition chimique et physique de ces amendements organiques permettent de mieux
appréhender leur effet fertilisant sur les sols et pourraient justifier leur utilisation en
amendement organique du sol. De plus, des méthodes combinant extraction et
caractérisation biochimique de la matiére organique donnent également des informations
importantes sur leur accessibilité et leur biodégradabilité qui jouent un réle important sur
leur vitesse de minéralisation et leur mobilité dans le sol. L’accessibilité est définie comme la
guantité massique d’un produit chimique qui est ou peut devenir disponible dans un laps de
temps donné et dans des conditions données (Reichenberg and Mayer, 2006). Cette fraction
devient alors mobilisable et disponible pour les processus tels que la biodégradation et
I’'absorption digestive (Loehr and Webster, 1996 ; Mayer et al., 1996).

Toutefois, des polluants organiques ou inorganiques sont présents dans ces amendements
organiques et sont susceptibles de contaminer le sol amendé. En effet, selon |'origine de ces
amendements organiques, des éléments traces métalliques (ETMs) et des polluants
organiques persistants ou non sont identifiés a des concentrations quantifiables (Fijalkowski
et al., 2017 ; Goss et al., 2013). Pour limiter la contamination du sol, plusieurs directives
européennes visent a controbler la dissémination de certains polluants dans les sols agricoles
en imposant un seuil maximal pour les principaux ETMs (7), les hydrocarbures aromatiques
polycycliques (3) et les polychlorobiphényles (7) ainsi que des doses maximales d’épandage
pour les boues d’épuration et les déchets organiques d’origines domestique et industrielle
(EC, 1986). Par ailleurs, les amendements organiques peuvent également générer une
acidification et une salinisation des sols liées a la décomposition des matiéres organiques
facilement biodégradables, avec des conséquences sur I'activité biologique des sols amendés
(Bonanomi et al., 2014).

L'épandage répété des amendements organiques entraine une écotoxicité vis a vis des
microorganismes du sol (Markowicz et al., 2021), des plantes (Zaltauskaité et al., 2016 ;
Oleszczuk and Hollert, 2011 ; Carbonell et al., 2009) et des macroorganismes (Courtois et al.,
2021b ; Domene et al., 2011 ; Tidona et al., 2009 ; Gunadi and Edwards, 2003). Toutefois, a
des doses réalistes d’épandage, les tests de toxicité aigué classiquement réalisés ne
permettent pas la mise en évidence d’effet écotoxique lié a I'épandage (Roques et al.,
2022%2). Parmi les tests d’écotoxicité chronique réalisés sur ces amendements organiques, la
littérature scientifique mentionne le test sur I'émergence et de la croissance des végétaux
supérieurs (Zaltauskaité et al., 2016), le test de reproduction sur les vers de terre basé sur le
comptage des cocons et des juvéniles produits (Urionabarrenetxea et al., 2022), le test de
reproduction sur les annélides (Domene et al.,, 2008) et le test de reproduction sur les
collemboles (Konriczak and Oleszczuk, 2018). Ces nombreuses études ont permis de mettre
en évidence des effets écotoxiques de I'épandage d’amendements organiques sur la

12 Article 1 présenté dans le chapitre 5.2, page 133
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croissance et la germination chez les plantes et la reproduction des vers de terre. La
reproduction est un facteur important responsable de la dynamique des populations. Des
tests chroniques normés ont ainsi été établis dans le but d’évaluer les effets sublétaux des
polluants ou des sols contaminés sur les organismes du sol et portent sur divers groupes
écologiques.

L'étude de biomarqueurs durant les tests de toxicité chronique peut également fournir des
informations sur I'impact des polluants concernant les organismes a différents niveaux de
complexité biologique (Lagadic et al., 1997). La plupart des biomarqueurs étudiés sont des
analyses associées a des réponses biochimiques et liées au stress provoqué par le milieu
extérieur. Ces réponses biochimiques permettent la mise en évidence d’impacts sur le
métabolisme et sont des potentiels indicateurs de stress. Les principaux biomarqueurs de
stress biologique portent sur I'intégrité cellulaire, les activités enzymatiques et les réserves
énergétiques (Urionabarrenetxea et al., 2022 ; Parente et al., 2021 ; Parelho et al., 2018 ;
Pelosi et al., 2016). Le budget énergétique des organismes est fixe et la mise en place de
mécanismes de détoxification liée a un stress environnemental conduit a une diminution des
réserves énergétiques et une diminution de la quantité d’énergie allouée a d’autres
mécanismes tels que la croissance et la reproduction (Calow, 1991).

Certes l'apport d’amendement organique sur les sols agricoles montre un intérét
agronomigue mais ces épandages représentent un risque de contamination chronique, avec
des conséquences a long terme sur |'activité biologique du sol encore peu identifiées. Les
nombreux tests d’écotoxicité disponibles peuvent donner des résultats contrastés suivant les
modeles biologiques étudiés. En conséquence, on ne sait quel test, ou combinaison de tests,
peut caractériser au mieux la potentielle écotoxicité des amendements organiques sur les
sols agricoles. L'objectifs de cette étude est d’identifier quel test permet de mieux évaluer
I’écotoxicité chronique dans le cas d’épandage agricoles. Pour cela, nous avons (i)
caractériser la matiere organique de trois amendements organiques différents : une boue
d’épuration, un fumier de vache laitiere et un lisier de vache laitiére et (ii) évaluer le risque
écotoxique de ces amendements organiques sur deux organismes terrestres, les plantes et
les vers de terre, a l'aide de tests d’écotoxicité chronique. Il s’agit ainsi d’estimer les
bénéfices et les risques de I'épandage de ces amendements organiques sur les organismes
du sol.

2. Matériels et Méthodes
2.1. Origines et préparation des matrices

Le sol de référence utilisé dans cette étude a été prélevé a une profondeur maximale de
80 cm en novembre 2019 sur une prairie n’ayant jamais recue d’épandage (46°07'16.0"N
6°18'37.3"E, Scientrier, 74930). Aprés retrait des éléments végétaux, ce sol a été
homogénéisé, séché a l'air et tamisé a 2 mm puis conservé a température ambiante avec
une teneur en eau de 4,63 + 0,24 %. Il est composé de sable (51,1 %), de limon (45,6 %) et
d’argile (3,2 %). Ce sol de référence a été caractérisé dans I'article Roques et al. (2022%3), les
informations sont détaillées dans I'annexe de ce mémoire (cf. tableau C.1 de ’ANNEXE C,
page 262).

13 Article 1 présenté dans le chapitre 5.2, page 133
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Les trois amendements organiques ont été sélectionnés pour leur représentativité des
pratiques d’épandage dans la zone d’étude située dans le bassin versant de I’Arve en France.
Le choix s’est porté sur une boue d’épuration, un fumier de vache et un lisier de vache. La
boue d’épuration a été collectée a la station de traitement des eaux usées de Bellecombe
située a Scientrier (département de Haute-Savoie, France). C'est une boue de type
secondaire issue d’effluents urbains et hospitaliers, collectée apres déshydratation sous
serre. Les deux amendements organiques issus de I'élevage de bovin ont été prélevés : un
lisier et d’'un fumier de vaches laitiére dans deux exploitations agricoles distinctes situées a
guelques kilométres d’Annemasse (Département de Haute-Savoie, France). Des pré-
traitements avant conservation ont été réalisés sur les différentes matrices. La boue
d’épuration a été tamisée a 2 mm. Le fumier de vache a été broyé par un broyeur a
cisaillement afin d’obtenir des pailles plus petites, de I'ordre de 5 cm maximum. Le lisier de
vache a été séché a température ambiante et ventilé dans une étuve a 20 °C pour réduire sa
teneur en eau. Les trois amendements organiques ont été homogénéisés par brassage
manuel de I'ensemble du stock puis conservés a -20 °C avec des teneurs en eau de 53,97 +
0,44 % pour la boue d’épuration, 82,39 + 0,50 % pour le fumier et 78,07 + 3,14 % pour le
lisier.

Les caractéristiques des trois amendements organiques en termes de valeurs fertilisantes et
de concentrations en polluants sont décrites dans I'article Roques et al. (2022)* et détaillés
dans I'annexe de ce mémoire (cf. tableau C.2 de I’ANNEXE C, page 262).

2.2. Choix des doses d’épandage a étudier

Que ce soit pour les tests de reproduction sur les vers de terre comme ceux concernant la
croissance des plantes, le choix des doses d’épandage s’est basé sur les doses imposées par
la réglementation européenne. Pour les boues d’épuration, la dose d’épandage maximale
sur 10 ans sur les sols agricoles en France (EC, 1986), 30 t/ha équivalents secs, a été divisée
par trois soit 10 t/ha équivalents secs, correspondant a une concentration en boues
d’épuration d’environ 10 g.kg™* MS de sol sec (1 ha de sol = 1250 kg de sol sec avec 10 cm de
profondeur et une densité estimée de 1,25 g.cm3). Ainsi, les concentrations testées ont été
1 fois, 2 fois ou 5 fois la dose moyenne d’épandage. Pour les deux amendements agricoles
testés au cours de cette étude, la dose moyenne d’épandage s’est basée sur la pratique
agricole de la zone d’étude, soit une dose d’épandage de 35 t/ha de matiére brute, soit une
concentration en amendements organiques agricoles de 10 g.kg™* de sol sec pour une teneur
en matiéere seche de 30 %. Les concentrations testées ont donc été 0,5 fois, 1 fois, 2 fois ou 5
fois la dose moyenne d’épandage de la zone d’étude. Ces gammes de concentrations testées
ont été déterminées sur la base des résultats obtenus lors des bioessais de létalité des vers
de terre réalisés par Roques et al. (2022)%4.

2.3. Caractérisation de la matiére organique par couplage d’un fractionnement
chimique et I’analyse des extraits organiques par spectroscopie de fluorescence

Les amendements organiques ont été Ilyophilisés et tamisés (1 mm). L'extraction
séquentielle chimique a été réalisée selon la méthode décrite par Jimenez et al. (2015).
Cette procédure permet de caractériser la matiere organique et de fournir des informations

14 Article 1 présenté dans le chapitre 5.2, page 133
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sur la bioaccessibilité de la matiere organique. Chaque fraction a été analysée par la
détermination de charge de carbone organique par la mesure de la demande chimique en
oxygéne (DCO) selon le protocole ISO 15705 : 2002 (ISO, 2002) (taille du compartiment
extrait versus total). Les caractéristiques de la matiére organique contenue dans les
différentes fractions ont été identifiées par spectroscopie de fluorescence tridimensionnelle
(nature des composés de chaque compartiment).

Dans ce protocole expérimental, le fractionnement de la matiere organique (ISBAMO* :
Indice de Stabilité et de la Bioaccessibilité de la Matiere Organique) réalisé sur un échantillon
de 0,5 g sec est automatisé grace a un systéme d’extraction accélérée par solvants Dionex™
ASE™ 350. Seule la quatrieme étape est manuelle car nécessitant I'utilisation d’acide
sulfurique a 72 %, trop concentré pour I'appareil.

Brievement, 5 fractions sont obtenues par I'extraction séquentielle :

e Matiere organique particulaire trés facilement extractible (SPOM). La fraction SPOM
est extraite a I'aide d’une solution de CaCl, a 10 mM (afin d’éviter une éventuelle
rupture des membranes cellulaires). Cette fraction soluble en phase aqueuse
contient principalement des sucres et des protéines.

e Matiere organique particulaire facilement extractible (REOM). La fraction REOM est
extraite a I'aide d’une solution saline de soude (NaCl = 10 mM / NaOH = 10 mM,
pH = 11). Cette fraction contient principalement des protéines, des acides nucléiques,
des sucres et des lipides.

e Matiere organique particulaire lentement extractible (SEOM). La fraction SEOM est
extraite a I'aide d’une solution de soude (NaOH = 100 mM, pH = 12). Cette fraction
contient principalement des protéines, des substances humiques et des lipides.

e Matiéere organique particulaire peu extractible ou fraction ligno-cellulosique (PEOM).
Cette fraction PEOM, inspirée par le fractionnement Van Soest, est extraite a I'aide
d’une solution d’acide sulfurique commerciale concentrée (72 %). Cette fraction
contient la cellulose et I'hémicellulose.

e Matiere organique non extractible (NEOM). Cette fraction est obtenue en
soustrayant la masse totale de la matiere organique extraite a la masse initiale de
I’échantillon. Cette fraction est composée essentiellement de matiéres organiques de
type ligno-cellulosique.

Les spectres de fluorescence de chacune des fractions ont été mesurés sur un
spectrophotomeétre Perkin Elmer LS55. La longueur d’onde d’excitation variait de 200 a
600 nm avec des incréments de 10 nm. Selon la méthode décrite dans Jimenez et al. (2015),
les spectres obtenus ont été décomposés en sept zones selon la fluorescence de grands
types biochimiques (protéines, acides humiques, fulviques). Puis, un indice de complexité a
été calculé selon Muller et al. (2014), pour chaque fraction. Cet indice est défini comme le
rapport entre la somme des zones de fluorescences les plus complexes (zones n° 4 a 7) sur la
somme des zones de fluorescences de type protéine (zones n° 1 a 3).

2.4. Bioessais
2.4.1. Germination des plantes et croissance

Le test chronique d’émergence et de croissance des plantes supérieures a été réalisé en
adaptant la procédure standardisée ISO 11269-2 : 2013 (ISO, 2013). Deux espéces ont été
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sélectionnées : la luzerne Medicago sativa et la moutarde Sinapis alba. Ces deux espéces ont
été sélectionnées pour leur représentativité dans les cultures mises en place dans la zone
d’étude et sont recommandées dans la norme ISO 11269-2 et fréquemment citées dans la
littérature. Le test est réalisé en chambre climatique thermostatée a 20 + 2 °C et une
photopériode de 16 h jour/8 h nuit. Les mélanges sol-amendement sont préparés 5 jours
avant le démarrage du bioessai afin de permettre une recolonisation du milieu par les
microorganismes et la stabilisation de la teneur en eau fixée a 70 % de la capacité de
rétention en eau pour tous les mélanges testés.

Les tests sont réalisés avec un sol de référence amendé en boue d’épuration, en fumier de
vache ou en lisier de vache aux concentrations suivantes : 0, 10, 20 g.kg! MS. Des pots en
terre cuite troués a sa base (14 cm de diameétre, 13,5 cm de hauteur) sont recouverts d’un
papier d’aluminium pour éviter les échanges d’eau et de polluants entre le sol amendé et le
pot en terre cuite. Les pots sont ensuite remplis du sol de référence ou du sol de référence
amendé jusqu’a environ 2 cm au-dessous du bord. Puis, 75 graines sont déposées de facon
homogene a la surface du sol puis recouvertes de 1 cm d’épaisseur par le sol de référence ou
le sol de référence amendé. Chaque traitement est réalisé en triplicats. Pour maintenir une
teneur en eau appropriée du sol au cours des essais, les pots sont arrosés trois fois par
semaine et placés sur une coupelle remplie d’eau déminéralisée permettant une
humidification par capillarité. Une vérification de la teneur en eau par pesée est réalisée
chaque semaine.

La germination et la croissance des graines sont suivies pendant 28 jours pour M. sativa et
21 jours pour S. alpa. A la fin de I'essai, les parties aériennes des plantes sont coupées 3 la
séparation avec la racine, comptées et mesurées par traitement numérique avec le logiciel
Imagel®. Les parties aériennes et racinaires sont nettoyées a |'aide de bains successifs sous
ultrasons. Enfin, les parties aériennes et racinaires sont pesées avant et aprés séchage
pendant 96 h dans une étuve a 50 °C.

2.4.2. Reproduction sur Eisenia fetida

Les vers de terre de 'espéce Eisenia fetida ont été fournis par un élevage en Allemagne.
Apres réception, ces vers de terre sont maintenus dans un milieu constitué de crottins de
cheval issu d’un élevage biologique et de tourbe de coco (50/50) avec une teneur en eau
proche de 70 % de la capacité de rétention en eau et une température de 20 + 2 °C. Seuls les
vers de terre adultes compris entre 350 mg et 600 mg en matiére fraiche avec un clitellum
visible et bien développé ont été sélectionnés pour les tests d’écotoxicité chronique. Avant
le début des essais, les vers de terre sont nettoyés avec de I'eau déminéralisée par rincage,
pesés et mis a jeliner pendant 24 h.

Le test de reproduction sur les vers de terre Eisenia fetida est réalisé pendant 56 jours en
adaptant la procédure ISO 11268-2: 2015 (ISO, 2015a). Il est réalisé dans une salle
thermostatée a 20 = 2 °C et une photopériode de 16 h jour/8 h nuit. Chaque mélange est
préparé 5 jours avant le début de I'essai afin de permettre une recolonisation du milieu par
les microorganismes et la stabilisation de la teneur en eau. La teneur en eau est ajustée a
70 % de la capacité de rétention en eau du mélange. Durant les tests, des bocaux en verre de
1 L (Le Parfait®) ont été utilisés (11 cm de diamétre, 16,5 cm de hauteur) et fermés a 'aide
de couvercles en plastique percés uniformément pour éviter la fuite des vers de terre et
assurer une oxygénation du milieu. Ainsi, 450 g de masse séche de sol de référence ou de sol
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de référence amendé ont été introduits dans chaque bocal recouvert a la base par une
bande de papier d’aluminium de 6 cm de hauteur pour maintenir I'obscurité dans le sol.
Ensuite, dix vers de terre comprenant trois réplicats par traitement ont été exposés pendant
28 jours aux concentrations suivantes : 10, 20 et 50 g.kg'* MS (1x, 2x et 5x la dose moyenne
d’épandage) pour la boue d’épuration et le fumier de vache ; 5, 10, 20 g kg'* MS (0,5x, 1x et
2x la dose moyenne d’épandage) pour le lisier de vache. Un quatrieme réplicat a été réalisé
pour I'exposition a 'amendement organique de lisier de vache. Un témoin négatif a été
réalisé pour chacun des tests dans un sol artificiel ISO défini par la norme ISO (ISO, 2015a).
La teneur en eau a été vérifiée chaque semaine par pesée et rectifiée si nécessaire avec de
I’eau déminéralisée.

Pour éviter de masquer de potentiels effets de toxicité des amendements organiques testés
par la présence d’une teneur en matiere organique plus élevée, un gradient inverse du
carbone organique a été appliqué entre les différentes conditions testées grace a I'apport de
crottin de cheval biologique. Le crottin de cheval biologique est utilisé comme aliment de
base dans I'élevage des vers de terre. D’apres les résultats d’analyse détaillés dans le tableau
C.2 de I'annexe de ce mémoire (cf. ANNEXE C, page 262), cet amendement est dépourvu de
tout contaminant organique et contient des concentrations basses en ETMs. Une quantité
d’environ 20 g secs de crottin de cheval biologique soit 8,36 g de carbone a été atteinte pour
les témoins. Cette quantité est identique a celle ajoutée chaque semaine pendant un mois
sur le test de reproduction de la norme ISO permettant de s’assurer d’une croissance
effective des vers de terre. Aucun apport nutritif n’est ajouté au cours de I'essai.

Apres 14 jours d’exposition, les vers de terre adultes sont dénombrés afin de vérifier la
mortalité, puis réintroduits dans le milieu d’essai brassé manuellement pour 'aérer. Aprés
28 jours d’exposition, les vers de terre adultes sont retirés, dénombrés et pesés aprés 24 h
de jeline afin d’évaluer la mortalité (équation n° 1) et le taux de croissance des vers de terre
(équation n°2). Les vers de terre sont considérés comme vivants s’ils sont capables de
répondre a un stimulus mécanique. Les vers de terre ont ensuite été congelés a -20 °C pour
réaliser 'analyse des réserves énergétiques.

Equationn®1:z= (%) x 100

Ou | = nombre de vers de terre mort et T = nombre de vers de terre initial. La validité de
I'essai d’écotoxicité chronique est vérifiée chez les témoins par une mortalité inférieure a
10 % et une perte de biomasse fraiche ne dépassant pas les 20 %.

Equationn®2:g= (%) x 100

Ou mf = masse des vers de terre vivant a la fin de I'expérience et mi = masse des vers de
terre vivant au début de l'expérience. La validité de I'essai d’écotoxicité chronique est
vérifiée si dans les essais témoins, une mortalité inférieure a 10 % et une perte de biomasse
fraiche ne dépassant pas les 20 % sont observées.

Le test s’est poursuivi jusqu’a 56 jours, les juvéniles et les cocons non éclos sont retirés du
sol a 'aide d’un systeme de filtration d’eau et une superposition de tamis (1 mm, 630 um et
200 um) puis dénombrés. La validité du test se vérifie chez les témoins par une mortalité
inférieure a 10 %, une production de juvéniles supérieures a 30 et une variabilité inférieure a
30 %. Le pH et la conductivité électrique ont été mesurés a 0, 28 et 56 jours du test de
reproduction. Ces deux paramétres ont permis de suivre la dégradation de la matiere
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organique a travers la production d’acides organiques (baisse du pH) et des ions en solution
(augmentation de la conductivité).

2.5. Analyses des réserves énergétiques des vers de terre exposés

L'analyse des réserves énergétiques permet de détecter une réponse des vers de terre suite
a la présence de contaminants ou d’'un mélange de contaminants dans le milieu. Le stress de
I'organisme peut se traduire par une diminution ou une augmentation de ces réserves
énergétiques. Toutes les mesures biochimiques sont effectuées sur des vers de terre
individuellement et sélectionnés aléatoirement dans chacun des traitements. Pour chaque
traitement, les analyses biochimiques des réserves énergétiques sont réalisées sur 7 vers de
terre en suivant le protocole décrit par Pelosi et al. (2016). Les vers de terre congelés sont
individuellement homogénéisés en utilisant un microbroyeur (Ultra-Turrax [KAT10,
15000 rpm) dans 1 mL de tampon phosphate glacé a 100 mM (pH 7,2 et 1 mM d’acide
EDTA) pour 100 mg de vers de terre.

2.5.1. Protéines

La teneur en protéines est déterminée en utilisant la méthode BCA (BiCinchoninic acid
Assay) décrite par Smith et al. (1985). L’'homogénat de vers de terre est introduit dans une
microplaque ou 200 pL du réactif a I'acide bicinchoninique est ajouté (22 mlL d’acide
bicinchoninique et 0,44 mL de sulfate de cuivre a 4 %). La microplaque est ensuite incubée
30 min a 37 °C. La complexation entre les ions cuivreux Cu* et I'acide bicinchoninique forme
un complexe mesurable a 562 nm. La teneur en protéines est calculée en utilisant une
courbe d’étalonnage établie avec du sérum d’albumine bovine (BSA).

2.5.2. Lipides

Un prélevement de 500 puL d’homogénat de vers de terre est extrait trois fois a I'aide d’un
solvant organique composé de 1,25 mL de méthanol et 0,65 mL de chloroforme, par
agitation vortex (3 min) puis par centrifugation pendant 5 min a 1800 g a 10 °C. Les lipides
sont ensuite séparés de I'extrait précédent en ajoutant 2,37 mL de chloroforme et 2,73 mL
d’eau et en agitant (vortex 1 min). A la suite d’une nouvelle centrifugation & 1 800 g pendant
5min a 10 °C, I'extrait dans le chloroforme est introduit dans des tubes Pyrex et le
chloroforme évaporé sous flux d’azote. L’hydrolyse des lipides contenus dans les tubes Pyrex
est ensuite réalisée en incubant I’échantillon avec 5 mL d’acide sulfurique (18 mM) dans un
bain marie a 100 °C pendant 10 min avant de les refroidir dans de la glace pendant 5 min.
Enfin, 200 pL du mélange sont prélevés et mélangés avec 3 mL de réactif acide
phosphorique-vanilline préparé selon Knight et al. (1972). Apres une incubation de 15 min
dans un bain-marie a 37 °C pour former un complexe lipide-phosphovanilline, I'absorbance a
525 nm est mesurée et la teneur en lipides des échantillons est calculée a I'aide d’une
courbe d’étalonnage établie avec de |’huile d’olive.

2.5.3. Glycogéne

Le glycogene est quantifié dans les homogénats de vers de terre avec l'utilisation du kit
Glucose Assay Reagent HK (Sigma). Un volume de 250 pL d’homogénat de tissus est incubé
dans 1 M de NaOH a 80 °C pendant 3 h, puis 100 uL du mélange d’extraction sont incubés a
nouveau pendant 2 h a 37 °C avec 50 pL d’a-amyloglucosidase (a 20 mg.mL?) dans 850 pL de
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tampon acétate (0,25 M, pH 4,4). Apres incubation, le mélange est centrifugé pendant
10 min a 10 000 g a 40 °C. Le glucose formé par I’hydrolyse enzymatique a été quantifié a
I'aide du réactif issu du kit conduisant a la formation de NADH mesurable par absorbance a
340 nm. Les teneurs en glycogenes sont calculées a partir d’'une courbe d’étalonnage établie
avec le glucose (1 mg.mL?, 1 M NaOH).

2.6. Analyses statistiques

La taille des parties aériennes des plantes, la biomasse des plantes et des vers de terre, le
nombre de juvéniles et la quantité des substrats énergétiques des vers de terre sont
exprimés avec une moyenne et un écart-type. La normalité et 'homoscédasticité de ces
données ont été vérifiees a I'aide du test de Shapiro-Wilk et du test de Bartlett
respectivement. Pour les parametres vérifiant la normalité et I’homoscédasticité des
données, une analyse des variances paramétriques (ANOVA) est réalisée. Les différences
significatives entre les différents traitements sont déterminées par un test post-hoc de
Student. Lorsque les conditions ne sont pas vérifiées, une analyse des variances non-
paramétriques est réalisée par le test de Kruskal-Wallis suivi d’'un test de comparaison
multiple de Dunn. Les tests statistiques ont été analysés a I'aide du logiciel RStudio® avec un
seuil de significativité égale a p < 0,05.

3. Résultats et discussion
3.1. Caractérisation physicochimique des amendements organiques

Les trois amendements organiques montrent des teneurs en carbone organique situées
entre 371 et 412 g.kg* MS (cf. tableau C.2 de ’ANNEXE C, page 262). Les valeurs fertilisantes
N, P, K des effluents agricoles sont d’ordres de grandeur similaires. Le fumier de vache
présente une valeur en azote total de 27,48 + 1,02 g.kg! MS, en phosphore de 4,66 *
0,17 g.kg’* MS et en potassium de 33,84 + 3,64 g.kg’* MS. En revanche, la boue d’épuration
se distingue par ses propriétés fertilisantes avec des teneurs en azote total et en phosphore
nettement supérieures (respectivement 74,39 + 1,14 g.kg* MS et 25,73 + 2,02 g.kg* MS)
mais une teneur inférieure en potassium (7,24 + 0,14 g.kg’* MS). Une forte teneur en azote
ammoniacal ou une forte teneur en azote organique caractérisent une valeur fertilisante
importante de 'amendement organique (Houot et al., 2014). En effet, les boues d’épuration
sont connues pour présenter une teneur en azote organique élevée et facilement
minéralisable (Cucina et al., 2021). En revanche, les fumiers sont plutét connus pour avoir
une valeur fertilisante plus faible. De plus, le rapport C/N de la fraction organique est un
indicateur intéressant pour prédire la disponibilité a court terme de |'azote (Gutser et al.,
2005). Dans notre étude, le ratio C/N organique de la boue d’épuration (5,40) est beaucoup
plus faible que les effluents agricoles (13,53 pour le fumier et 13,90 pour le lisier). Un ratio
plus faible indique une forte libération d’azote dans les sols et une meilleure fertilisation du
sol a court terme (Gutser et al., 2005).

Les analyses chimiques ont montré une diversité importante en micropolluants dans les
amendements organiques (cf. tableau C.2 de 'ANNEXE C, page 262). Les éléments traces
métalliques (ETMs) sont classiquement recherchés et quantifiés dans les amendements
organiques. Le cuivre et le zinc sont les ETMs les plus élevés dans les amendements
organiques (Goss et al., 2013). Dans notre étude, la boue d’épuration a montré une valeur
de 483,43 + 9,48 mg.kg! MS en zinc et 208,41 + 1,78 mg.kg! MS en cuivre. Dans les
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amendements agricoles, ces valeurs en ETMs restent relativement faibles. Par ailleurs, les
polluants organiques sont peu présents dans ces deux amendements agricoles,
contrairement a la boue d’épuration sélectionnée dans notre étude. En effet, les analyses en
résidus de médicament dans la boue d’épuration ont montré la présence d’antibiotiques a
des concentrations élevées comme celles de 'ofloxacine (957,7 + 239,4 pg.kg* MS) et de la
ciprofloxacine (129,0 + 32,0 pg.kg! MS). Des biocides sont également présents dans la boue
d’épuration a de fortes concentrations tels que le diméthyl-didécyl ammonium (36,9 + 9,2
mg.kgt MS), la chlorhexidine (2 066,7 + 517,0 ug.kg’* MS), le triclosan (21,4 + 5,3 pg.kg* MS)
ainsi qu’un métabolite de I'isoxazole (55,9 *+ 14 pg.kg* MS). D’autres polluants organiques
tels que certains hydrocarbures aromatiques polycycliques, polychlorobiphényles et
retardateurs de flamme bromés ont montré également des concentrations élevées dans la
boue d’épuration avec le phénanthréne (74,09 + 3,90 pg.kg* MS), le pyréne (42,24 + 0,84
pg.kgt MS), les nouveaux retardateurs de flamme bromés (28,87 pg.kg? MS) et les
polychlorobiphényles non dioxine-like (19,72 pg.kg* MS).

Au regard de la littérature, certains de ces polluants détectés dans les amendements
organiques présentent des risques chroniques sur les organismes. Les polluants organiques
montrent une inhibition de la reproduction a des doses élevées en antibiotiques
fluoroquinolones chez les vers de terre (Li et al., 2015), en diméthyl-didécyl ammonium chez
les souris (Melin et al., 2014) et en chlorhexidine sur les organismes d’eau douce (Jesus et
al., 2013). De plus, le triclosan est connu pour avoir des effets a faible dose sur la
reproduction des vers de terre (Chevillot et al., 2018). De ce fait, la présence de ces polluants
en mélange dans ces amendements organiques confirme la nécessité d’évaluer I'écotoxicité
chronique sur les organismes terrestres.

3.2. Fraction extraite et spectre de fluorescence des matrices étudiées

La caractérisation de la matiere organique dans les différents amendements organiques a
été obtenue selon la procédure décrite dans la Figure 1. Cela permet de comparer la
distribution des compartiments accessibles a non-extractibles pour les trois amendements.
Les deux amendements organiques d’origine agricole présentent des fractions non
extractibles de 18,2 % a 26,1 % et une part importante de la DCO (autour de 40 %) se
retrouve dans la fraction ligno-cellulosique (PEOM) en lien avec la présence des pailles dans
ces deux matrices. La boue d’épuration présente la fraction non extractible la plus
importante avec 35,7 % et une part importante de la DCO a été aussi retrouvée dans la
fraction PEOM liée a la présence de fibres. L'étude de Jimenez et al. (2014) a également
observé que les fractions les plus importantes qui composent la matiére organique des
boues d’épuration sont la fraction non-extractible (NEOM) et la fraction ligno-cellulosique
(PEOM).

Le fumier de vache présente une somme des fractions SPOM+REOM+SEOM, correspondant
aux trois fractions les plus accessibles de 43,2 % de la DCO totale du fumier. Le fumier serait
donc majoritairement composé de protéines simples et complexes, de lipides et acides
humiques et fulviques, en lien avec la présence des matiéres fécales transformées. Pour la
boue d’épuration et le lisier de vache, la somme des 3 fractions les plus accessibles est de
29,7 % et 30,8 %, respectivement. Si la taille de ces trois fractions est similaire pour ces deux
matrices, la signature de fluorescence est trés différente, avec des indices de complexité
toujours supérieurs pour le lisier. Pour ce dernier, ceci souligne la présence dans ces
fractions accessibles de protéines complexes et d’acides humiques et fulviques. Au contraire,
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la boue d’épuration présente des fractions accessibles aux indices de complexité plus faibles,
donc contenant plutét des sucres et des protéines simples. Cest également cet
amendement organique qui a la fraction SPOM la plus élevée (10,6 %), cette fraction étant la
plus accessible (extractible a I’'eau (SPOM)).
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Figure 1. Profil de fractionnement des échantillons des différentes matrices étudiées (en %
de la DCO totale). Le chiffres dans chacune des différentes fractions représentent le ratio de
complexité calculé a partir des spectres de fluorescence (cf. figure C.1 de I’ANNEXE C, page
262). Matiere organique particulaire tres facilement extractible (SPOM). Matiére organique
particulaire facilement extractible (REOM). Matiére organique particulaire lentement
extractible (SEOM) Matiére organique particulaire peu extractible (PEOM). Matiere
organique non extraite (NEOM).

On a donc trois amendements qui présentent des profils de fractionnement différents et qui
sont cohérents avec les données disponibles sur des matrices organiques similaires (Jimenez
et al., 2015). La boue d’épuration présente une faible teneur en fractions accessibles mais
assez simples, suggérant leur dégradabilité plus rapide pour ces fractions accessibles. A
I'inverse, le fumier de bovin présente une assez forte teneur en fractions accessibles mais
dont la matiére organique serait plus complexe, suggérant une dégradabilité plus lente. Le
lisier pourrait se situer entre les deux. Au demeurant, ces trois matrices présentent une tres
grande part de matieres organiques peu accessibles ou non-extractibles, ce qui les classent
parmi des amendements assez stables. D’aprées le modéle de regression prédictif développé
par Jimenez et al. (2017), le carbone minéralisable atteint une valeur plus élevée de 41,3 %
dans la boue d’épuration et de 25,8 % et 27,8 % respectivement pour le fumier et le lisier. Le
modeéle a également calculé le potentiel biométhanogéne qui a atteint 243 NmLCH4.gMV-!
pour la boue d’épuration et variant entre 143 et 147 NmLCH4.gMV-?! pour le fumier et le lisier
respectivement (MV = % de matiere volatile MS). La matiére organique constitutive de la
boue d’épuration est donc plus accessible et plus facilement biodégradable que celle des
amendements organiques d’origine agricole dont la biodégradabilité est similaire selon le
modele prédictif.
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3.3. Bioessais
3.3.1. Germination des graines et croissances des plantes

Le taux de germination des graines de moutarde et de luzerne est supérieur a 73 % avec un
taux moyen de 81,73 + 8,00 % (cf. tableau C.3 de 'ANNEXE C, page 262). Selon I'espece
exposée et I'amendement organique étudié, des effets positifs significatifs sur la
germination sont observés. En effet, les taux de germination des graines de moutarde sont
plus importants dans un sol amendé en boue d’épuration et en fumier de vache. Le taux de
germination a atteint 93,33 + 5,81 % et 92,44 + 2,04 % a des teneurs de 20 g.kg! MS en boue
d’épuration et en fumier de vache respectivement contre 77,33 + 14,85 % pour les témoins.
Une légere stimulation non significative de la germination des graines de moutarde a déja
été observée sur ces trois amendements organiques lors d’une exposition de 5 jours (Roques
et al., 2022%). Dans cette méme étude, un effet d’hormése a également été observé sur la
croissance racinaire des graines de moutarde exposées a des teneurs de 10 3 50 g.kg* MS de
boue d’épuration. Pour les graines de luzernes, 'amendement des sols en lisier de vache et
en boue d’épuration améliore significativement leur taux de germination. Il atteint 95,56 *
7,58 % pour une teneur en lisier de 10 g.kg™ MS et de 84,00 + 9,24 % pour une teneur en
lisier de 20 g.kg* MS alors que les témoins présentent un taux de germination de 73,78 +
7,34 %. Seule la teneur a 10 g.kg™* MS en boue d’épuration conduit & un taux de germination
significativement plus grand en atteignant 82,67 + 4,00 %.

La luzerne et la moutarde ont montré une taille des tiges chez les témoins de 87,98 *
40,74 mm apres 28 jours d’exposition et 53,90 + 22,95 mm apres 21 jours d’exposition
respectivement (Figure 2). Seules les graines de luzerne exposées a une teneur de 10 g.kg™*
MS de boue d’épuration et les graines de moutarde exposées a une teneur de 20 g.kg* MS
de fumier indiquent une augmentation significative de la taille des tiges. La taille des tiges
atteint 102,09 £ 44,66 mm et 60,17 £ 25,56 mm respectivement.
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Figure 2. Taille des tiges (A) de la luzerne (Medicago sativa) et (B) de la moutarde (Sinapis
alba) exposées a différentes teneurs en amendement organique. Valeurs moyennes (n~225).
Les mémes lettres indiquent un groupe statistique identique (a 95 %).

15 Article 1 présenté dans le chapitre 5.2, page 133

178

Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2023ISAL0003/these.pdf
© [O. Roques], [2023], INSA Lyon, tous droits réservés



La biomasse fraiche des tiges de la luzerne a augmenté significativement durant I’exposition
aux trois amendements organiques par rapport aux témoins (Figure 3). A la plus forte teneur
testée en amendements organiques, la biomasse fraiche des tiges de la luzerne est de
207,15 + 41,59 mg lors de I'exposition a la boue d’épuration, 158,90 + 10,72 mg lors de
I'exposition au fumier et 153,70 + 7,69 mg lors de I'exposition au lisier contre 86,22 +
14,72 mg pour les témoins. L'augmentation de la biomasse fraiche de la luzerne atteint
140,26 % dans le sol amendé en boue d’épuration, 84,30 % dans un sol amendé en fumier et
78,26 % dans un sol amendé en lisier. Cette forte augmentation de la biomasse fraiche a déja
été observée lors d’une exposition a une boue d’épuration sur trois types de plantes : le
cresson, le sorgho et la moutarde (Kominko et al.,, 2022). Dans notre étude, la biomasse
fraiche des tiges de la moutarde n’a pas augmenté suite a l'apport d’amendements
organiques dans les sols. Cependant, I'analyse de la biomasse fraiche peut étre influencée
par une rétention d’eau plus importante et/ou le stade de développement des plantes.
L'analyse de la biomasse seche est un indicateur plus robuste et plus pertinent du réel gain
de biomasses végétales. Sur I'analyse de la biomasse séche, les sols amendés en boue
d’épuration et en lisier de vache présentent une biomasse séche des tiges de la luzerne
significativement plus élevée que les témoins. En effet, la biomasse séche des tiges de la
luzerne a atteint 17,39 + 7,27 mg et 25,05 + 1,80 mg pour des sols amendés en boue
d’épuration de 10 et 20 g.kg* MS contre 7,62 *+ 1,32 mg pour les témoins. La luzerne a
montré également une biomasse séche plus élevée dans les sols amendés a 20 g.kg* MS de
lisier avec une biomasse de 12,48 + 1,47 mg. La moutarde a également montré une
augmentation de la biomasse séche des tiges pour les plantes exposées a la boue
d’épuration. La biomasse seche des tiges de la moutarde a atteint a la plus forte teneur en
boue d’épuration 14,16 + 2,74 mg alors que les témoins présentaient une biomasse seche
des tiges de 6,72 £ 0,43 mg.

Les masses fraiches et seches des racines de la luzerne sont mesurées apres exposition a
différentes concentrations a trois amendements organiques différents (Figure 4).
L’exposition a la boue d’épuration montre un effet positif significatif sur la production de
biomasse des racines de la luzerne contrairement aux autres amendements organiques qui
n‘ont pas eu d’effet. Les biomasses fraiches et séches des racines de la luzerne ont atteint
77,89 + 26,83 mg et 10,91 + 0,24 mg respectivement dans un sol amendé a 20 g.kg* MS de
boue d’épuration alors que les témoins de la luzerne ont obtenu une biomasse fraiche des
racines de 28,44 + 1,32 mg et une biomasse seche des racines de 2,17 + 0,24 mg. L’analyse
de la masse fraiche des racines de la moutarde exposées aux différents amendements
organiques a également montré le méme résultat avec une augmentation significative de la
masse fraiche des racines des plantes exposées a la plus forte concentration en boue. La
masse seche des racines des plantes de moutarde n’a pas pu étre mesurée a cause des
difficultés expérimentales dans I'extraction des racines du sol.
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Figure 3. Masse fraiche (A) et séche (B) des tiges de la luzerne Medicago sativa (1) et la
moutarde Sinapis alba (2) exposées a différentes teneurs en amendement organique.
Valeurs moyennes (n = 3). Les mémes lettres indiquent un groupe statistique identique
(2 95 %).

Globalement, les amendements organiques aux teneurs testées dans les sols n’ont pas eu
d’effet négatif sur la germination et la croissance des deux espéces de plantes étudiées. Par
sa valeur fertilisante en azote totale et phosphore plus élevée que les autres amendements
organiques étudiés, 'exposition a la boue d’épuration a augmenté significativement la
biomasse des parties aériennes et racinaires des deux plantes étudiées. Cette augmentation
de la biomasse des plantes exposées a de faibles teneurs en boue d’épuration est
couramment observée dans la littérature (Zaltauskaite et al., 2016). Les travaux de Orman et
al. (2014) ont également montré une augmentation de la biomasse des tiges et des racines
de la luzerne a de faibles teneurs dans les sols amendés en boue d’épuration.
L'augmentation de la biomasse végétale de la luzerne est également mise en évidence dans
I’étude de Antolin et al. (2010) aprés un apport de boue d’épuration dans un milieu en
comparaison avec un milieu non amendé. Ces effets positifs sont conformes a I'objectif de
I’'amélioration de la fertilisation par épandage d’amendements organiques.
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Figure 4. Masse fraiche (A) et seche (B) des racines de la luzerne Medicago sativa (1) et de la
moutarde Sinapis alba (2) exposées a différentes teneurs en amendement organique.
Valeurs moyennes (n = 4). Les mémes lettres indiquent un groupe statistique identique
(2 95 %).

3.3.2. Reproduction des vers de terre
3.3.2.1. Evolution du systéme sol amendé — vers de terre

Lors du test de reproduction des vers de terre, le pH et la conductivité sont mesurés au
début et en fin d’exposition des vers de terre adultes a différentes teneurs en amendements
organiques (Tableau 1). En début d’expérience, l'apport d’amendements organiques
d’origine agricole dans le sol de référence a augmenté le pH passant de 6,41 + 0,06 sans
amendement a 7,75 + 0,02 pour un amendement de 50 g.kg* MS de fumier et & 7,63 + 0,02
pour un amendement a 20 g.kg* MS de lisier. La boue ayant un pH identique au sol de
référence, 'amendement du sol en boue d’épuration n’a pas modifié le pH initialement
autour de 6,7. En revanche, aprés 28 jours d’exposition des vers de terre aux différents
amendements organiques, le pH du sol amendé en boue a fortement chuté, atteignant 5,64
+ 0,10 et 5,08 + 0,05 pour les teneurs a 20 et 50 g.kg* MS de boue d’épuration. Le pH est
resté stable pour les sols complétés en amendements organiques agricoles. Les vers de terre
ont tendance a acidifier leur milieu par leur activité (Springett, 1983). Cette acidification des
sols amendés en boues pourrait étre attribuée a l'activité des vers de terre dans la
minéralisation de |'azote et du phosphore, qui sont retrouvés a des teneurs élevées dans les
boues d’épuration, en nitrate et orthophosphate ou a la bioconversion de la matiere
organique en espéces intermédiaires comme des acides organiques (Ndegwa et al., 2000).
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Tableau 1. Suivi du pH et de la conductivité électrique (CE) durant I’exposition aux différents
amendements organiques lors du test de reproduction

Teneur en Mafors pH CE (uS.cm?)
Matrices testées dans le sol
(g.kg'1 MS) 0 jour 28 jours 0 jour 28 jours
Boue 0 6,56 + 0,05 7,03 £0,06 168,87 + 8,99 81,43 +4,55
10 6,75 0,03 6,68 + 0,09 189,67 +17,25 230,17 + 16,80
20 6,74 +0,01 5,64 +0,10 224,87 + 18,60 931,00 + 28,84
50 6,67 0,02 5,08 + 0,05 326,50 + 18,90 1468,80 * 66,44
Fumier 0 6,41 + 0,06 6,99 + 0,01 163,13 +10,95 88,73 + 10,95
10 7,09 £ 0,02 7,33 0,03 260,47 + 20,90 127,60 + 6,55
20 7,44 0,19 7,65 + 0,03 363,73 24,32 187,70 + 3,87
50 7,75 £0,02 7,80 £ 0,02 712,43 £25,11 593,80 + 25,07
Lisier 0 6,74 £0,05 7,03 £0,01 113,20 £ 11,63 89,73 £ 6,55
5 7,20 £0,02 7,20 £0,02 159,63 + 7,31 137,63 £1,86
10 7,36 £0,01 7,41 £0,02 239,47 £ 4,96 184,33 £ 3,59
20 7,63 £0,02 7,75 0,02 382,03 3,42 307,17 £5,59

Valeurs moyennes (n = 3) et + écart-type.

L'apport de matieres organiques dans les sols a également conduit a une augmentation de la
conductivité électrique au début de I'expérience. En effet, I'apport de fumier a montré la
plus grande augmentation de la conductivité dans le sol passant de 163,13 + 10,95 uS.cm™
sans amendement a 712,43 + 25,11 puS.cm pour un amendement organique en fumier de
50 g.kg' MS. Les amendements organiques boue d’épuration et lisier de vache ont montré
une augmentation similaire de la conductivité en atteignant 326,50 + 18,90 uS.cm? et
382,03 + 3,42 pS.cm? respectivement aux plus fortes teneurs testées. Cependant, aprés
28 jours d’exposition, la conductivité électrique a diminué dans les sols recevant un
amendement organique d’origine agricole d’environ 20 % aux plus fortes teneurs testées.
Les travaux de Garg et al. (2006) ont également montré dans un contexte de
vermicompostage une diminution de la conductivité électrique dans les sols amendés avec
différents amendements organiques d’origine agricole. Par contre, 'amendement en boue
se distingue par une forte augmentation de la conductivité électrique apres 28 jours. La
conductivité électrique dans le sol amendé a 20 g.kg* MS de boue d’épuration est passée de
224,87 + 18,60 pS.cm? au début de I'expérience a 931 + 28,84 uS cm™ aprés 28 jours
d’exposition. De méme, la conductivité électrique est passée de 326,50 + 18,90 uS.cm™ au
début de I'expérience a 1 468,80 + 66,44 uS.cm™ aprés 28 jours d’exposition dans le sol
amendé a 50 g.kg’* MS de boue d’épuration. La hausse de la conductivité électrique du sol
est probablement due a la métabolisation de la matiére organique issue de la boue
d’épuration conduisant a la libération de sels/ions dans le sol amendé.

Apreés le retrait des vers de terre a 28 jours, la conductivité électrique et le pH des différents
traitements n’ont plus évolué jusqu’a la fin de I'expérimentation. La modification du pH et
de la conductivité électrique générée par un amendement organique a déja été mentionné
comme un des facteurs limitants a la survie et a la croissance des vers de terre (Pivato et al.,
2014 ; Gunadi and Edwards, 2003).
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3.3.2.2. Mesures d’effets : croissance et reproduction

A la fin des 28 jours d’exposition, le taux de mortalité des vers de terre est faible pour toutes
les conditions d’amendement (< 10 %). Seule la teneur la plus élevée en boue d’épuration
présente un taux de mortalité élevé (36,67 + 28,87 %). Les paramétres de croissance et de
reproduction sont suivis durant le test de reproduction pendant 56 jours (Figure 5). Un gain
de biomasse de 10 a 20 % est observé pour les témoins du sol de référence (T) et de 0 a 20 %
pour les témoins du sol artificiel 1ISO (Ti) durant les tests de reproduction. Les légéres
différences de taux de croissance entre les témoins issus des deux types du sol proviennent
de leurs compositions distinctes. En effet, le sol artificiel ISO est un milieu moins riche en
nutriment essentiel et en matiere organique en comparaison avec le sol de référence. Le
taux de croissance des vers de terre dépend fortement des caractéristiques des matieres
organiques, de leur bioaccessibilité et de leur facilité a étre métabolisés en nutriments
(Vodounnou et al., 2016 ; Edwards, 1988). Le taux de croissance des vers de terre aprés 28
jours d’exposition a la boue d’épuration augmente significativement avec I'augmentation de
la teneur en boue. Ce taux atteint 89,41 + 8,45 % a 10 g.kg* MS de boue, 129,85 + 12,75 % a
20 g.kg! MS de boue et 74,18 + 8,69 % a 50 g.kg' MS de boue. Riche en composés
organiques facilement biodégradables (sucres et protéines), la boue d’épuration faciliterait
la croissance des vers de terre par cet apport nutritionnel. Par ailleurs, la stimulation de la
microflore du sol dans un sol amendé en boue d’épuration contribuerait indirectement a
une part plus importante des microorganismes dans l'alimentation des vers de terre
(Pramanik and Chung, 2011 ; Flack and Hartenstein, 1984). Dans le cas des essais avec
épandage de fumier et de lisier de vache, les taux de croissance des vers de terre ne varient
pas significativement.

La reproduction a été évaluée par le comptage du nombre de juvéniles aprés 56 jours
d’exposition (Figure 5). L'exposition des vers de terre a la boue d’épuration se traduit par
une diminution significative du nombre de juvéniles a partir d’'une teneur en boue de
20 g.kg* MS. En effet, le nombre de juvéniles est de 61,33 + 20,55 pour les témoins contre
un nombre de juvéniles produits de 13,67 + 4,04 pour les essais d’exposition a 20 g.kg! MS.
Au-dela de cette teneur, I'absence de juvéniles est liée a la mortalité non négligeable des
vers de terre. L'inhibition de la reproduction des vers de terre dans un sol en présence de
boue d’épuration a déja été observée (Zaltauskaité et al., 2016). Malgré le gain en éléments
nutritifs associé a I'apport de boue d’épuration, les vers de terre ont produit moins de
juvéniles. Les travaux de Pivato et al. (2014) mettent en évidence également une nette
baisse de la reproduction malgré le gain de biomasse aprés un épandage de boues
compostées. L’hypothese proposée par ces auteurs est que la forte biodisponibilité de la
matiere organique biodégradable et la présence de polluants seraient responsables de cette
baisse de fertilité. Les modifications des conditions physicochimiques observées par
I"'augmentation de la conductivité électrique et la diminution du pH pourrait étre également
I'une des causes possibles de la mortalité et de la diminution de la reproduction des vers de
terre (Pivato et al., 2014 ; Owojori et al., 2009 ; Gunadi and Edwards, 2003). En effet,
I'augmentation de la conductivité électrique constatée en fin d’exposition des vers de terre a
des conséquences négatives sur la reproduction des vers de terre (Owojori et al., 2009). La
baisse de pH observée dans les sols amendés en boue d’épuration ne semble pas étre
suffisante pour étre le facteur responsable de la diminution de la reproduction (Wu et al.,
2020). Toutefois, une baisse du pH peut entrainer une désorption des polluants devenant
alors plus biodisponibilité pour les vers de terre (Leal et al., 2013). La diminution du nombre
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de juvéniles pourrait étre également due a un retard de I’éclosion. L’éclosion des cocons est
également un parameétre de reproduction susceptible d’étre perturbé par la présence de
polluants (Yasmin and D’Souza, 2010). Dans notre étude, le nombre de cocons non éclos
atteint 8,67 + 2,08 pour une teneur en boue de 20 g.kg* MS et 14,0 + 3,61 pour une teneur
de 50 g.kg* MS (données non présentées).
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Figure 5. Croissance (A) et reproduction (mesurée en nombre de juvéniles éclos) (B) des vers
de terre Eisenia fetida exposés a un sol de référence amendé en trois types d’amendements
organiques a différentes teneurs pendant 28 jours.

Valeurs moyennes (n = 3 ou 4) et écart-type. Les mémes lettres indiquent un groupe
statistique identique (a 95 %) réalisés indépendamment entre chaque amendement
organique. Ti = sol artificiel ISO non amendé, T = sol de référence non amendé.

Le plus grand nombre de juvéniles produits est observé pour les vers de terre exposés a un
sol amendé a une teneur en fumier de 20 g.kg* MS. Le nombre de juvéniles atteint 172,67 +
38,08 mais le test ANOVA n’a pas permis de confirmer une augmentation significative par
rapport aux essais témoins. Pour le lisier, une diminution dose-dépendant du nombre de
juvéniles est constatée. Une diminution significative de la production de juvéniles est
identifiée pour le sol amendé en lisier de vache a partir de 20 g.kg* MS avec une moyenne
de 19,00 * 16,51 juvéniles produits soit une inhibition de 77,81 % par rapport aux témoins
(74,50 £ 23,63 juvéniles produits). Pour des doses similaires, une diminution du nombre de
cocons a été observée lors d’une exposition de vers de terre dans un sol ISO artificiel
amendé en lisier de volailles (Parente et al., 2021).

L'activité cestrogénique et androgénique des amendements organigues peuvent également
étre responsables de I'inhibition ou de I'augmentation de la reproduction des vers de terre
exposées a ces différents amendements organiques (cf. ANNEXE D, page 268).

3.3.2.3. Réserves énergétiques (protéines, lipides, glycogéne)

Les réserves énergétiques (protéines, lipides et glycogene) ont été quantifiées dans les vers
de terre aprés 28 jours d’exposition a différentes teneurs en amendements organiques
(Figure 6). Les réserves énergétiques des vers de terre exposés au fumier de vache ne sont
pas perturbées.
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Figure 6. Concentrations en protéines (A), lipides (B) et glycogéne (C) dans les vers de terre
Eisenia fetida exposés pendant 28 jours a un sol de référence amendé en trois types
d’amendements organiques a différentes teneurs.

Valeurs moyennes (n = 6) et écart-types. Les mémes lettres indiquent un groupe statistique
identique (a 95 %) réalisés indépendamment entre chague amendement organique.

Les glucides sont la premiére source d’énergie mobilisée par les organismes soumis a un
stress toxique (Moolman et al., 2007). La diminution du glycogéne et sa mobilisation rapide
ont déja été observées chez les vers de terre exposés a un pesticide, I'époxiconazole ou a
des éléments traces métalliques comme le plomb, le cuivre ou des nanoparticules de zinc
(Swiatek and Bednarska, 2019 ; Beaumelle et al., 2017 ; Pelosi et al., 2016 ; Bundy et al.,
2008). Dans notre étude, une diminution de la quantité en glycogene est observée
uniquement a la plus forte teneur en boue de 50 g.kg* MS (2,75 + 0,58 mg.g*) par rapport
aux vers de terre exposés a un sol non amendé (5,19 + 1,17 mg.g'). C’est également a cette
forte teneur en boue que les vers de terre présentent une inhibition totale de Ia
reproduction. L'apport en éléments nutritifs par la boue d’épuration semblerait suffire a
compenser les pertes en glycogéne liées au stress dans les autres conditions d’exposition.
Dans I'étude de Swiatek et Bednarska (2019), une diminution de la quantité en glycogénes
est mesurée seulement dans le traitement en nanoparticules de zinc ou la biomasse des vers
de terre diminuait.

Quelle que soit la teneur en boue amendée dans le sol, les réserves en protéines diminuent
(85,27 + 6,49 mg.gt). Les réserves en protéine atteignent le niveau le plus bas de 59,76 +
4,74 mg.g' a la plus forte teneur en boue de 50 g.kg! MS. D’aprés la littérature, des
conditions de stress modérées génerent une augmentation des réserves en protéines liées a
I'expression de protéines de réponse au stress comme la production de glutathion pour
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lutter contre I'accumulation des polluants dans les organismes (Sokolova et al., 2012). De
nombreuses études présentent une augmentation de la teneur en protéines dans les vers de
terre exposés a des polluants dans le milieu (Swigtek and Bednarska, 2019 ; Beaumelle et al.,
2017 ; Schreck et al., 2008). Notre étude semble aller a I'encontre des résultats observés
classiquement dans la littérature. La diminution de la teneur en protéines est
potentiellement liée a un effet de dilution induit par la forte augmentation de la biomasse
des vers de terre exposé a la boue d’épuration. La diminution de la teneur en protéines
pourrait également étre induite par une carence énergétique liée a la diminution du
glycogeéne et la mobilisable des protéines pour assurer le métabolisme de base des vers de
terre. A l'inverse, les vers de terre exposés au lisier ont montré une augmentation des
réserves en protéines a la plus forte teneur testée en lisier ou la reproduction des vers de
terre a également été affectée. La concentration en protéines dans les vers de terre exposés
au lisier a atteint une concentration de 102,66 + 7,44 mg.g' a 20 g.kg* MS de lisier.

Les lipides constituent également une source importante d’énergie qui peuvent étre
mobilisés lors d’un stress avant ou en méme temps que le glycogene. Toutefois, les réserves
lipidiques n’ont pas été affectées pour les vers de terre exposés a la boue d’épuration et au
lisier. Il semblerait que la mobilisation des lipides ne soit pas nécessaire ou n’a pas été
enclenchée malgré la diminution de la reproduction pour les vers de terre exposés a la boue
d’épuration et au lisier de vache. Etonnamment, la teneur en lipides a méme fortement
augmenté pour les épandages en lisier, quelles que soient les doses d’épandage testées. La
teneur en lipides dans les vers de terre a atteint des valeurs situées entre de 218,83 + 10,44
et 238,27 + 38,20 mg.g* dans le sol de référence amendé en lisier alors que les témoins
présentaient une teneur en lipides de 150,49 + 18,27 mg.g™*. Il semblerait que les réserves
en lipides ont été conservées au dépend de la reproduction lors du stress lié a I'apport en
amendement organique dans le sol.

4. Conclusions

L'épandage des amendements organiques sur les sols agricoles modifie les conditions
physicochimiques du sol. La boue d’épuration présente une valeur fertilisante la plus élevée
mais avec une diversité importante en polluants potentiellement écotoxiques sur les
organismes du sol. C’'est également la boue d’épuration qui présente la fraction la plus
facilement accessible et biodégradable. Au contraire, le fumier et le lisier de vache
présentent des valeurs fertilisantes et des fractions accessibles et biodégradables similaires.

Durant les tests de toxicité chronique, la boue d’épuration révéle un effet agronomique
positif sur la croissance végétale, constaté avec I'augmentation de la biomasse seche des
deux plantes testées. Cet amendement conduit également a un gain important de biomasse
pour les vers de terre, avec un taux de croissance multiplié par six avec une teneur en boue
de 20 g.kg! MS. Ces effets positifs sont a priori liés aux propriétés fertilisantes de la boue
d’épuration et de la biodégradabilité élevée de sa matiére organique pour les fractions
facilement accessibles.

Toutefois, le test de reproduction sur une durée d’incubation de 56 jours a permis
également de mettre en évidence les effets écotoxiques des amendements sur des
parameétres plus sensibles comme la reproduction des vers de terre et leur réserve
énergétique. Au contraire du fumier de vache qui n’a pas montré d’effets écotoxiques,
I’exposition des vers de terre a la boue d’épuration a pour effet majeur de diminuer le
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nombre de juvéniles, avec une baisse significative principalement liée a I'inhibition de la
reproduction de 77,72 % a partir de la teneur en boue de 20 g.kg’* MS (100 % d’inhibition de
la reproduction a 50 g.kg! MS) et un retard a I’éclosion. Ces résultats suggérent un stress lié
d’une part aux modifications physicochimiques du milieu d’exposition (diminution du pH et
augmentation de la conductivité) et, d’autre part, a la présence de contaminants entrainant
une diminution des réserves en énergie allouées a la reproduction. Ce stress se traduit
également par une diminution des réserves énergétiques des protéines et du glycogene des
vers de terre exposés a la boue d’épuration. L'amendement du sol au lisier de vache conduit
également a une diminution de la reproduction des vers de terre avec des réserves en
protéines et en lipides plus importantes. Dans le cas du lisier, les effets écotoxiques ne
peuvent pas étre imputés a la présence de contaminants contrairement a la boue
d’épuration.

Notre étude met en évidence des résultats contradictoires si le croisement des résultats sur
les plantes et les vers de terre n’est pas réalisé. En effet, si la boue d’épuration est un
avantage certain sur la fertilisation des sols et sur 'amélioration du rendement des cultures,
il présente également un risque non négligeable sur les macroinvertébrés. Le test de
reproduction sur les vers de terre semble pertinent pour évaluer I'écotoxicité de ces
amendements organiques. Ce risque doit étre considéré dans la perspective de la prise en
compte de I'écotoxicité chronique dans la réglementation'® de I'épandage de certains
amendements organiques. De plus, nos résultats confirment |'utilisation de plusieurs tests
d’écotoxicité sur plusieurs modeles biologiques dans le but de mieux évaluer les impacts des
amendements organiques sur les sols agricoles et sur les écosystémes agricoles.
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Dans le but de confirmer les résultats obtenus dans le chapitre précédent (cf. Article 2), un
second test de reproduction (test de reproduction n°® 2) est réalisé avec des vers de terre
exposés a I'ensemble des trois Mafors en méme temps mais uniquement a une teneur en

Mafors de 20 g.kg* MS.

Lors de ce test, le taux de mortalité est faible dans les différentes conditions. La mortalité
des vers de terre varie entre 2,50 et 10,00 % (données non présentées). Les paramétres de
croissance et de reproduction sont évalués apres 28 jours d’exposition des vers de terre

dans les sols amendés en Mafors (Figure 32).
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Figure 32. Croissance (A) et reproduction (mesurée en nombre de juvéniles éclos) (B) des
vers de terre Eisenia fetida exposés a différentes Mafors a une teneur de 20 g.kg™* MS.
Valeurs moyennes (n = 4). Les mémes lettres indiquent un groupe statistique identique
(295 %). T = sol de référence, T- = sol artificiel I1SO.

L’évaluation de la croissance des vers de terre montre une perte de biomasse pour les vers
de terre exposés au sol de référence (T) ou au sol artificiel 1ISO (T-) avec des taux de
croissance similaires (-7,11 + 4,14 % et 7,51 + 1,33 % respectivement). Cette diminution de la
biomasse peut s’expliquer par une alimentation insuffisante des vers de terre dans ces
conditions d’essais. Toutefois, la perte de biomasse est a relativiser car elle reste faible et ne
semble pas avoir eu d’effet sur la reproduction des vers de terre. Les travaux de Coelho et al.
(2019) montrent également une diminution de la biomasse des vers de terre exposés a un
sol artificiel ISO « témoin » atteignant jusqu’a -22,19 + 7,75 % sans conséquence sur la

reproduction. Pour les vers de terre exposés aux Mafors agricoles, une perte de biomasse
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est également observée. Les vers de terre obtiennent un taux de croissance de -12,06 *
13,99 % dans le sol amendé en fumier et -5,88 + 13,86 % dans le sol amendé en lisier. Au
contraire, un gain de biomasse important est noté pour les vers de terre exposés a la boue
d’épuration, avec un taux de croissance positif de 31,26 + 7,97 %. Ces résultats confirment
bien que la boue d’épuration présente des propriétés nutritives élevées, améliorant la

croissance des vers de terre.

Les résultats sur la reproduction mettent a nouveau en évidence I'impact reprotoxique de la
boue d’épuration et du lisier. Dans un premier temps, nous constatons un nombre de
juvéniles de 49,00 * 8,37 dans le sol de référence (T), de 36,00 + 7,12 dans le sol artificiel et
de 52,00 + 2,94 dans le sol amendé en fumier. Aucune différence significative n’est observée
dans ces différentes conditions d’exposition. Dans un second temps, les vers de terre
exposés aux sols amendés en boue d’épuration et en lisier de vache révelent une diminution
significative du nombre de juvéniles (14,25 + 1,71 juvéniles dans le sol amendé en boue
d’épuration et 19,50 + 2,38 juvéniles dans le sol amendé en lisier). L'inhibition de la
reproduction atteint 70,71 * 2,38 % pour les vers de terre issus du sol amendé en boue
d’épuration et atteint 59,82 + 4,77 pour les vers de terre issus du sol amendé en lisier. Cette
inhibition est suivie également par une forte réduction de I'éclosion des cocons dans le sol

amendé en boue ol 48,00 + 9,83 cocons n’ont pas éclos.

Cette étude a permis d’évaluer les effets des Mafors a plus long terme sur le sol et sur les
organismes qui y vivent. Les résultats obtenus sur la caractérisation physicochimique
soulignent des différences importantes entre les différentes Mafors. La boue d’épuration se
différencie des Mafors agricoles par la présence de nombreux polluants, une valeur
fertilisante plus élevée, ainsi qu’une fraction accessible et biodégradable importante de la
matiere organique. Les tests écotoxicologiques confirment I'amélioration de la fertilité et la
présence d’'une matiere organique plus facilement accessible et nutritive dans le sol amendé
en boue d’épuration qui se traduisent par une augmentation de la biomasse des plantes et
des vers de terre. Cependant, ces tests écotoxicologiques révélent clairement des effets

reprotoxiques sur les vers de terre exposés a des sols amendés en boue d’épuration et en
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lisier de vache. Ces vers de terre montrent également des variations de leur réserve

énergétique dans ces conditions, signe d’une perturbation de leur métabolisme.

Ces résultats confirment I'efficacité de I'utilisation des bioessais en laboratoire pour évaluer
I’écotoxicité chronique de sols amendés par des Mafors. La méthodologie mise en place
démontre la fiabilité et la répétabilité des bioessais. Cependant, nos bioessais en laboratoire
se heurtent a une faible représentativité puisqu’ils utilisent le ver Eisenia fetida, peu présent
dans les sols agricoles et appartenant au groupe fonctionnel des épigés. Ces bioessais ne
prennent pas en compte non plus les variations climatiques des conditions in situ. Pour avoir
une plus grande représentativité des effets écotoxiques des Mafors, notre étude
expérimente un essai préliminaire d’encagement de vers de terre dans des conditions in situ.
L'utilisation d’'un ver de terre plus représentatif peut également étre utilisé, tel que
Aporrectodea caliginosa (réalisés dans les bioessais en laboratoire par les partenaires du

projet RISMEAU).

6.3  Bioessais in situ — Impact des Mafors sur la reproduction des vers
de terre

L'intérét des bioessais en laboratoire est déja démontré a de nombreuses reprises pour
I’évaluation des risques environnementaux. Toutefois, il apparait utile de compléter ces
bioessais par la réalisation d’essais en conditions proches des conditions réelles. Dans le cas
d’essais d’écotoxicité sur vers de terre, la pertinence écologique peut ainsi étre augmentée
avec des essais biologiques in situ. La mise en place d’essais in situ dans le compartiment
aquatique (a la fois dans la colonne d’eau que dans le sédiment) est trés bien documentée
dans la littérature et a montré son applicabilité et sa pertinence dans |'étude d’une
contamination environnementale (Grieshaber et al., 2021 ; Lécrivain et al.,, 2017). En
revanche, les essais in situ sur des sols contaminés sont moins fréquents dans la littérature

et concernent principalement les escargots (Louzon et al., 2022 ; De Vaufleury et al., 2006).

Dans notre étude, le développement d’un bioessai in situ est expérimenté sur le ver de terre.
Les protocoles d’encagement de vers de terre sont rares (Antunes et al., 2008). Le
développement de méthodologies est nécessaire dans le compartiment sol afin de fournir

des outils supplémentaires permettant I'évaluation plus réaliste de la contamination des
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sols. La partie suivante détaille les résultats obtenus (sur la survie, la croissance et la
reproduction) lors du bioessai in situ apres une exposition de 28 jours des vers de terre

Eisenia fetida a des sols amendés a 10 g.kg! MS de boue d’épuration ou de lisier de vache.

Les chambres d’essais ont été déployées sur le terrain avec succés (Chapitre 4.7.3, page 125)
et ont permis le recueil des résultats sur les différents parametres suivis durant 28 jours

d’exposition a des sols amendés a deux types de Mafors (Tableau 13).

Tableau 13. Parametres suivis durant le test de reproduction in situ des vers de terre Eisenia
fetida exposés a une teneur de 10 g.kg! MS de deux Mafors (boue d’épuration et lisier de
vache).

Condition Taux de Taux de croissance | Nombre de cocons | Nombre de | Nombre de cocons
mortalité j28 (%) j28 (%) produits j28 juvéniles j56 non éclos j56
T* 1,9+3.2 a 0,04£3,37 a 450311 a 450%3,11 a |9 a
Boue d’épuration | 36,1+ 19,0 b 33,69£4,09 b 35,5045,45 b 22,25+386 b | 135%265 b
Lisier de vache [ 13,9+7,2 a 12,01£3,43 ¢ 725+4,79 a 500+2,16 a |250%379 a

Valeurs moyennes (n = 4) et + écart-types. Les mémes lettres indiquent un groupe statistique
identique (2 95 %). T = sol de référence, T- = sol artificiel ISO.
* n =3 (le quatriéme réplicat n’a pas été pris en compte car une fuite des vers de terre a été

2

observée a la suite d’aléas climatiques qui ont décroché la moustiquaire recouvrant
I’ouverture de la chambre d’essai).

La mortalité des vers de terre dans les conditions témoins est faible (1,9 + 3,2 %) et leur
biomasse est stable (-0,04 £ 3,37 %) aprés 28 jours d’exposition. La conception des chambres
et les conditions nutritives mises en place dans cette étude semblent suffisantes pour
contenir les vers de terre dans le milieu et assurer leur survie et le maintien de leur biomasse
durant 28 jours. Pour les sols amendés en Mafors, les résultats montrent une augmentation
de la mortalité qui deviennent significatives lors de I'exposition a la boue d’épuration. La
mortalité des vers de terre atteint 36,1 £ 19,0 % dans le sol amendé en boue d’épuration. La
diminution de la survie des vers de terre a déja été observée lors d’'une exposition de 28
jours a 50 g.kg* de boue d’épuration lors des bioessais réalisés en laboratoire. Les conditions
d’exposition in situ sembleraient amplifier les effets létaux de la boue d’épuration sur les
vers de terre. En revanche, 'amendement en Mafors augmente la biomasse des vers de
terre avec un taux de croissance significativement plus élevé que les témoins (12,01 + 3,43 %

dans le sol amendé en lisier et jusqu’a 33,69 + 4,09 % dans le sol amendé en boue
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d’épuration). Or, I'augmentation de la biomasse des vers de terre exposés a la boue
d’épuration a aussi été observée a toutes les doses d’épandage testées lors des bioessais en

laboratoire.

La trés faible reproduction des vers de terre dans la condition témoin pourrait s’expliquer
soit par une trop faible densité en vers de terre dans la chambre d’essai, soit par une durée
d’exposition insuffisante. Les conditions environnementales telles que la température, le
taux d’ensoleillement et la pluviométrie peuvent également jouer un role dans le retard de
la reproduction. De ce fait, les résultats sur le parameétre de reproduction ne permettent pas
de conclure. Toutefois, les résultats sur les paramétres de reproduction obtenus dans les sols
amendés en boue d’épuration montrent des résultats contradictoires avec les bioessais en
laboratoire. En effet, les vers de terre montrent une augmentation significative du nombre
de cocons produits et du nombre de juvéniles éclos. Le nombre de cocons non éclos issus du

sol amendé en boue est également élevé.

Les chambres d’essais développées semblent adaptées pour évaluer I'écotoxicité chronique
d’un sol amendé dans des conditions in situ sur les vers de terre. La fabrication des chambres
est simple et peu onéreuse. Toutefois, la réalisation des tests dans des conditions
environnementales estivales nécessite un suivi régulier de la teneur en eau pour éviter une
mortalité des vers de terre dans les conditions d’essais. Pour conclure, il ne s’agit, ici, que
d’une étude préliminaire et il convient d’optimiser le protocole d’exposition (densité de vers
de terre, durée d’exposition, espece, etc.) pour garantir la reproductibilité de ce bioessai in

situ et une reproduction suffisante dans les conditions témoins.

Le prochain chapitre traite de I’évaluation de la bioaccumulation des éléments traces

métalliques et des résidus de médicaments dans les vers de terre et les plantes.
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Chapitre 7. Transfert et bioaccumulation de polluants présents
dans les sols amendés en Mafors vers les plantes et
les vers de terre

7.1  Contexte et enjeux

Les deux premiéres étapes de notre étude ont porté sur I'analyse chimique et la mesure
d’effets de I'épandage des Mafors sur les plantes et les vers de terre. Une approche
complémentaire consiste a réaliser une mesure de la concentration et de la bioaccumulation
des polluants dans les organismes exposés a ces Mafors. Il s’agit ici de fournir des
informations sur la biodisponibilité des polluants dans I'environnement, leur transfert dans
les organismes cibles et estimer ainsi la part des contaminants potentiellement transférés

dans les réseaux trophiques.

A partir des bioessais chroniques (Chapitre 6.2), I'analyse de la bioaccumulation s’est
réalisée d’une part sur deux types de polluants, les résidus de médicaments et les éléments
traces métalliques et, d’autre part sur deux organismes : les vers de terre et les plantes. Les
concentrations en polluants sont mesurées sur la totalité du corps des vers de terre
(biodisponibilité générale) et sur les parties aériennes/parties racinaires des plantes. Les

polluants ciblés varient en fonction du test et des espéeces étudiées (Tableau 14).

Tableau 14. Analyse de la bioaccumulation des éléments traces métalliques et des résidus de
médicaments en fonction des différents tests réalisés et organismes étudiés.
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. L . . Stade de vie / Résidus de Eléments traces
Organismes Tests réalisés Especes aF 2o (T
Organe médicaments métalliques
Vers de terre Test de reproduction n® 1 Eisenia fetida
en laboratoire Adultes X X
(Chapitre 6.2.2, page 165)
Juvéniles X
Test de reproduction n°® 2 Eisenia fetida
en laboratoire
(Chapitre 6.2.3, page 188) Adultes X X
Test de reproduction in situ | Eisenia fetida
(Chapitre 6.3, page 190)
Adultes X
Plantes Test d’émergence et de Medicago sativa Parties aériennes X
croissance des plantes en
laboratoire Parties racinaires X
(Chapitre 6.2.2, page 165) Sinapis alba Parties aériennes X
Parties racinaires
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7.2 Les résidus de médicaments

Les concentrations dans les sols amendés au début de I'expérience n’ayant pas pu étre
analysées, les concentrations sont calculées pour estimer les concentrations en résidus de
médicaments dans les sols amendés lors du test de reproduction n° 1 (Tableau 15). Ces
concentrations sont calculées a partir des concentrations en résidus de médicaments
mesurées dans les échantillons bruts (cf. tableau C.1 et tableau C.2 de 'ANNEXE C, page 262)
et des teneurs apportées en Mafors et en crottin de cheval dans les sols. L’estimation des
concentrations en résidus de médicaments concerne les 15 résidus de médicaments qui ont
pu étre identifiés et quantifiés initialement dans les différentes matrices de I'étude (Mafors,

sol de référence, crottin de cheval ajouté dans les bioessais).

Les résultats mettent en évidence la présence de chlorhexidine dans le sol de référence a
des concentrations quantifiables dans toutes les conditions, méme en absence de
Mafors. Cette contamination provient probablement des exploitations agricoles entourant la
parcelle. Excepté le cas de la chlorhexidine, et quelles que soient les doses d’épandage,
I'apport de Mafors agricoles ne conduit pas a la présence de résidus de médicaments a des
concentrations quantifiables dans le mélange sol-Mafor. En effet, les concentrations
calculées sont, en théorie, toutes inférieures aux limites de détection des techniques
analytiques mises en ceuvre. Or, lors de I'épandage a la boue d’épuration, certaines
molécules sont présentes a des concentrations suffisamment élevées dans les sols amendés
pour étre identifiées et quantifiées. C'est le cas de la chlorhexidine, la ciprofloxacine, le
diméthyl-didécyl ammonium et I'ofloxacine dont les concentrations calculées sont
nettement supérieures a leur limite de détection. Les travaux de Bourdat-Deschamps et al.
(2017) évoquent des concentrations similaires dans des sols amendés en boue d’épuration
pour la ciprofloxacine et I'ofloxacine. A partir de ces estimations, on peut supposer un risque
de bioaccumulation dans les vers de terre pour les antibiotiques fluoroquinolones et la
chlorhexidine connues pour étre potentiellement bioaccumulables dans les vers de terre

(Sidhu et al., 2019 ; Wen et al., 2011 ; Huang et al., 2009).
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Tableau 15. Concentrations calculées en résidus de médicaments (ug.kg* MS) dans les sols
amendés a différentes teneurs en Mafors lors du test de reproduction n° 1 des vers de terre.

Mafors Sol de référence Sol amendé en boue Sol amendé en fumier Sol amendé en lisier
Te;’z“rre)‘f; :: Z’; O(ZI‘:;?SI\Z )50/ 0 10 20 50 10 20 50 5 10 20
3-amino-5-méthylisoxazole ND 0,56 1,12 2,80 0,28 0,56 1,40 0,05 0,10 0,21
Albendazole-2-aminosulfone ND 0,03 0,05 0,13 0,01 0,01 0,02 ND ND ND
Chlorhexidine 14,85 3551 | 56,17 | 118,16 | 14,84 14,84 14,82 14,84 14,84 14,82
Ciprofloxacine ND 1,29 2,58 6,45 ND ND ND ND ND ND
Diméthyl-didécyl ammonium ND 369,36 | 738,73 | 1846,82 ND ND ND ND ND ND
Desméthyl-ofloxacine ND 0,38 0,75 2,80 ND ND ND ND ND ND
Epitétracycline ND 0,31 0,61 1,53 0,01 0,03 0,07 0,01 0,03 0,06
Flubendazole ND 0,18 0,35 0,88 ND ND ND ND ND ND
Hydroxy-flubendazole ND 0,02 0,03 0,08 ND ND ND ND ND ND
Levamisole ND 0,09 0,17 0,43 ND ND ND ND ND ND
Ofloxacine ND 9,58 19,15 47,89 ND ND ND ND ND ND
Pyrantel ND 0,07 0,13 0,33 0,00 0,00 0,01 0,01 0,02 0,04
Tétracycline ND 0,24 0,48 1,21 0,01 0,02 0,06 0,02 0,03 0,06
Thiabendazole ND 0,02 0,04 0,09 ND ND ND ND ND ND
Triclosan ND 0,21 0,43 1,07 ND ND ND ND ND ND

Les concentrations théoriques calculées dans chacune des conditions prennent en compte la
quantité de résidus de médicaments apportée par les différentes matrices (sol de référence +
Mafors + crottin de cheval). Les concentrations supérieures a la limite de quantification de
I’analyse sont affichées en gras (cf. Tableau 11, page 110). ND = Non déterminé.

Au contact direct avec les particules du sol et I'eau interstitielle, les vers de terre sont
susceptibles d’accumuler les polluants organiques issus des amendements de Mafors. Cette
bioaccumulation est possible soit par absorption alimentaire, soit par absorption cutanée
(Vijver et al., 2003). Les voies d’assimilation et la bioaccumulation dépendent de plusieurs
facteurs liés aux propriétés des polluants (Jager et al.,, 2003) et des caractéristiques
physicochimiques du sol (De Vaufleury and Gimbert, 2013). Les analyses des concentrations
en résidus de médicaments sur Eisenia fetida adultes et juvéniles ont pour objectif de mettre
en évidence la bioaccumulation effective, ou non, en fonction de l'origine de la Mafor
amendée et de sa teneur dans les sols. Apres 28 jours d’exposition, les analyses sur les vers
adultes et juvéniles tendent a indiquer une bioaccumulation pour certains résidus de

médicaments issus de la boue d’épuration lors du test de reproduction n° 1 (Tableau 16).
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Tableau 16. Concentrations moyennes en résidus de médicaments (ug.kg* MS) dans les vers de terre adultes et juvéniles exposés a différentes
teneurs en Mafors lors du test de reproduction n° 1.

Teneur en Mafors
Condition dans le sol Stade de vie ANHY DDA ERY PYR TETRA TRI
(g.kg* MS)
Sol amendé en Adultes 4,4+1,1 1682,5 + 252,4 <LD <LD <LD <LD
boue 0 Juvéniles <LD 1448,4 £ 200,3 <LD <LD <LD <LD
Adultes 4,4+1,0 2100,5 + 273,1 <LD <LD <LD 23,8+3,8
10 Juvéniles 1,7+0,4 3235,4 £ 355,9 <LD <LD <LD <LD
Adultes 41+1,1 536,8+85,9 <LD <LD <LD 71,285
20 Juvéniles - - - - - -
Adultes 39+1,1 403,5+48,4 0,7+0,2 <LD <LD 63,2+6,9
>0 Juvéniles - - - - - -
Sol amendé en Adultes <LD <LD 38+1,1 <LD <LD <LoQ
fumier 0 Juvéniles <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Adultes 2,1+4,6 <LD <LD 1,7+0,5 <LD <LD
10 Juvéniles <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Adultes <LD <LD <LD <LD <LD <LD
20 Juvéniles <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Adultes 2,0+£0,5 <LD <LD <LD <LD <LD
>0 Juvéniles <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Sol amendé en Adultes <LD <LD <LD <LD <LD <LD
lisier 0 Juvéniles <LD <LD 1,4+0,4 <LD <LD <LD
Adultes <LD <LD <LD <LD 236,1+65,0 <LD
> Juvéniles <LD <LD <LD <LD <LD <LD
Adultes <LD <LD <LD <LD <LD <LD
10 Juvéniles <LD <LD <LD <LD <LD <LD
i~ Adultes <LD <LD <LD <LD 467,8+118,1 <LD
Juvéniles <LD <LD 2,0+0,6 <LD <LD <LD

Valeurs moyennes (n = 3) et + écart-types. LD = Limite de détection, LOQ = Limite de quantification, « - » = Condition non mesurée. Les limites
de détection et de quantification sont affichées dans le tableau B.3 (cf. ANNEXE B, page 259). ANHY = Anhydroérythromycine ; DDA = Diméthyl-
didécyl ammonium ; ERY = Erythromycine ; PYR = Pyriméthanine ; TETRA = Tétracycline ; TRI = Triclosan.
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Lors des analyses dans des matrices complexes telles que les vers de terre, la détection des
résidus de médicaments peut étre limitée par un manque de sensibilité analytique, des
difficultés de I'extraction et/ou une prise d’essai insuffisante en termes de biomasse. Par
conséquent, la plupart des résidus de médicaments recherchés ont montré des limites de
détection et de quantification beaucoup plus élevées dans les vers de terre que dans les
autres matrices analysées (sol et Mafors). Malgré les limites analytiques évoquées, six
résidus de médicaments de la liste étudiée (sur 33 molécules recherchées) ont été détectés
et quantifiés dans les vers de terre exposés a des sols amendés en Mafors durant le test de
reproduction n° 1. Les résidus de médicaments quantifiés sont : un antibiotique avec la
tétracycline, un antibiotique macrolide avec I’érythromycine ainsi qu’un de ses métabolites
I’'anhydroérythromycine, deux biocides avec le diméthyl-didécyl ammonium et le triclosan et
un antiparasitaire avec le pyriméthamine (Tableau 16). Parmi ces résidus de médicaments,
certains avaient déja été quantifiés dans les différentes Mafors étudiées alors que d’autres
n’avaient pas été détectés (tels que I'anhydroérythromycine et I’érythromycine) (cf. tableau

C.2 de ’ANNEXE C, page 262).

Dans un premier temps, I'analyse ne révele quasiment pas de résidus de médicaments dans
les vers de terre exposés a un sol amendé en Mafors d’origine agricole. Quelques résidus
comme |'anhydroérythromycine, I'érythromycine et le pyriméthanine sont détectés a de
faibles concentrations dans les vers de terre exposés aux Mafors d’origine agricole et
également dans les témoins (entre 1,4 + 0,4 et 3,8 + 1,1 g.kg* MS). D’aprés la littérature
scientifique, I"’érythromycine est connue pour étre potentiellement bioaccumulée dans les
organismes. En effet, les travaux de Wu et al (2021) révelent des concentrations en
macrolides dont I'érythromycine & des concentrations de l'ordre du pg.kg?! chez les
organismes aquatiques. De plus, I'azithromycine, un autre macrolide, a montré une
bioaccumulation dans les tissus de vers de terre exposés a des doses réalistes d’une boue
d’épuration en laboratoire (Sidhu et al., 2019). Seule la tétracycline présente des valeurs
élevées atteignant 236,1 + 65,0 et 467,8 + 118,1 pg.kg* MS dans les vers de terre adultes
exposés a des sols amendés a 5 et 20 pg.kg! MS de lisier de vache respectivement.
Toutefois, I'augmentation de la teneur en Mafors dans le sol n’entraine pas de tendance a
I’augmentation de la tétracycline puisque les vers exposés a 10 g.kg'* MS ne montrent pas de

tétracycline dans leur tissu et la variabilité observée dans les échantillons est tres élevée.
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Seules les plantes ont déja montré une bioaccumulation des tétracyclines dans les

organismes terrestres (Puckowski et al., 2016).

En ce qui concerne les vers exposés dans le sol amendé en boue d’épuration, quatre
molécules sont détectées: I'anhydroérythromycine, le diméthyl-didécyl ammonium,
I’érythromycine et le triclosan. L'anhydroérythromycine et I’érythromycine sont a nouveau
détectées a des concentrations trés faibles entre 0,7 et 4,4 ug.kg* MS, y compris dans les
témoins. Pour le triclosan, les concentrations moyennes varient entre 23,8 + 3,8 a 63,2 +
6,9 ug.kg! MS, respectivement de la plus faible teneur ajoutée en boue d’épuration a la plus
forte teneur testée. Le triclosan est connu dans la littérature pour sa bioaccumulation par les
vers de terre. L'étude de Kinney et al. (2008) montre des concentrations en triclosan jusqu’a
2 610 ug.kg* MS avec un facteur de bioaccumulation élevé (27) dans des vers de terre
exposés a un sol amendé en boue d’épuration. Des facteurs de bioaccumulation plus faibles
(proches de 10) ont été obtenus dans d’autres études (Pannu et al., 2012 ; Higgins et al.,
2011). En ce qui concerne le diméthyl-didécyl ammonium, les concentrations moyennes
mesurées dans les vers de terre adultes exposés a la boue d’épuration varient entre 403,5 +
48,4 a 2100,5 + 273,1 pgkg! MS. Cependant, la quantification du diméthyl-didécyl
ammonium montre également une forte concentration dans les témoins adultes (1 682,5 +
252,4 ug.kg* MS). Cette concentration dans les vers de terre issus des essais témoins laisse
supposer soit une erreur d’analyse, soit une inversion d’échantillon. Aucune étude n'a

encore montré la bioaccumulation du diméthyl-didécyl ammonium dans les vers de terre.

La détection de polluants dans les juvéniles peut provenir d’un transfert des résidus depuis
les adultes vers les juvéniles ou bien d’une nouvelle bioaccumulation des juvéniles durant la
seconde phase du test de reproduction pendant 28 jours. Dans notre étude, les mesures en
résidus de médicaments ont pu étre réalisées lorsque la masse des juvéniles produites était
suffisante dans les différentes conditions d’exposition. Les vers de terre juvéniles montrent
une concentration moyenne en diméthyl-didécyl ammonium de 3 235,4 + 355,9 pg.kg* MS a
une exposition de 10 g.kg! MS en boue d’épuration. Cette plus forte concentration en
diméthyl-didécyl ammonium retrouvée dans les juvéniles exposés a 10 g.kg* MS de boue
d’épuration suggére une bioaccumulation plus importante des vers de terre juvéniles par
rapport aux adultes. Cette forte bioaccumulation peut étre issue d’'une différence de

métabolismes entre les adultes et les juvéniles ou encore une biodisponibilité plus élevée du

198

Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2023ISAL0003/these.pdf
© [O. Roques], [2023], INSA Lyon, tous droits réservés



diméthyl-didécyl ammonium dans le milieu suite a la forte activité des vers de terre adultes
durant la premiéere phase du test de reproduction. Ces différences de concentrations en
polluant entre les adultes et les juvéniles ont déja été observées sur des ETMs dans les
travaux de Coelho et al. (2018). Toutefois, une contamination en diméthyl-didécyl
ammonium dans les juvéniles témoins est également observée (1 448,4 + 200,3 pg.kg! MS)

et remet en cause les résultats obtenus.

Durant le test de reproduction n°2, les analyses ne détectent pas de résidus de
médicaments dans les vers de terre, a I'exception de I'érythromycine et du tébuconazole et a
de faibles concentrations (1,4 et 3,6 pg.kg? MS). Cette seconde analyse souligne la faible
robustesse et redondance de I'analyse et met en évidence un probléeme analytique. La forte
variabilité observée lors des analyses sur le diméthyl-didécyl ammonium montre la nécessité

d’approfondir le développement analytique sur ce composé.
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Points clés a retenir

v' Dans un contexte d’épandage agricole réaliste, les estimations des concentrations
en résidus de médicaments dans les sols amendés en Mafors agricoles donnent
des valeurs en résidus de médicaments indétectables en raison de la faible
concentration des résidus de médicaments dans les Mafors agricoles et des faibles
doses d’apports en amendement.

v' Le sol amendé en boue d’épuration révele tout de méme des concentrations
calculées en chlorhexidine, ciprofloxacine, diméthyl-didécyl ammonium et
ofloxacine suffisamment élevées pour étre quantifiées par voie analytique dans le
mélange sol-boue.

v Parmi la liste des 33 résidus de médicaments recherchés, six résidus de
médicaments sont détectés et quantifiés dans les vers de terre adultes aprés une
exposition de 28 jours a des sols amendés.

v Les vers de terre exposés a des sols amendés en Mafors agricoles ne montrent pas
de bioaccumulation de résidus de médicaments dans leurs tissus. Seule la
tétracycline montre une concentration élevée dans les vers de terre exposés au
lisier mais une forte variabilité de la mesure est observée.

v" Une tendance a la bioaccumulation est observée dans les vers de terre exposés a
la boue d’épuration pour le triclosan et le diméthyl-didécyl ammonium. Les vers
de terre juvéniles montrent également une concentration élevée en diméthyl-
didécyl ammonium. Ces tendances ne sont toutefois pas confirmées durant le test
de reproduction n° 2.

v’ Les biais analytiques ne permettent pas d’affirmer les tendances observées sur la

bioaccumulation des résidus de médicaments dans les vers de terre.
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7.3  Les éléments traces métalliques

Les concentrations des fractions « pseudo total » en zinc, cuivre, chrome, cadmium, nickel et
plomb ont été quantifiées dans les sols amendés en Mafors, dans les vers de terre Eisenia
fetida et dans les plantes Medicago sativa et Sinapis alba durant les tests de toxicité

chronique.

Dans notre étude, I'évaluation de I'écotoxicité des Mafors est réalisée a des doses
d’épandage réalistes comprises entre 5 et 50 g.kg! MS durant les tests de toxicité chronique
sur les organismes terrestres. En tenant compte du fond géochimique du sol, de la teneur en
Mafor et du complément alimentaire (crottin de cheval), les concentrations calculées en
ETMs dans les différentes conditions du test de reproduction n° 1 sont présentées dans le
Tableau 17. Les mesures en ETMs réalisées dans les sols amendés en début d’expérience lors
du test de reproduction n° 1, sont également présentées dans ce tableau. La comparaison
entre les concentrations calculées et mesurées en ETMs met en évidence des concentrations
mesurées légérement plus élevées que les concentrations calculées, a part les
concentrations en zinc et cadmium qui sont plus faibles. Les tendances restent identiques et

confirment que les analyses en ETMs sont fiables et représentatives.

L'amendement en Mafors a ces doses d’épandage n’a pas modifié significativement les
concentrations en ETMs suivis dans les sols amendés (Tableau 17). Toutes les concentrations
en ETMs mesurées sont en dessous des valeurs limites citées dans la législation francgaise
(Tableau 1 du chapitre 1.6, page 38). Les concentrations moyennes, obtenues durant le test,
sont de 66,23 + 5,17 mg.kg’* MS pour le zinc, 17,88 + 2,46 mg.kg'! MS pour le cuivre, 0,18 +
0,01 mg.kg* MS pour le cadmium, 74,40 + 5,95 mg.kg? MS pour le chrome, 30,39 *
1,20 mg.kg* MS pour le nickel et 19,22 + 0,64 mg.kg' MS pour le plomb (Tableau 17).
Toutefois, une tendance a I'augmentation des concentrations est a noter pour le zinc et le
cuivre dans les sols amendés en boue d’épuration. En effet, cette tendance a I'augmentation
est liée aux concentrations élevées en zinc et cuivre retrouvées dans la boue d’épuration
(483,43 + 9,48 et 208,41 + 1,78 g.kg'! MS respectivement). Orman et al. (2014) observent
également une légére augmentation des concentrations du zinc et du cuivre dans les sols

amendés en boue d’épuration due a un fond géochimique en ETMs moins élevé dans le sol
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utilisé et des fortes concentrations de ces deux ETMs dans la boue d’épuration épandue. En
général, 'augmentation des ETMs dans les sols est surtout liée a un épandage répété et
successif de Mafors (Guo et al., 2018 ; Iglesias et al., 2018 ; Nogueira et al., 2013 ; Smith,
2009 ; Nicholson et al., 2003).

Malgré les concentrations en ETMs identiques entre les sols amendés ou non, la
biodisponibilité des ETMs est fortement liée a leur spéciation dans les sols. D’aprées la
littérature, la fraction d’ETMs facilement extractible est plus représentative que la
concentration totale des ETMs dans le sol pour I'évaluation du risque (McLaughlin et al.,
2000). L'extraction a l'acide diéthylene triamine penta acétique (DTPA) est l'une des
méthodes couramment utilisées permettant de quantifier les fractions facilement
disponibles telles que les ETMs solubles, échangeables, absorbés ou complexés a la matiére
organique (Coelho et al., 2018). Durant notre étude, il aurait été utile de compléter les
données par des essais d’extraction séquentielles et/ou des extractions chimiques simples,
puisque les Mafors sont connues dans la littérature pour présenter des fractions
biodisponibles importantes pour certains ETMs (Li et al., 2010). Les travaux de Orman et al.
(2014) montrent une quantité extraite de zinc a I'acide DTPA beaucoup plus importante dans
le sol amendé a de faibles doses en boue d’épuration que dans le sol non amendé. Cette
méme étude montre également une augmentation de la fraction extraite en cuivre et nickel

a I'acide DTPA et donc des ETMs plus facilement disponibles dans la boue d’épuration.

Les mesures en ETMs dans les sols amendés durant le test de reproduction n° 2 des vers de
terre, le test de reproduction in situ des vers de terre et le test d’émergence et de croissance
des plantes présentent des tendances identiques au test de reproduction n° 1 des vers de

terre. Ces données n’ont pas été présentées dans ce manuscrit.
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Tableau 17. Concentrations moyennes calculées et mesurées en ETMs (mg.kg MS) dans les sols amendés a différentes teneurs en Mafors lors

du test de reproduction n° 1 des vers de terre.

Teneur en Mafors

Zn Cu Cr cd Ni Pb
Condition dans le sol
(g.kg‘1 MS) Calculée Mesurée Calculée Mesurée Calculée Mesurée Calculée Mesurée Calculée Mesurée Calculée Mesurée
Sol de référence 0 67,68 66,36 + 3,74 ab 12,53 16,45 + 0,54 ab 50,71 77,15 +3,98 ab 0,23 0,18+0,01a 23,07 29,81+1,23a 11,29 19,31+0,37a
Z‘;Laeme”dé en 10 71,62 70,09 + 2,00 ab 14,54 18,21 40,25 a 50,89 74,36 + 1,88 ab 0,23 0,19 +0,00 a 23,14 29,01+0,56 a 11,41 19,88 +1,00 a
20 75,56 70,46 + 1,50 ab 16,55 19,91+ 0,09 ab 51,08 73,87 +2,15ab 0,24 0,19+0,01a 23,22 30,82+2,43a 11,54 18,65+0,11a
50 87,39 75,78 £5,26 a 22,59 23,96+1,85b 51,63 68,71 +2,38 ab 0,26 0,19+0,01a 23,43 31,1540,71a 11,90 19,38+0,92 a
?;’E;“re“dé en 10 67,45 62,37 +1,07b 12,64 16,38+0,21a 50,84 73,07 £0,94 ab 0,25 0,19+0,01a 23,13 30,89+1,37 a 11,27 18,91+0,41a
20 67,24 59,49 +3,37b 12,74 15,69+0,37 a 50,96 67,47 1,19 a 0,28 0,18+0,02a 23,17 27,85+ 1,54 a 11,24 18,06 +0,42 a
50 66,61 59,55 +2,95 b 13,06 16,44 +0,55a 51,29 66,68 + 1,66 a 0,35 0,18+0,02a 23,31 30,58+ 1,52 a 11,16 18,65+0,91a
ﬁ;’;me“dé en 5 68,04 64,96 + 5,52 ab 12,62 16,70+0,94 a 50,73 86,19 + 1,65 b 0,23 0,16+0,01a 23,08 31,96 £ 1,58 a 11,29 19,04+1,76a
10 68,41 64,45 + 2,54 ab 12,70 16,99+0,11a 50,74 78,60 + 1,69 ab 0,23 0,16+ 0,00 a 23,08 31,20+ 1,17 a 11,29 19,68+0,89a
20 69,13 68,79 + 6,77 ab 12,88 18,03+1,16a 50,78 77,87 £3,36 ab 0,23 0,18+0,02a 23,09 30,60+ 1,23 a 11,28 20,42+0,83 a

Valeurs moyennes (n = 3) et + écart-types. Chaque lettre indique un groupe statique identique (p < 0,05). Les valeurs mesurées dans le sol de
référence issues des différents tests de reproduction ont été regroupées. Les concentrations théoriques calculées dans chacune des conditions
prennent en compte la quantité d’ETMs apportées par les différentes matrices (sol de référence + Mafors + crottin de cheval).

Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2023ISAL0003/these.pdf

© [O. Roques], [2023], INSA Lyon, tous droits réservés

203




73.21 Vers de terre

Les vers de terre sont reconnus pour étre des accumulateurs efficaces des ETMs dans les sols
conduisant a une compartimentation, un stockage ou a I'excrétion des ions métalliques des
tissus les plus sensibles (Andre et al., 2009 ; Barrera et al., 2001). De la méme maniére que
les polluants organiques, les voies d’entrée des ETMs sont la pénétration cutanée ou
I’absorption a partir du tube digestif des vers de terre (De Vaufleury and Gimbert, 2013). La
bioaccumulation des ETMs va dépendre principalement de I'espece, de son comportement
alimentaire et des caractéristiques du milieu de vie telles que la composition organo-

minérale du sol et le pH (Van Vliet et al., 2006 ; Morgan and Morgan, 1999).

Au bout de 28 jours d’exposition, les vers de terre témoins exposés au sol de référence
présentent des concentrations faibles en plomb, nickel, cadmium et chrome mais plus
élevées que les vers de terre issus de |'élevage (Tableau 18). En effet, les vers de terre
témoins présentent des concentrations moyennes de 2,02 + 0,41 mg.kg* MS pour le plomb,
3,47 + 1,50 mg.kg* MS pour le nickel, 4,79 + 2,07 mg.kg! MS pour le cadmium et 5,91 +
2,39 mg.kg? MS pour le chrome. Cette légére augmentation en ETMs provient
principalement du fond géochimique du sol de référence. Ces ETMs, qualifiés d’éléments
« non essentiels », peuvent représenter un risque pour les organismes puisqu’ils sont
écotoxiques a faible dose et facilement bioaccumulables (principalement pour le cadmium).
Chez les vers de terre, ces ETMs vont étre stockés sous des formes non toxiques comme des
nodules de phosphate de plomb ou dans la partie granule pour le cadmium (Redeker et al.,
2007 ; Morgan and Morgan, 1998). A propos du zinc et du cuivre, deux oligo-éléments
essentiels au bon développement des organismes, les concentrations retrouvées dans les
vers de terre exposés au sol de référence sont similaires aux concentrations dans les vers de
terre issus de I’élevage. lls sont bioaccumulés a des concentrations plus importantes que les
ETMs précédents (97,88 + 5,11 mg Zn.kg™* MS et 9,53 + 0,71 mg Cu.kg* MS). Le ver de terre
Eisenia fetida est connu pour réguler sa concentration interne en zinc autour de 95 mg.kg™*
quelle que soit la concentration externe en ETMs dans le sol jusqu’a 560 mg Zn.kg* de sol
sec (Heikens et al., 2001 ; Van Gestel et al., 1993). Cette régulation des ETMs essentiels
passe par des voies spécifiques pouvant conduire a un équilibre entre I'absorption et

I’excrétion (Hopkin, 1989 ; Spurgeon and Hopkin, 1999). Contrairement au zinc, le cuivre
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n’est pas régulé chez les vers de terre. Une corrélation positive a déja été observée entre la
concentration en cuivre dans les vers de terre et les concentrations dans les sols (Helling et

al., 2000 ; Morgan and Morgan, 1998).

Suites aux amendements en Mafors, les résultats ne mettent pas en évidence une plus forte
bioaccumulation des ETMs dans les vers de terre. En premier, 'amendement du sol en
Mafors d’origine agricole ne modifie pas les concentrations en ETMs dans les vers de terre.
L'apport des Mafors agricoles dans les sols amendés ne semble pas avoir modifié la
biodisponibilité des ETMs contrairement a I’étude de Li et al. (2010) ou les sols amendés en
fumier de porc présentaient des fractions biodisponibles plus élevées en cadmium et plomb

conduisant a une plus forte accumulation de ces ETMs dans les tissus de vers de terre.

En second, I'exposition a la boue d’épuration augmente seulement la concentration en
cuivre dans les vers de terre indépendamment de la dose. La concentration en cuivre atteint
la valeur de 18,96 + 2,04 mg.kg™* MS dans les vers de terre exposés a 50 g.kg’* MS de boue
d’épuration contre 9,53 + 0,71 mg.kg! MS dans les témoins. Toutefois, I"augmentation
observée de la concentration en cuivre dans les vers de terre reste relativement faible. Cette
augmentation pourrait étre due a (i) une légere augmentation de la concentration en cuivre
dans le sol amendé en boue d’épuration (tendance observée mais peu significative) qui
génére une augmentation de la concentration en cuivre dans les vers de terre car ils ne sont
pas capables de la réguler, (ii) une spéciation du cuivre plus facilement biodisponible
apporté par la boue d’épuration, et/ou (iii) une diminution du pH dans le milieu liée a
I"'apport de boue d’épuration et I'activité des vers de terre, ce sol acide présenterait alors du
cuivre sous une forme plus biodisponible en raison de la diminution des phénomeénes
d’adsorption (Marinussen et al., 1997). Dans un sol amendé a des doses d’épandage faibles
en boue d’épuration, I'étude de Urionabarrenetxea et al. (2022) montre des concentrations
en chrome, nickel, cadmium et plomb identiques aux témoins pour la méme espéce de vers
de terre. En revanche, lorsque les doses d’épandage en boue d’épuration augmentent, une
augmentation significative de la concentration en ETMs dans le ver Eisenia fetida est
observée (Urionabarrenetxea et al., 2022 ; Zaltauskaité et al., 2022). L’étude de Kizilkaya
(2004) note une augmentation en cuivre et zinc dans le ver de terre Lumbricus terrestris
pour des doses d’épandage et des concentrations en ETMs dans la boue d’épuration

similaires a notre étude.
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Tableau 18. Concentrations moyennes d’ETMs (mg.kg! MS) dans les vers de terre exposés a différentes teneurs en Mafors pendant 28 jours
lors du test de reproduction n° 1 et facteur de bioaccumulation.

Teneur en Mafors Zn Cu Cr cd Ni Pb
Condition dans le sol

( g.kg‘1 MS) Vers de terre FBA Vers de terre FBA Vers de terre FBA Vers de terre FBA Vers de terre FBA Vers de terre FBA

Elevage - 96,98 + 2,97 - 8,81+0,63 - 1,03 + 0,09 - 1,67 0,07 - 0,48 +0,09 - 0,28 +0,03 -
Sol de référence 0 97,88 +5,11a 1,47 9,53+0,71a 0,58 591+2,39a 0,08 4,79+2,07 a 26,09 | 3,47+1,50ab 0,12 2,02 + 0,41 af 0,10
Sol amendé en 10 103,76 +4,50a | 1,48 16,21+1,03 b 0,89 7,54+0,55a 0,10 591+0,57 a 31,00 4,51+0,52a 0,16 2,17£0,20a 0,11
bove 20 98,85+2,10a 1,40 17,45+1,11b 0,88 2,90£0,51a 0,04 6,07+0,31a 31,80 2,49£0,35b 0,08 1,02+0,05b 0,05
50 90,78 £ 5,63 a 1,20 18,96 2,04 b 0,79 1,65+0,00a 0,02 3,69+0,47 a 18,97 | 3,61£0,36ab 0,12 0,24+0,08 ¢ 0,01
Sol amendé en 10 94,62 +3,84a 1,52 10,22 +1,32 a 0,62 6,14+0,47 a 0,08 6,13+0,15a 32,91 | 3,59:0,22ab 0,12 1,08 £ 0,11 be 0,06
fumier 20 100,86 +4,98a | 1,70 10,61+1,57 a 0,68 2,740,333 0,04 6,34+0,37a 35,67 2,61£0,22b 0,09 0,49 £0,08 ¢ 0,03
50 93,91+2,74a 1,58 9,21£0,57 a 0,56 3,18+0,60a 0,05 3,76£0,72a 20,75 | 2,75%0,18ab 0,09 0,76 £ 0,24 bc 0,04
Sol amendé en 5 99,00+ 16,82a | 1,52 8,00£0,43a 0,48 7,11£0,45a 0,08 4,5310,14 a 27,75 | 3,91%0,59ab 0,12 1,60 + 0,06 ef 0,08
sier 10 97,15+2,05a 1,51 9,76+0,77 a 0,57 3,16£0,71a 0,04 587+0,84a 37,48 | 2,67+0,16ab 0,09 0,83 0,07 bc 0,04
20 88,28+2,21a 1,28 10,78+ 1,74 a 0,60 3,72£0,16a 0,05 6,21£0,17 a 33,97 | 2,83:0,20ab 0,09 0,84 £0,12 bc 0,04

Valeurs moyennes (n = 3) et £ écart-types. Chaque lettre indique un groupe statique identique (p < 0,05). Les valeurs mesurées dans les vers de
terre exposés dans le sol de référence des différents tests ont été regroupées. Les valeurs de FBA > 1 sont affichées en gras.

Cette thése est accessible a I'adresse : https://theses.insa-lyon.fr/publication/2023ISAL0003/these.pdf

© [O. Roques], [2023], INSA Lyon, tous droits réservés

206




Le facteur de bioaccumulation (FBA) est tres souvent utilisé dans I’évaluation des risques
pour déterminer I'accumulation d’une substance dans I'organisme étudié. Il est défini par le
rapport entre la concentration d’un polluant dans I'organisme et la concentration mesurée
dans le milieu environnemental (Equation n° 7, page 130). L’étude du transfert potentiel des
ETMs dans les vers de terre utilise souvent I'indice FBA (Coelho et al., 2018). Dans notre
étude, les FBA de chaque ETM suivi ne varient pas selon I'amendement en Mafors regu dans
les sols. Les FBA obtenus apres I'exposition des vers de terre dans les sols amendés ou non
sont proches de 0 pour le chrome, le nickel et le plomb, proches de 1 pour le cuivre et le
zinc, et compris entre 16,19 et 38,42 pour le cadmium. Ces résultats sont similaires a I'étude
de Kizilkaya et al. (2004) sur Lumbricus terrestris. Toutefois, quelques tendances sont
observées dans notre étude. Le FBA du zinc diminue dans les vers de terre lorsque la
concentration en zinc augmente dans le sol a la suite d’une dose d’épandage en boue
d’épuration plus élevée et le FBA du cuivre est légérement plus élevée dans les vers de terre
exposés a un sol amendé en boue d’épuration. Les FBA obtenus de ces six ETMs chez E.
fetida sont dans I'ordre suivant : Cd >> Zn > Cu > Pb = Ni = Cr. lls sont similaires aux études
réalisées sur des sols contaminés chez les vers de terre A. caliginosa et L. rubellus (Dai et al.,
2004). La partie biodisponible de ces ETMs dans les sols est responsable de I'augmentation
du FBA. On peut supposer dans notre étude que les fractions biodisponibles des ETMs dans
les sols n"ont pas été influencées par I'apport en Mafors et I'activité des vers de terre. Pour
le cadmium, les FBA obtenus sont élevés malgré une faible concentration dans le sol. Les
organismes du sol accumulent facilement le cadmium, méme a de faibles concentrations

dans les sols (De Vaufleury and Gimbert, 2013).

Les autres séries d’expérimentation (test de reproduction n° 2 et test de reproduction in
situ) montrent des résultats similaires a la seule différence que lI'augmentation de la
concentration en cuivre dans les vers de terre est également observée dans le sol amendé
en lisier (cf. tableau D.1 et tableau D.2 de I'ANNEXE E, page 272). Les conditions
environnementales fluctuantes lors du test in situ (teneur en eau, température,
ensoleillement, etc.) n"ont pas eu d’influence sur les concentrations en ETMs dans les vers

de terre et les phénomenes de bioaccumulation.
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Points clés a retenir

v Les concentrations en ETMs dans les sols amendés sont inférieures aux seuils
limites mentionnés dans la législation francaise.

v Globalement, la dose et le type de Mafors ne modifient pas les concentrations des
six ETMs étudiés dans les sols amendés.

v" Quelle que soit la Mafor épandue, les concentrations mesurées en zinc, chrome,
cadmium, nickel et plomb dans les vers de terre ne montrent pas de différences
avec les concentrations dans les vers de terre témoins.

v La concentration en cuivre augmente dans les vers de terre exposés dans un sol
amendé en boue d’épuration indépendamment de la dose d’épandage recue mais
les différences observées sont relativement faibles.

v’ Les facteurs de bioaccumulation obtenus pour les six ETMs se présentent dans
I'ordre suivant Cd >> Zn > Cu > Pb = Ni = Cr avec des FBA supérieurs a 1 pour le
zinc et compris entre 16,19 et 38,42 dans toutes les conditions pour le cadmium.

v" Lors des bioessais in situ, la bioaccumulation des ETMs dans les vers de terre suit
les mémes tendances que celles observées pour les bioessais en laboratoire lors

des tests de reproduction.
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7322 Plantes

Les concentrations en ETMs ont été mesurées dans les parties aériennes et racinaires de la
luzerne cultivée, Medicago sativa, exposée durant 28 jours et uniquement dans les parties
aériennes de la moutarde, Sinapis alba, exposée durant 21 jours a des sols amendés en

Mafors lors du test d’émergence et de croissance des plantes (Tableaux 19 et 20).

Les plantes ont la capacité d’accumuler les ETMs dans des organes de stockage grace a des
transports spécifiques. Notre étude met en évidence des concentrations en ETMs nettement
plus importantes dans les parties racinaires de la luzerne que dans ses parties aériennes.
D’aprés la littérature, les racines des plantes sont des organes de stockage pour piéger les
ETMs et éviter leur exportation vers les parties aériennes plus sensibles aux ETMs ou de
nombreux processus physiologiques réalisés pourraient étre détériorés (Sbartai et al., 2012 ;
Jarvis et al., 1976). L'étude de Zribi et al (2015) identifie les parties racinaires comme le lieu

préférentiel de stockage du zinc.

Parmi les ETMs bioaccumulés, certains sont qualifiés d’oligo-éléments (zinc et cuivre) car
nécessaires a la croissance des plantes. Le zinc joue un réle important dans les processus de
photosynthese, de détoxification et de métabolisation des protéines (Alloway, 2008).
Cependant, d’autres ETMs « non essentiels » peuvent se bioaccumuler et provoquer des
effets écotoxicités. Dans des conditions sans amendement, nos travaux montrent une
bioaccumulation relativement faible dans les parties racinaires de la luzerne du zinc et du
cuivre (51,63 + 6,18 et 30,22 + 1,30 mg.kg! MS respectivement), viennent ensuite le chrome
et le nickel (16,78 + 2,14 et 9,66 *+ 0,58 mg.kg! MS respectivement), et a plus faible
concentration le plomb et le cadmium (6,10 + 0,65 et 1,07 + 0,06 mg.kg® MS
respectivement) (Tableau 19). Les deux espéces de plantes présentent des concentrations
en ETMs similaires dans les parties aériennes a I'exception de la concentration en zinc qui est
légerement plus élevée dans la moutarde (Tableaux 19 et 20). Les concentrations en zinc et
cuivre mesurées dans les parties aériennes chez la luzerne (20 mg Zn.kg* et 8 Cu.kg?) sont

identiques aux concentrations retrouvées dans I'étude d’Orman et al. (2014).
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Tableau 19. Concentrations moyennes d’ETMs (mg.kg? MS) dans les parties aériennes et racinaires de la luzerne cultivée Medicago sativa

exposée pendant 28 jours lors du test d’émergence et de croissance des plantes a différentes teneurs en Mafors.

Teneur en Mafors Zn Cu Cr cd Ni Pb
Matrice Condition dans le sol

(g.kg‘1 MS) Plantes FBA Plantes FBA Plantes FBA Plantes FBA Plantes FBA Plantes FBA
Sol de reférence 0 20,68 + 0,98 a 0,31 8,45 + 0,61 ab 0,66 2,45+0,32 a 0,05 0,14 +0,02 ab 0,61 1,60+ 0,10 a 0,07 0,53 +0,02 a 0,05
Zztzme”dé en 10 28,73+4,02a 0,38 7,57 £ 0,65 ab 0,62 1,54 + 0,21 ab 0,03 0,22+0,03 a 1,03 0,87 £0,06 b 0,02 0,17 +0,03 ab 0,01
oo 20 54,78 + 4,44 b 0,74 | 8,82+0,88ab | 0,63 1,52 0,21 ab 0,03 0,42 +0,05 c 201 | 1,2840,10ab | 0,03 | 0,41+0,04ab | 0,03
az:it;ne ?L?E;“re“dé en 10 20,61+2,10a 0,28 9,56 +0,04a 0,86 1,33+0,08b 0,02 0,13+0,01b 0,61 0,96 + 0,06 b 0,02 0,27 + 0,01 ab 0,02
20 18,83+ 6,60 a 0,30 | 880+0,60ab | 0,73 1,66 £ 0,19 ab 0,03 | 0,20£0,01ab | 0,94 1,04+0,29 b 0,03 | 0,18+0,02ab | 0,01
ﬁ;’;me“dé en 10 22,11+3,66a 0,30 6,76+ 0,24 b 0,59 1,81+0,11 ab 0,03 0,18 + 0,03 ab 0,92 1,02£0,10b 0,02 0,22 +0,02 ab 0,01
20 22,56+ 1,26 a 0,34 | 8,04+0,27ab | 0,69 1,47 0,32 ab 0,03 | 0,17+0,02ab | 0,82 0,91+0,04 b 0,03 0,17 40,02 b 0,01
Sol de référence 0 51,63+6,18a | 078 | 3022+130a | 2,36 | 1678:214ab | 032 | 1,07+006a | 4,65 | 966+058a | 040 | 610+0,65a | 0,52
Zg';me”dé en 10 100,68+6,26b | 1,34 16,78+ 0,33 b 1,36 | 13,44+0,66bcd | 0,23 1,97 £0,08 b 9,22 9,72+0,58 a 0,23 3,30+0,21bc | 0,22
20 298,03+32,41c | 4,03 |2839+568ab | 2,02 12,56 +1,02 cd 0,21 3,61+0,21¢c 17,24 | 11,73+1,00a | 0,30 3,04+0,27 b 0,21

Partie -
racinaire ?:’r'nai‘ge”de en 10 48,00 +3,68 a 0,66 |23,19+0,52ab | 2,08 17,85+1,32 a 0,31 1,42 +0,05 ad 6,62 10,83+ 1,36 a 0,25 3,64+0,18bc | 0,25
20 38,460+9,13a | 0,61 |27,08+0,34ab | 2,26 16,14 + 1,08 ac 0,28 3,19+0,19e | 1502 | 9,58+0,12a 0,25 1,95+0,1d 0,14
ﬁ;‘;me”dé en 10 60,59+4,86ab | 0,82 |[2491+08lab | 2,19 17,92 +0,67 a 0,30 1,41+0,13 ad 7,21 11,1+0,44 a 0,27 4,0+0,17 ¢ 0,27
20 57,85+ 6,08 a 0,88 | 18,81+2,74ab | 1,62 10,37 0,55 d 019 | 1,69+0,03bd | 8,19 6,39+0,37 b 0,18 1,32+0,12d 0,10
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Tableau 20. Concentrations moyennes d’ETMs (mg.kg! MS) dans les parties aériennes de la moutarde Sinapis alba exposée pendant 21 jours
lors du test d’émergence et de croissance des plantes a différentes teneurs en Mafors.

Teneur en Mafors Zn Cu Cr Cd Ni Pb
Matrice | Condition dans le sol
1 Plantes FBA Plantes FBA Plantes FBA Plantes FBA Plantes FBA Plantes FBA
(g.kg™* MS)
Sol de reférence 0 50,45 + 6,95 a 0,76 7,64 +0,67 a 0,60 4,59 +0,24 ab 0,09 0,62+0,01a 2,70 2,58 £0,64 a 0,11 0,39 0,04 ac 0,03
Partie Zo' amendé en 10 93,05+1,95b 1,24 7,89+0,42a 0,64 2,93 +0,50 ab 0,05 0,91+0,02b 4,26 1,56 + 0,24 ab 0,04 0,21+0,02b 0,01
L. oue
aerienne
20 187,05+11,33¢c | 2,53 8,61+0,31a 0,61 2,31£0,15a 0,04 1,35+ 0,04 6,45 1,27 + 0,05 ab 0,03 0,28 0,02 bc 0,02
?0' amendé en 10 47,50 +4,37 a 0,65 7,83+0,02a 0,70 2,89 0,08 ab 0,05 0,9+0,08b 4,19 1,11+0,12b 0,03 | 0,36+0,01abc | 0,02
umier
20 53,07+9,77 a 0,85 8,24+1,08a 0,69 5,32 +0,10 ab 0,09 | 0,98+0,08bd | 4,61 1,72 +0,12 ab 0,05 0,3 + 0,02 abc 0,02
fo_' amendé en 10 50,19 +2,67 a 0,68 7,52+0,46 a 0,66 571+0,51b 0,10 1,1+0,05d 5,62 2,48+0,08a 0,06 0,47 +0,01a 0,03
Isier
20 61,90+ 11,02 a 0,94 8,00+0,72 a 0,69 5,46 + 1,25 ab 0,10 1,02+0,09bd | 4,94 1,58 + 0,32 ab 0,05 | 0,36+0,15abc | 0,03

Valeurs moyennes (n = 3) et + écart-types. Chaque lettre indique un groupe statique identique (p < 0,05). Les valeurs de FBA > 1 sont affichées
en gras.
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Les données présentées dans les Tableaux 21 et 22 mettent en évidence une augmentation
de la concentration de certains ETMs dans les parties aériennes de la luzerne et la moutarde,
et dans les parties racinaires de la luzerne. Cette augmentation varie en fonction du type
d’amendement et de sa teneur ajoutée dans le sol. Dans un premier temps, nous constatons
I'absence de variation de concentrations en ETMs dans les plantes exposées aux sols
amendés en fumier et en lisier de vache. En effet, quel que soit 'ETM considéré (a
I’exception du cadmium) et les teneurs en amendements d’origine agricole, les
concentrations dans les parties aériennes et racinaires sont proches des concentrations
mesurées sur les plantes cultivées dans le sol de référence non amendé. Seul le cadmium
augmente dans les parties racinaires de la luzerne et dans les parties aériennes de la

moutarde exposées aux plus fortes teneurs en fumier de vache et lisier de vache.

Dans un second temps, nous observons |I'augmentation de la concentration de certains ETMs
dans les plantes en croissance sur les sols amendés en boue d’épuration. C’est le cas du zinc
et, dans une moindre mesure du cadmium. Pour les autres ETMs, 'amendement du sol en
boue d’épuration ne conduit pas a I'augmentation de leurs concentrations dans les plantes,
celles-ci étant équivalentes aux concentrations mesurées dans les plantes exposées au sol de
référence non amendé. Ces concentrations en zinc et cadmium tendent a augmenter en
fonction de la teneur en boue d’épuration ajoutée au sol. L'augmentation du zinc est
observée a la fois dans les parties aériennes de la luzerne et la moutarde mais également
dans les parties racinaires de la luzerne. Pourtant, les concentrations en zinc dans les sols
n‘ont pas augmenté avec I'amendement en boue d’épuration. Les travaux d’Orman et al.
(2014) mentionnent également une augmentation de la concentration en zinc chez la
luzerne exposée a un sol amendé en boue d’épuration a des doses ou la concentration en
ETMs n’augmentait pas dans les sols amendés. Le zinc présenterait des fractions mobiles et
biodisponibles dans les boues d’épuration et serait donc accumulé a de plus grandes
concentrations dans la luzerne et la moutarde (Orman et al., 2014 ; Asik and Katkat, 2010).
De plus, la matiere organique de la boue d’épuration a montré des fractions facilement
assimilables et biodégradables par les organismes. Leur biodégradation peut entrainer des
modifications physicochimiques importantes du sol (diminution du pH) favorisant leur
bioaccumulation et une remobilisation des ETMs piégés dans la matiére organique. Les

racines des plantes sont également connues pour modifier les paramétres physicochimiques
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et biologiques dans la rhizosphére pouvant influencer la mobilité des polluants dans cette

zone (Stengel and Gelin, 1998).

L'utilisation du FBA est souvent pratiquée pour évaluer la capacité des plantes a accumuler
les ETMs (Liu et al., 2008). Nos résultats présentent des FBA différents selon 'amendement
en Mafors regu dans les sols. En premier, 'amendement en Mafors n’a pas modifié les FBA
du chrome, du nickel et du plomb qui présentent des FBA inférieures a 1 voire nulles. Le FBA
du cuivre n’est également pas influencé par le sol amendé a ces différentes Mafors mais il
présente des valeurs supérieures a 1 dans les racines de la luzerne. En second, les FBA du
zinc et du cadmium présentent deux résultats distincts. Nous observons une augmentation
du FBA du zinc seulement dans les conditions d’exposition a la boue d’épuration. Ce FBA
augmente avec la dose d’épandage jusqu’a atteindre, a la plus forte teneur en boue
d’épuration, une valeur de 4,03 dans les parties racinaires de la luzerne et de 2,53 dans les
parties aériennes de la moutarde. En ce qui concerne le cadmium, les FBA sont supérieurs a
1 dans les parties racinaires de la luzerne quelles que soient les conditions de culture testées
avec des FBA compris entre 4,65 et 17,24. Ces FBA sont plus élevées dans les parties
racinaires lorsque la luzerne est exposée a la boue d’épuration et au fumier de vache. On
détecte également des FBA supérieurs a 1 dans les parties aériennes de la luzerne dans les
sols amendés en boue d’épuration. Chez la moutarde, les FBA du cadmium sont supérieurs a
1 dans les parties aériennes pour toutes les conditions testées avec des valeurs beaucoup
plus élevées que les témoins lorsque les sols sont amendés, quelle que soit la Mafor et la

teneur testée.
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Points clés a retenir

v’ Les concentrations en ETMs sont plus élevées dans les parties racinaires que les
parties aériennes chez la luzerne.

v' L’épandage des Mafors d’origine agricole ne montre pas une augmentation de la
concentration en ETMs dans les plantes, a I'exception du cadmium qui augmente
dans les parties racinaires de la luzerne et dans les parties aériennes de la
moutarde aux plus fortes doses d’épandage.

v' L'exposition des plantes a un sol amendé en boue d’épuration conduit a une
augmentation importante de la concentration en zinc dans les parties aériennes et
racinaires de la luzerne et dans les parties racinaires de la moutarde. Une
concentration plus importante en cadmium est également mis en évidence dans la
luzerne et dans les parties aériennes de la moutarde.

v Les FBA du zinc sont supérieurs a 1 dans les parties racinaires chez la luzerne et
dans les parties aériennes chez la moutarde lorsque les deux plantes sont
exposées a la boue d’épuration. Le cuivre présente un FBA supérieur a 1 dans
toutes les conditions d’exposition dans les parties racinaires de la luzerne. Pour le
cadmium, les FBA sont supérieurs a 1 dans les parties racinaires de la luzerne pour
toutes les conditions d’exposition en raison de faibles concentations dans les sols
amendés. Toutefois, ces FBA montrent des valeurs plus élevées dans un sol

amendé en boue d’épuration et en fumier de vache.
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7.4  Synthése et conclusion

L'utilisation de la bioaccumulation en écotoxicologie permet d’apporter une meilleure
évaluation du transfert des polluants. Son étude nécessite I'acquisition des concentrations
en polluants dans les sols et dans les organismes. Dans le cadre de nos travaux, les Mafors
étudiées sont amendées dans les sols a des teneurs faibles pour se rapprocher au plus prés
des conditions réalistes. Ainsi, a ces faibles doses d’épandage, les mesures en ETMs ne
montrent pas d’augmentation des concentrations dans les sols aprés un épandage, quelle
que soit la Mafor testée. Toutefois, les concentrations de quelques résidus de médicaments
sont susceptibles d’augmenter en fonction des teneurs apportées en boue d’épuration et
des polluants suivis, comme le diméthyl-didécyl ammonium, I'ofloxacine, la ciprofloxacine et

la chlorhexidine.

Les données obtenues sur la bioaccumulation des résidus de médicaments n’ont pas mis en
évidence une évolution des concentrations dans les vers de terre. Les limites de détection
des techniques analtiques sont encore trop élevées pour garantir la robustesse de I'analyse
des résidus de médicaments dans les tissus de vers de terre. Concernant les données sur les
ETMs, I’épandage de Mafors agricoles ne conduit pas a leur bioaccumulation dans les vers de
terre et les plantes. Toutefois, I'exposition a la boue d’épuration conduit a une légere
augmentation du cuivre dans les vers de terre et une augmentation du zinc et du cadmium

dans les plantes.

Pour approfondir ces analyses, il serait intéressant de mesurer les fractions facilement
extractibles des ETMs dans les sols amendés et ainsi de comparer la fraction la plus

mobilisable, voire disponible, aux concentrations mesurées dans les organismes terrestres.
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Conclusion générale de la these et perspectives

L’épandage des Mafors en tant que fertilisants sur les sols agricoles suscite de nombreuses
interrogations quant au transfert des polluants dans I'environnement et a leur innocuité sur

les organismes terrestres.

Cette these avait pour objectif principal de développer une approche expérimentale afin
d’évaluer les effets écotoxiques de I'épandage sur sol agricole de trois Mafors : une boue
d’épuration urbaine, un fumier de vache et un lisier de vache. La démarche expérimentale
s’est principalement axée sur I'analyse des caractéristiques physicochimiques des Mafors
sélectionnées et le développement de bioessais en laboratoire sur deux organismes

terrestres, les plantes et les vers de terre.

Les Mafors ont été caractérisées sur le plan agronomique et écotoxicologique en analysant
les teneurs en nutriments et en polluants. La boue d’épuration s’est distinguée des deux
autres Mafors pour ses propriétés fertilisantes élevées, la diversité des contaminants
présents et avec des concentrations élevées pour certains résidus de médicaments et ETMs.
Les contaminants détectés et quantifiés dans la boue d’épuration comprennent ceux
couramment recherchés : les éléments traces métalliques, les hydrocarbures aromatiques
polycycliques et les polychlorobiphényles; et quelques émergents (les résidus de
médicaments et les retardateurs de flamme bromés). Les analyses en résidus de
médicaments ont permis d’élargir la base de données sur les classes de médicaments
détectées et quantifiées dans les Mafors grace au développement des techniques

analytiques dans le cadre du programme RISMEAU.

Au cours de I'évaluation écotoxique des Mafors, la méthodologie s’est développée a travers
la durée d’exposition des organismes du sol lors de bioessais en laboratoire. Dans un
premier temps, les « effets a court terme » ont été analysés a I'aide de bioessais normés sur
les microorganismes, les plantes et les vers de terre. La mise en place de cette batterie de
bioessais a permis d’évaluer, a plusieurs niveaux trophiques, I'écotoxicité des Mafors. Les
effets mesurés au cours de ces tests dépendent de I'organisme d’essai, du substrat d’essai,
du type de Mafors et de la dose d’épandage appliquée dans les sols. Leurs écotoxicités ont

ainsi pu étre mises en évidence aprées de courtes expositions (< 14 jours) sur les plantes et les
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vers de terre. Malgré la présence de contaminants variés et a fortes concentrations, la boue
d’épuration présente une écotoxicité plus faible par rapport aux deux amendements
agricoles et améliore la croissance des organismes exposés. Pour les deux Mafors d’origine
agricole, le lisier est apparu comme le plus écotoxique sur les organismes d’essais. Toutefois,
il est important de noter que ces effets écotoxiques pour les trois Mafors sont apparus
seulement a des doses d’épandage élevées, doses non représentatives des pratiques

agricoles.

Dans un second temps, I'application de tests « a long terme » a permis d’évaluer a plus
faibles doses I'impact des Mafors sur les organismes exposés a des durées d’exposition plus
longues. Avec ces doses d’épandage plus réalistes, I'application de ces tests a long terme
met en évidence un effet reprotoxique sur les vers de terre exposés a des sols amendés en
boue d’épuration et en lisier de vache. Cet effet reprotoxique est apparu a une teneur en
Mafors identiques (20 g.kg* MS) et a provoqué une inhibition de la reproduction de plus de
70 % pour les vers de terre exposés a ces deux Mafors. En plus de cette inhibition, les vers de
terre montraient une perturbation de leurs réserves énergétiques. Toutefois, les résultats
soulignent une fois de plus I'amélioration des propriétés fertilisantes du sol amendé en boue
d’épuration. Les résultats obtenus durant ces bioessais mettent en avant la nécessité de
mettre en place plusieurs tests d’écotoxicité terrestre sur plusieurs modéles biologiques et
de croiser les résultats obtenus pour mieux évaluer I'impact de I'épandage de Mafors sur les
écosystemes agricoles. Le test de reproduction sur les vers de terre s’est montré efficace

pour évaluer |'écotoxicité des Mafors.

Une deuxieme méthode expérimentale a été développée avec le test préliminaire
d’encagement de vers de terre pour évaluer I'écotoxicité des Mafors. Ce test préliminaire a
fourni des résultats prometteurs pour améliorer la représentativité de ['étude
écotoxicologique de I'épandage de Mafors. Ce nouveau bioessai in situ nécessitera encore

un développement approfondi avant d’étre opérationnel.

Enfin, le transfert des polluants a été évalué dans les vers de terre et les plantes afin
d’identifier les polluants facilement biodisponibles dans les sols amendés. Cette évaluation a
porté sur les éléments traces métalliques et les résidus de médicaments. L’analyse des vers

de terre n’a pas mis en évidence le transfert des résidus de médicaments et une plus forte
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bioaccumulation des éléments traces métalliques dans un sol amendé en Mafors. La
détection et la quantification des résidus de médicaments dans les vers de terre nécessitent
la poursuite du développement des procédures analytiques. Concernant les plantes, les
mesures révelent une augmentation de la concentration en zinc, oligo-élément important
pour la croissance des plantes, dans leurs tissus lors de I'exposition a des sols amendés en

boue d’épuration.

A partir des différents bioessais réalisés et des résultats acquis au cours des
expérimentations, cette theése aura permis le développement d’une démarche
expérimentale dans le but d’évaluer I’écotoxicité sur les organismes terrestres a la suite d’un
épandage de Mafors. Cette étude propose également une premiére estimation des doses
d’épandage limites a ne pas dépasser pour garantir I'innocuité des Mafors vis-a-vis des
organismes terrestres. Ces doses d’épandage limites se situent a 50 g.kg™* MS pour le fumier

de vache et 3 10 g.kg'* MS pour la boue d’épuration et le lisier de vache.

Suites a cette étude, les perspectives qui en découlent sont nombreuses. Les principales

voies envisagées sont les suivantes :

(1) Dans notre étude, nous nous sommes focalisés principalement sur |'observation des
impacts des Mafors sur le ver de terre a travers les marqueurs individuels et Ia
bioaccumulation. Toutefois, les biomarqueurs sub-individuels sont également pertinents a
étre étudiés tels que le test de génotoxicité (dommage a I’ADN) et de biotransformation
(activité enzymatique de détoxification). Ces biomarqueurs ont déja prouvé leur sensibilité

et donneraient de nouvelles informations sur I’écotoxicité des Mafors (Parelho et al., 2018).

(2) Les mesures de polluants dans les Mafors et les sols amendés ont été effectuées dans
cette étude seulement sur les fractions dites « pseudo-totales ». La réalisation d’extraction
chimiques simples et/ou séquentielles nous permettrait de mettre en avant notamment la
fraction réellement biodisponible dans les matrices et susceptible d’étre accumulée par les

organismes.

(3) L'utilisation de nouvelles especes de vers de terre présente l'intérét d’améliorer la
représentativité des effets écotoxiques des Mafors et de faire un « screening » plus large de

leurs impacts. L'espéce Aporrectodea caliginosa est susceptible d’étre utilisée dans ce type
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de bioessais. Les partenaires du projet RISMEAU ont réalisé des bioessais en laboratoire sur

cette espéece pour évaluer |'écotoxicité des Mafors, identiques a cette these.

(4) Il pourrait étre également utile d’évaluer les impacts des épandages a d’autres échelles
trophiques, en utilisant des organismes tels que les gastéropodes et les arthropodes. Les
escargots présentent déja des bioessais en laboratoire et d’encagement in situ (Louzon et al.,
2022 ; Baroudi et al., 2020). De plus, les escargots et les collemboles ont déja été utilisés
dans les bioessais en laboratoire pour évaluer I'écotoxicité des Mafors (Courtois et al.,

2021a ; Domene et al.,, 2011, 2008 ; Moreira et al., 2008).

(5) En pratique, les sols agricoles font office d’'un épandage répétitif de Mafors sur des
périodes longues. Pour une meilleure représentativité des effets écotoxiques, I'étude de sols
agricoles amendés est nécessaire. Le projet RISMEAU étudie en paralléle le comportement
des résidus de médicaments dans des sols recevant un épandage régulier de Mafors
compartimentés par des lysimétres. Les sols issus de ces lysimetres, ayant donc subis
plusieurs épandages, vont faire I’étude de bioessais en laboratoire dans le but d’évaluer leur
écotoxicité sur les organismes terrestres. On peut également envisager de travailler sur des
sols ayant regus plusieurs années d’amendements organiques en prélevant des vers de terre
in situ (« test moutarde »), d’encager nos vers de terre modeéles sur site, ou d’utiliser ce sol
in vitro pour en évaluer I'écotoxicité et le transfert potentiel de contaminants. Enfin, les
données acquises pourraient étre utilisées dans des modeles soit de prédiction de transfert
ou d’évaluation du risque (type TERRASYS®), soit de chimie (type modéle BLM). Il pourrait
également étre effectué une prospection plus en détail du réle de la matiére organique et
des interactions microbiennes qui sont des éléments clés de la mobilité potentielle des
contaminants dans les Mafors comme le projet MEPSOM (Modélisation multi-échelle et
propriétés émergentes de la dégradation microbienne des matieres organiques dans le sol)

porté par I'’équipe ECOSYS de I'INRAE dans le cadre d’une ANR.
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ANNEXE A

Tableau A.1. Concentrations en résidus de médicaments dans les boues d’épuration.

Concentration (ug.kg* de MS)

Classes Composés Pays Effluents Références
Moyenne + EC ‘ min ‘ max
Antibiotique Fluoroquinolone
Ciprofloxacine Espagne Boue brute non traitée 1400 (Pic6 and Andreu, 2007)
Suéde Boue brute non traitée 5700 7700 (Lindberg et al., 2006)
France Boue brute non traitée 12858 + 9269 3247 39442 (Mailler et al., 2017)
Suisse Boue brute non traitée 2200 + 400 1700 2700 (Golet et al., 2003)
Espagne Boue secondaire digérée 2130 (Pic6 and Andreu, 2007)
Suéde Boue secondaire digérée 5500 6300 (Lindberg et al., 2006)
Suisse Boue secondaire digérée 3100 + 400 2500 3500 (Golet et al., 2003)
France Boue secondaire digérée 19215+ 14718 | 4510 38456 (Mailler et al., 2017)
USA Boue secondaire traitée *2 | 6858 + 2348 10800 (McClellan and Halden, 2010)
Chine Boue secondaire traitée *3 110 20,4 235 (W. Lietal., 2013)
Norfloxacine Suéde Boue brute non traitée 4700 5800 (Lindberg et al., 2006)
Suisse Boue brute non traitée 2100 + 200 1700 2300 (Golet et al., 2003)
France Boue brute non traitée 6049 + 3098 2333 10785 (Mailler et al., 2017)
Suéde Boue secondaire digérée 5900 6700 (Lindberg et al., 2006)
Suisse Boue secondaire digérée 2900 + 400 2300 3300 (Golet et al., 2003)
France Boue secondaire digérée 6639 + 2499 2831 9086 (Mailler et al., 2017)
USA Boue secondaire traitée ¥2 | 289+ 74 418 (McClellan and Halden, 2010)
Chine Boue secondaire traitée ** | 5462 1830 9852 (W. Lietal, 2013)
Ofloxacine Espagne Boue d’épuration * 454,7 (Radjenovi¢ et al., 2009)
France Boue brute non traitée 6712 +3770 2637 16619 (Mailler et al., 2017)
France Boue secondaire digérée 8743 + 4587 3119 14269 (Mailler et al., 2017)
USA Boue secondaire traitée *2 | 5446 + 1941 8140 (McClellan and Halden, 2010)
Chine Boue secondaire traitée ** | 3400 1006 6090 (W. Lietal, 2013)
Enrofloxacine Espagne Boue brute non traitée 2030 (Picé and Andreu, 2007)
Espagne Boue secondaire digérée 2420 (Pic6 and Andreu, 2007)
USA Boue secondaire traitée *2 28,6 (McClellan and Halden, 2010)
Chine Boue secondaire traitée *3 | 15,2 3,21 26,6 (W. Lietal, 2013)
Antibiotique Sulfonamide
Sulfaméthoxazole France Boue brute non traitée 106,7 + 159,2 1,4 388,1 (Mailler et al., 2017)
USA Boue secondaire traitée *2 3,3 (McClellan and Halden, 2010)
Chine Boue secondaire traitée *3 | 9,13 1,03 26,0 (W. Lietal, 2013)
Espagne Boue mixte digérée 19 112 (Nieto et al., 2010)
Sulfathiazole Espagne Boue mixte digérée 23 37 (Nieto et al., 2010)
Sulfapyridine Chine Boue secondaire traitée *3 16,4 10,2 27,7 (W. Lietal., 2013)
Espagne Boue mixte digérée 7 38 (Nieto et al., 2010)
Sulfadiazine Chine Boue secondaire traitée *3 37,8 17,1 67,4 (W. Lietal., 2013)
Antibiotique Tétracycline
Tétracycline USA Boue secondaire traitée *? 1914 + 691 2790 (McClellan and Halden, 2010)
Chlortétracycline USA Boue secondaire traitée *2 43,5 23,4+ 16,9 (McClellan and Halden, 2010)
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Epitétracycline

USA Boue secondaire traitée *? 2376 + 517 3040 (McClellan and Halden, 2010)
Antibiotiques Macrolide
Tylosine Espagne Boue mixte digérée 1074 1958 (Nieto et al., 2010)
Roxithromycine Espagne Boue mixte digérée 337 1446 (Nieto et al., 2010)
Azithromycine Espagne Boue d’épuration *! 299,6 (Radjenovi¢ et al., 2009)
France Boue brute non traitée 349,6 87,6 586,5 (Mailler et al., 2017)
I—frythromycine—HZO USA Boue secondaire traitée *2 81,5+52,3 183 (McClellan and Halden, 2010)
Chine Boue secondaire traitée *3 7,24 0 28,6 (W. Lietal.,, 2013)
Antibiotique Diaminopyridine
Triméthoprime Espagne Boue mixte digérée 9 15 (Nieto et al., 2010)
USA Boue secondaire traitée *2 26+21,5 60,5 (McClellan and Halden, 2010)
Antiépileptique
Carbamazépine France Boue brute non traitée 189,5+ 162,4 13,7 420,8 (Mailler et al., 2017)
Espagne Boue mixte digérée 15 42 (Nieto et al., 2010)
France Boue secondaire digérée 374,6 71,3 549,9 (Mailler et al., 2017)
Espagne Boue secondaire digérée 18,4 30,8 (Martin et al., 2012)
USA Boue secondaire digérée 68 15 1200 (Kinney et al., 2008)
USA Boue secondaire traitée *? 163 £56,4 238 (McClellan and Halden, 2010)
Fluoxétine USA Boue secondaire digérée 370 100 4700 (Kinney et al., 2008)
USA Boue secondaire traitée *2 | 171t 46,6 258 (McClellan and Halden, 2010)
Anti-inflammatoire
Ibuprofene Espagne Boue d’épuration * 741,1 (Radjenovi¢ et al., 2009)
Espagne Boue secondaire digérée 1020 1274 (Martin et al., 2012)
Espagne Boue mixte digérée 44 114 (Nieto et al., 2010)
Espagne Boue secondaire séchée 21+2 444 +12 (Albero et al., 2014)
USA Boue secondaire traitée *2 | 246 +121 359 (McClellan and Halden, 2010)
Acide salicylique Espagne Boue secondaire séchée 126424 | 1111434 (Albero et al., 2014)
Espagne Boue secondaire digérée 12,8 48 (Martin et al., 2012)
Diclofénac Espagne Boue d’épuration *! 380,7 (Radjenovi¢ et al., 2009)
Espagne Boue mixte digérée 26 83 (Nieto et al., 2010)
Espagne Boue secondaire séchée 34+4 627 +69 (Albero et al., 2014)
France Boue secondaire digérée 35 133 (Peysson and Vulliet, 2013)
Fénoprofene Espagne Boue secondaire séchée 50+3 70+1 (Albero et al., 2014)
Naproxéne Espagne Boue secondaire séchée 12 41 23+7 (Albero et al., 2014)
Kétoprofene Espagne Boue d’épuration *1 336,3 (Radjenovic et al., 2009)
Analgésique
Paracétamol France Boue brute non traitée 90,9+72,3 11,5 258,5 (Mailler et al., 2017)
France Boue secondaire digérée 87,6 5,9 225,4 (Mailler et al., 2017)
Espagne Boue secondaire séchée 24+1 290 +37 (Albero et al., 2014)
Espagne Boue mixte digérée 174 419 (Nieto et al., 2010)
Tramadol France Boue brute non traitée 372,3+437,3 17,7 1661,4 (Mailler et al., 2017)
France Boue secondaire digérée 3,1 9,0 (Mailler et al., 2017)
Bétabloquant
Propranolol France Boue brute non traitée 356,4 +346,2 18,0 886,4 (Mailler et al., 2017)
France Boue secondaire digérée 20,0 192,8 (Mailler et al., 2017)
Espagne Boue secondaire 8,58 32,5 (Martin et al., 2012)
Espagne Boue mixte digérée 9 26 (Nieto et al., 2010)
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Autres

Antihypertensif Allopurinol Espagne Boue secondaire séchée 3,6+0,2 7,8+2,2 (Albero et al., 2014)
Hypolipémiant Gemfibrozil Espagne Boue secondaire séchée 3742 67+3 (Albero et al., 2014)
Fénofibrate Espagne Boue secondaire séchée 13+1 302+18 (Albero et al., 2014)
Antidépresseur Amitriptyline Espagne Boue secondaire séchée 27+3 177 + 14 (Albero et al., 2014)
Antihistaminique Diphenhydramine USA Boue secondaire digérée 340 32 22000 (Kinney et al., 2008)
Antiarythmique Vérapamil France Boue brute non traitée 42405175 | 40,0 1654,2 (Mailler et al., 2017)
France Boue secondaire digérée 139,3 408,9 (Mailler et al., 2017)
Biocide * Miconazole France Boue brute non traitée 278,0£488,7 51,5 1381,6 (Mailler et al., 2017)
France Boue secondaire digérée 415,0 218,3 560,8 (Mailler et al., 2017)

Triclosan USA Boue secondaire traitée *2 | 12640 + 3816 19700 (McClellan and Halden, 2010)
USA Boue secondaire digérée 10200 1170 32900 (Kinney et al., 2008)

Triclocarban USA Boue secondaire traitée *2 | 36060 + 8049 48100 (McClellan and Halden, 2010)

Thiabendazole USA Boue secondaire traitée *? 110 + 131 370 (McClellan and Halden, 2010)

*1 Type de boue non spécifié ; *2 traitement non spécifié ; *3 traitement multiple ;
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Tableau A.2. Concentrations en résidus de médicaments dans les effluents d’élevage.

Classres/ Composés Pays Effluents Concentration (ug.kg™ de MS) Références
Familles Moyenne + EC | min | max
Antibiotiques Fluoroquinolones

Ciprofloxacine Japon Fumier de vache 2,2 12 (Motoyama et al., 2011)
Japon Fumier de porc 6,4 (Motoyama et al., 2011)
Japon Fumier de cheval 4,1 43 (Motoyama et al., 2011)
Chine Fumier de porc/canard 100 4300 (Hu et al., 2010)
Chine Fumier de porc 2010 640 33980 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 3440 490 29590 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 3780 680 45590 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 530 280 840 (Y. Lietal., 2013)
Chine Fumier de poulet 1030 330 2940 (Y. Lietal., 2013)
Chine Fumier de porc 490 310 960 (Y. Lietal, 2013)
Espagne Fumier de vache 50+2,4 (Gros et al., 2019)

Norfloxacine Chine Fumier de porc 2090 560 5500 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 1840 1230 2760 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 4680 850 225450 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 850 430 1760 (Y. Lietal, 2013)
Chine Fumier de poulet 2720 500 9520 (Y. Lietal, 2013)
Chine Fumier de porc 1100 410 3180 (Y. Lietal, 2013)

Ofloxacine Chine Fumier de porc/canard 230 15700 (Hu et al., 2010)
Chine Fumier de porc 98200 (Chen et al., 2012)

Enrofloxacine Chine Fumier de porc 2090 480 33260 (Zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 6790 1720 46700 (Zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 4650 330 1420760 (Zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 1180 460 4170 (Y. Lietal., 2013)
Chine Fumier de poulet 3330 330 15430 (Y. Lietal., 2013)
Chine Fumier de porc 870 360 2220 (Y. Lietal., 2013)
Espagne Fumier de vache 18 +6,5 (Gros et al., 2019)

Fleroxacine Chine Fumier de porc 2230 1080 7460 (Zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 2220 2220 2220 (Zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 3110 760 99430 (Zhao et al., 2010)

Lomefloxacine Chine Fumier de porc 2020 770 44160 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 1900 610 5530 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 1470 660 7030 (zhao et al., 2010)

Danofloxacine Chine Fumier de porc 910 80 2920 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 1230 410 3060 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 720 80 2480 (Zhao et al., 2010)
Chine Fumier de porc 1130 510 2510 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 2630 2630 2630 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 1400 410 12380 (zhao et al., 2010)

Difloxacine Chine Fumier de vache 160 160 160 (Y. Lietal., 2013)
Chine Fumier de poulet 690 130 1250 (Y. Lietal., 2013)
Chine Fumier de porc 140 140 140 (Y. Lietal.,, 2013)

Antibiotiques Sulfonamides
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Sulfaméthoxazole Chine Fumier de porc/canard 230 5700 (Hu et al., 2010)

Allemagne Fumier de porc 50 50 50 (Harms and Bauer, 2011)

Chine Fumier de porc 230 5700 (Chen et al., 2012)

Chine Fumier de porc 300 (Pan et al., 2011)

Chine Fumier de porc 510 230 840 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de poulet 780 120 2800 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de vache 460 220 1020 (Y. Lietal, 2013)

Chine Fumier de poulet 2230 250 7110 (Y. Lietal, 2013)

Chine Fumier de porc 1070 210 2160 (Y. Lietal., 2013)
Sulfaméthazine Allemagne Fumier de porc 120 50 38000 (Harms and Bauer, 2011)

Chine Fumier de porc 3300 24800 (Chen et al., 2012)

Chine Fumier de porc 300 28700 (Pan et al., 2011)

USA Fumier de vache 10800 (Dolliver et al., 2008)
N4-acetyl-sulfaméthazine | Allemagne Fumier de porc 100 50 27000 (Harms and Bauer, 2011)
Sulfathiazole Allemagne Fumier de porc 70 50 100 (Harms and Bauer, 2011)

Chine Fumier de porc 300 (Pan etal., 2011)
Sulfadiazine Allemagne Fumier de porc 780 50 5000 (Harms and Bauer, 2011)

Chine Fumier de porc 7100 (Chen et al., 2012)

Danemark Fumier de porc 2100 (Jacobsen and Halling-

Sgrensen, 2006)

Chine Fumier de porc 210 90 800 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de poulet 150 30 3120 (zhao et al., 2010)
Sulfamérazine Allemagne Fumier de porc 700 50 900 (Harms and Bauer, 2011)

Chine Fumier de porc 140 140 140 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de vache 90 90 90 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de poulet 230 100 660 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de vache 110 100 110 (Y. Lietal, 2013)

Chine Fumier de poulet 520 140 890 (Y. Lietal, 2013)

Chine Fumier de porc 140 130 150 (Y. Lietal, 2013)
Sulfadiméthoxine Allemagne Fumier de porc 190 50 600 (Harms and Bauer, 2011)

Danemark Fumier de porc 2100 (Jacobsen and Halling-

Sgrensen, 2006)

Chine Fumier de porc 400 (Pan et al., 2011)
Sulfaméthizole Chine Fumier de porc 700 (Pan etal., 2011)
Sulfaguanidine Chine Fumier de porc 90 30 1550 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de vache 100 50 250 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de poulet 100 10 570 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de vache 210 160 300 (Y. Lietal, 2013)

Chine Fumier de poulet 230 140 400 (Y. Lietal, 2013)

Chine Fumier de porc 630 150 1900 (Y. Lietal, 2013)
Sulfanilamide Chine Fumier de porc 40 40 40 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de poulet 90 20 1590 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de vache 80 80 80 (Y. Lietal, 2013)

Chine Fumier de poulet 810 90 1530 (Y. Lietal, 2013)

Chine Fumier de porc 110 100 120 (Y. Lietal, 2013)
Sulfadimidine Chine Fumier de porc 210 60 1730 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de vache 140 100 180 (zhao et al., 2010)

Chine Fumier de poulet 430 90 6040 (zhao et al., 2010)
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Sulfamonomethoxine Chine Fumier de porc 200 70 4080 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 60 60 60 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 300 80 900 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 220 140 300 (Y. Lietal, 2013)
Chine Fumier de poulet 400 140 960 (Y. Lietal, 2013)
Chine Fumier de porc 1140 120 4840 (Y. Lietal, 2013)
Sulfachloropyridazine Chine Fumier de porc 820 90 3510 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 360 360 360 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 460 200 710 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 210 150 260 (Y. Lietal., 2013)
Chine Fumier de poulet 300 270 330 (Y. Lietal., 2013)
Chine Fumier de porc 850 130 2130 (Y. Lietal., 2013)
Antibiotiques Tétracyclines
Tétracycline Allemagne Fumier liquide de porc 3200 4000 (Hamscher et al., 2002)
Japon Fumier de vache 1,2 (Motoyama et al., 2011)
Japon Fumier de porc 4,5 15 (Motoyama et al., 2011)
Japon Fumier de cheval 4,2 8,8 (Motoyama et al., 2011)
Chine Fumier de porc/canard 110 43500 (Hu et al., 2010)
Allemagne Fumier de porc 680 100 46000 (Harms and Bauer, 2011)
Chine Fumier de porc 98200 (Chen et al., 2012)
Danemark Fumier de porc 91 1600 (Jacobsen and Halling-
Sgrensen, 2006)
Chine Fumier de vache 1080 430 2690 (Y. Lietal, 2013)
Chine Fumier de poulet 1830 540 4570 (Y. Lietal., 2013)
Chine Fumier de porc 5290 320 30550 (Y. Lietal, 2013)
Iran Fumier de vache 50 5360 (Alavi et al., 2015)
Iran Fumier de poulet 50 1110 (Alavi et al., 2015)
Chlortétracycline Allemagne Fumier liquide de porc 100 (Hamscher et al., 2002)
Chine Fumier de porc 879600 (Bao et al., 2009)
Chine Fumier de poule 94710 (Bao et al., 2009)
USA Lisier de porc 108000 (Hoese et al., 2009)
Allemagne Lisier de vache 11 (Hamscher et al., 2000)
Allemagne Lisier de porc 1435 (Hamscher et al., 2000)
Japon Fumier de vache 1,3 (Motoyama et al., 2011)
Japon Fumier de porc 240 280 (Motoyama et al., 2011)
Japon Fumier de cheval 2,6 (Motoyama et al., 2011)
Chine Fumier de porc/canard 140 26800 (Hu et al., 2010)
Allemagne Fumier de porc 340 100 50800 (Harms and Bauer, 2011)
Chine Fumier de porc 139400 (Chen et al., 2012)
Danemark Fumier de porc 1100 15700 (Jacobsen and Halling-
Sgrensen, 2006)
Chine Fumier de porc 1150 160 21060 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 2220 240 27590 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 1090 160 17680 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 1040 610 1940 (Y. Lietal, 2013)
Chine Fumier de poulet 1290 570 3110 (Y. Lietal, 2013)
Chine Fumier de porc 3190 680 22340 (Y. Lietal, 2013)
Espagne Fumier de vache 320+ 160 20 500 (Carballo et al., 2013)
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USA Fumier de vache 1500 (Dolliver et al., 2008)
Oxytétracycline Japon Fumier de vache 1 (Motoyama et al., 2011)
Japon Fumier de porc 13 (Motoyama et al., 2011)
Japon Fumier de cheval 2,9 (Motoyama et al., 2011)
Chine Fumier de porc/canard 80 183500 (Hu et al., 2010)
Allemagne Fumier de porc 140 100 900 (Harms and Bauer, 2011)
Chine Fumier de porc 354000 (Chen et al., 2012)
Danemark Fumier de porc 1500 (Jacobsen and Halling-
Sgrensen, 2006)
Turquie Fumier de volaille/vache | 200 (Karci and Balcioglu, 2009)
Chine Fumier de porc 2690 150 59060 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 1240 320 59590 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 1550 270 10560 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 5100 210 10370 (Y. Lietal, 2013)
Chine Fumier de poulet 6450 960 13390 (Y. Lietal, 2013)
Chine Fumier de porc 11810 730 56810 (Y. Lietal, 2013)
Iran Fumier de vache 50 5360 (Alavi et al., 2015)
Iran Fumier de poulet 47 13770 (Alavi et al., 2015)
Espagne Fumier de vache 5390 + 3670 700 10000 (Carballo et al., 2013)
Italie Fumier de vache 871700 (De Liguoro et al., 2003)
Epitétracycline Danemark Fumier de porc 61 990 (Jacobsen and Halling-
Sgrensen, 2006)
Métacycline Chine Fumier de porc 640 200 5430 (Zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 440 240 960 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 590 140 5860 (zhao et al., 2010)
Doxitétracycline Espagne Fumier de vache 20 20 20 (Carballo et al., 2013)
Doxycycline Allemagne Fumier de porc 380 100 700 (Harms and Bauer, 2011)
Chine Fumier de porc 37200 (Chen et al., 2012)
Danemark Fumier de porc 550 3100 (Jacobsen and Halling-
Sgrensen, 2006)
Chine Fumier de porc 790 230 13500 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de vache 680 440 1050 (zhao et al., 2010)
Chine Fumier de poulet 3390 920 10910 (zhao et al., 2010)
Antibiotiques Macrolides
Tylosine USA Lisier de porc 300 (Hoese et al., 2009)
Chine Fumier de vache 250 220 280 (Y. Lietal, 2013)
Chine Fumier de poulet 280 230 340 (Y. Lietal, 2013)
Chine Fumier de porc 690 230 1880 (Y. Lietal, 2013)
USA Fumier de vache 3700 (Dolliver et al., 2008)
Italie Fumier de vache 115500 (De Liguoro et al., 2003)
Antibiotiques Lincosamides
‘ Lyncomycine Chine ‘ Fumier de porc/canard ‘ ‘ 120 ‘ 3800 ‘ (Hu et al., 2010)
Antibiotiques Phénicolés
‘ Chloramphenicol Chine ‘ Fumier de porc/canard ‘ ‘ 140 ‘ 15300 ‘ (Hu et al., 2010)
Antiépileptique
‘ Carbamazépine Japon ‘ Fumier de poulet ‘ ‘ 3 ‘ 15 ‘ (Motoyama et al., 2011)
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Tableau A.3. Concentrations en résidus de médicaments dans les sols agricoles amendés par

différents types de Mafors a des doses d’épandage agronomiques.

Mafors . Durée aprés | Profondeur | Concentration (ug.kg? de MS) iy
o Composés Pays ) Références
épandues épandage (cm) Moyenne £ EC in o
Boue Ciprofloxacine Suisse 8 mois 0-2,5 350 400 (Golet et al., 2002)
d’épuration Suisse 21 mois 0-2,5 270 280 (Golet et al., 2002)
Suisse 5 mois 0-2,5 450 (Golet et al., 2003)
Suisse 21 mois 0-2,5 270 (Golet et al., 2003)
Suisse 21 mois 2,5-5 110 (Golet et al., 2003)
Suisse 21 mois 5-7,5 80 (Golet et al., 2003)
France Régulier 0-29 <L0Q 8.7 (Bourdat-Deschamps et al., 2017)
Norfloxacine Suisse 8 mois 0-2,5 290 320 (Golet et al., 2002)
Suisse 21 mois 0-2,5 270 300 (Golet et al., 2002)
Suisse 5 mois 0-2,5 350 (Golet et al., 2003)
Suisse 21 mois 0-2,5 300 (Golet et al., 2003)
Suisse 21 mois 2,5-5 100 (Golet et al., 2003)
Suisse 21 mois 5-7,5 60 (Golet et al., 2003)
France Régulier 0-29 <LoQ 9,4 (Bourdat-Deschamps et al., 2017)
Ofloxacine France Régulier 0-29 5,3 8,6 (Bourdat-Deschamps et al., 2017)
Triclosan USA 1 mois 0-25 160 (Kinney et al., 2008)
USA 5 mois 0-25 96 (Kinney et al., 2008)
Canada 6 mois 0-30 98 (Gottschall et al., 2012)
Triclocarban Canada 6 mois 0-30 44 (Gottschall et al., 2012)
Canada 12 mois 0-30 22 (Gottschall et al., 2012)
Carbamazépine France Régulier 0-29 <LOQ 0,46 (Bourdat-Deschamps et al., 2017)
Canada 12 mois 0-30 30 (Gottschall et al., 2012)
Miconazole Canada 6 mois 0-30 5 (Gottschall et al., 2012)
Canada 12 mois 0-30 127 (Gottschall et al., 2012)
2-hydroxy-ibuprofene Canada 12 mois 0-30 174 (Gottschall et al., 2012)
Lisier Ciprofloxacine Chine Régulier 0-15 0,8 30,1 (Hu et al., 2010)
Enrofloxacine Espagne 2 mois 0-30 122,36 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 0-30 28,70 (Gros et al., 2019)
Ofloxacine Chine Régulier 0-15 0,6 1,6 (Hu et al., 2010)
Oxytétracycline Chine Régulier 0-15 124 2683 (Hu et al., 2010)
Chine Régulier 0-5 25,50 17,78 42,22 (Guo et al., 2018)
Espagne 2 mois 0-30 39,01 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 0-30 32,06 (Gros et al., 2019)
Tétracycline Allemagne Régulier 0-10 140 86 227 (Hamscher et al., 2005)
Allemagne 1 mois 0-10 56,4 20,1 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne 7 mois 0-10 43,4222 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne 13 mois 0-10 86,2 +15,3 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne Régulier 10-20 180 92 295 (Hamscher et al., 2005)
Allemagne 1 mois 10-20 100,5 + 68,8 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne 7 mois 10-20 94,2 + 40,3 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne 13 mois 10-20 198,7 £ 84,0 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne Régulier 20-30 162 35 235 (Hamscher et al., 2005)
Allemagne 1 mois 20-30 90,5+35,4 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne 7 mois 20-30 59,0 +21,7 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne 13 mois 20-30 171,7 £ 65,4 (Hamscher et al., 2002)
Chine Régulier 0-15 2,5 105 (Hu et al., 2010)
Chine Régulier 0-5 16,71 4,24 40,46 (Guo et al., 2018)
Chlortétracycline Chine Régulier 0-5 203,11 25,88 460,80 (Guo et al., 2018)
Allemagne Régulier 0-10 6 4 7 (Hamscher et al., 2005)
Allemagne 1 mois 0-10 46+1,1 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne 7 mois 0-10 51+1,4 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne 13 mois 0-10 6,1+2,0 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne Régulier 0-15 33,1 1079 (Hu et al., 2010)
Allemagne Régulier 10- 20 7 5 12 (Hamscher et al., 2005)
Allemagne 1 mois 10- 20 4,7+0,3 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne 7 mois 10- 20 6,0+1,2 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne 13 mois 10-20 7,1+3,4 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne Régulier 20-30 13 5 39 (Hamscher et al., 2005)
Allemagne 1 mois 10- 20 48+1,2 (Hamscher et al., 2002)
Allemagne 7 mois 10- 20 50+1,0 (Hamscher et al., 2002)
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Allemagne 13 mois 10-20 5,8+3,2 (Hamscher et al., 2002)
Sulfaméthoxazole Chine Régulier 0-15 0,03 0,9 (Hu et al., 2010)
Flubendazole Espagne 2 mois 0-30 0,61 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 0-30 0,45 (Gros et al., 2019)
Espagne 2 mois 30-60 0,07 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 30-60 0,03 (Gros et al., 2019)
Espagne 2 mois 60 -90 0,04 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 60 - 90 <LOD (Gros et al., 2019)
Espagne 2 mois 90-120 0,05 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 90-120 <LOD (Gros et al., 2019)
Tiamuline Espagne 2 mois 0-30 0,31 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 0-30 0,13 (Gros et al., 2019)
Flunixine Espagne 2 mois 0-30 0,09 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 0-30 0,07 (Gros et al., 2019)
Fumier Enrofloxacine Chine Régulier 0-15 18,6 0,1 167,0 (Li et al., 2014)
Espagne 2 mois 0-30 151,50 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 0-30 133,10 (Gros et al., 2019)
Espagne 2 mois 30-60 38,54 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 30-60 17,05 (Gros et al., 2019)
Espagne 2 mois 60 -90 19,78 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 60 - 90 2,34 (Gros et al., 2019)
Norfloxacine Chine Régulier 0-15 55,7 0,4 288,3 (Li et al., 2014)
Ciprofloxacine Chine Régulier 0-15 104,4 2,4 651,6 (Lietal., 2014)
Oxytétracycline Espagne 2 mois 0-30 75,20 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 0-30 28,31 (Gros et al., 2019)
Tétracycline Espagne 2 mois 0-30 10,25 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 0-30 3,02 (Gros et al., 2019)
Espagne 2 mois 30- 60 1,80 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 30-60 0,63 (Gros et al., 2019)
Espagne 2 mois 60 - 90 1,39 (Gros et al., 2019)
Espagne 7 mois 60 - 90 <LOD (Gros et al., 2019)
Triclosan USA 1 mois 0-25 69 (Kinney et al., 2008)
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Tableau A.4. Concentrations en ETMs dans différentes Mafors (effluents d’élevage et boue

d’épuration).

Concentration (mg.kg* MS)

Types de Mafors ETM Pays Effluents Moyenne & EC i . Références
Boue d’épuration Cu Pologne | Boue secondaire activée | 145,43 + 37,38 (Courtois et al., 2021b)
Espagne Boue secondaire digérée | 731+9 (Iglesias et al., 2018)
France Boue secondaire digérée | 843,8 +61,2 (Bourioug et al., 2015)
Suéde Boue secondaire digérée | 323 110 640 (Gstman et al., 2017)
Zn Pologne Boue secondaire activée | 2510,36 + 615,99 (Courtois et al., 2021b)
Espagne Boue secondaire digérée | 1280+ 1 (Iglesias et al., 2018)
France Boue secondaire digérée | 592,8 + 32,4 (Bourioug et al., 2015)
Suede Boue secondaire digérée | 720 396 1500 (Gstman et al., 2017)
cd Pologne Boue secondaire activée | 1,10 £0,24 (Courtois et al., 2021b)
Espagne | Boue secondaire digérée | 1,9+0,1 (Iglesias et al., 2018)
France Boue secondaire digérée | 1,8+0,6 (Bourioug et al., 2015)
Suéde Boue secondaire digérée | 2,10 0,59 37 (Gstman et al., 2017)
Ni Pologne Boue secondaire activée | 19,11 +9,02 (Courtois et al., 2021b)
Espagne Boue secondaire digérée | 46+7 (Iglesias et al., 2018)
Suéde Boue secondaire digérée | 17,3 7,3 36 (Gstman et al., 2017)
Pb Pologne Boue secondaire activée | 32,21+5,86 (Courtois et al., 2021b)
Espagne Boue secondaire digérée | 112 +21 (Iglesias et al., 2018)
France Boue secondaire digérée | 15,9+4,5 (Bourioug et al., 2015)
Suéde Boue secondaire digérée | 45 10,9 560 (Ostman et al., 2017)
Cr Pologne | Boue secondaire activée | 140,62 22,55 (Courtois et al., 2021b)
Espagne | Boue secondaire digérée | 704 (Iglesias et al., 2018)
Ag Pologne | Boue secondaire activée | 11,53 +1,43 (Courtois et al., 2021b)
Espagne | Boue secondaire digérée | 1,34 % 0,07 (Iglesias et al., 2018)
Suéde Boue secondaire digérée | 1,98 0,72 3,26 (Gstman et al., 2017)
Hg Espagne | Boue secondaire digérée | 0,8+0,3 (Iglesias et al., 2018)
Suéde Boue secondaire digérée | 1,45 0,19 10 (Gstman et al., 2017)
Effluents d’élevage | Cu Chine Fumier de porc 1400 (Li et al., 2007)
Turquie Fumier de vache 21,20 (Karci and Balcioglu, 2009)
Turquie Fumier de volaille 50,82 + 12,15 (Karci and Balcioglu, 2009)
Chine Fumier de vache 26 36 (zhao et al., 2014)
Gréce Fumier de vache 26,02 + 16,2 (Makridis et al., 2012)
Gréce Fumier de porc 155,13 +9,13 (Makridis et al., 2012)
Gréce Fumier de mouton 20,16 + 11,3 (Makridis et al., 2012)
France Fumier de vache 200 + 100 (Tella et al., 2013)
Chine Fumier de vache 5,578 112,9 (Xiong et al., 2010)
Chine Fumier de porc 399 35,7 1726,3 | (Cangetal,, 2004)
Chine Fumier de volaille 89,14 20,7 569,7 (Cang et al., 2004)
Chine Fumier de vache 45,99 22,7 91,0 (Cang et al., 2004)
Zn Turquie Fumier de vache 68,10 (Karci and Balcioglu, 2009)
Turquie Fumier de volaille 544,68 + 135,12 (Karci and Balcioglu, 2009)
Chine Fumier de vache 39 48 (zhao et al., 2014)
Gréce Fumier de vache 93,98 +41,5 (Makridis et al., 2012)
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Gréce Fumier de porc 122 + 80,1 (Makridis et al., 2012)
Gréce Fumier de mouton 144,56 +5,78 (Makridis et al., 2012)
France Fumier de vache 500 + 200 (Tella et al., 2013)
Chine Fumier de porc 505,9 113,6 1505,6 | (Cangetal., 2004)
Chine Fumier de vache 185,52 98,9 3059 | (Cangetal,2004)
Chine Fumier de volaille 417 1753 | 964,7 | (Cangetal. 2004)

Cd Turquie Fumier de vache 0 (Karci and Balcioglu, 2009)
Turquie Fumier de volaille 0,48 +1,18 (Karci and Balcioglu, 2009)
Chine Fumier de vache 0,6 0,9 (zhao et al., 2014)
Gréce Fumier de vache 0,01 (Makridis et al., 2012)
Gréce Fumier de porc 0,41+0,4 (Makridis et al., 2012)
Gréce Fumier de mouton 0,01 (Makridis et al., 2012)
France Fumier de vache 1,6+0,7 (Tella et al., 2013)

Ni Turquie Fumier de vache 29,80 (Karci and Balcioglu, 2009)
Turquie Fumier de volaille 8,93+2,12 (Karci and Balcioglu, 2009)
Gréce Fumier de vache 13,47%7,9 (Makridis et al., 2012)
Gréce Fumier de porc 5,70+5,1 (Makridis et al., 2012)
Gréce Fumier de mouton 24,71+17,1 (Makridis et al., 2012)
France Fumier de vache 30+ 10 (Tella et al., 2013)

Pb Turquie | Fumier de vache 0,60 (Karci and Balcioglu, 2009)
Turquie Fumier de volaille 0,58 +0,99 (Karcr and Balcioglu, 2009)
Chine Fumier de vache 4,8 5,6 (zhao et al., 2014)
Gréce Fumier de vache 7,98 +6,9 (Makridis et al., 2012)
Gréce Fumier de porc 9,86 + 11,5 (Makridis et al., 2012)
Gréce Fumier de mouton 17,05+ 6,7 (Makridis et al., 2012)
France Fumier de vache 200 + 100 (Tella et al., 2013)

Cr Turquie Fumier de vache 21,20 (Karci and Balcioglu, 2009)
Turquie Fumier de volaille 10,62 5,30 (Karcr and Balcioglu, 2009)
Chine Fumier de vache 2,2 6,2 (Zhao et al., 2014)
Grece Fumier de vache 30,30 £ 29,2 (Makridis et al., 2012)
Gréce Fumier de porc 18,40 £ 23,4 (Makridis et al., 2012)
Gréce Fumier de mouton 37,20+ 24,6 (Makridis et al., 2012)
France Fumier de vache 80+ 20 (Tella et al., 2013)

Hg Chine Fumier de porc 0,033 0,0002 | 0,118 (Cang et al., 2004)
Chine Fumier de vache 0,039 0,0002 | 0,073 (Cang et al., 2004)
Chine Fumier de volaille 0,024 0,0012 | 0,077 (Cang et al., 2004)
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ANNEXE B

Tableau B.1. Profil de fractionnement du sol de référence (en % de COT) et du crottin de
cheval (en % de la DCO).

Types de matrice Fractions extraites Proportion de la DCO / COT (%) | Ratio de complexité

Sol de référence * SPOM 26,85 1,4
REOM 41,80 2,4
SEOM 28,28 2,8
PEOM 3,74 9,0
NEOM -0,66

Crottin de cheval SPOM 9,69 1,1
REOM 4,00 2,6
SEOM 8,86 1,1
PEOM 50,88 4,6
NEOM 26,57

Matiere organique particulaire trés facilement extractible (SPOM). Matiere organique
particulaire facilement extractible (REOM). Matiere organique particulaire lentement
extractible (SEOM) Matiere organique particulaire peu extractible (PEOM). Matiére
organique non extraite (NEOM).

Les ratios de complexité sont calculés a partir des spectres de fluorescence (cf. figure C.1 de
I’ANNEXE C, page 262). D’apres le modéle de régression prédictif développé par Jimenez et
al. (2017), le carbone minéralisable atteint une valeur de 28,5 % dans le crottin de cheval
biologique et le potentiel biométhanogéne atteint une valeur de 239 NmLCH4.gMV! dans le
crottin de cheval biologique.

* Les fractions obtenues a partir du sol de référence sont caractérisées par la mesure du
carbone organique totale (taille du compartiment extrait versus total).
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Tableau B.2. Suivi météorologique durant le test de reproduction

E. fetida et quantité d'eau apportée au dispositif expérimental.

in situ des vers de terre

Météo Bron (69) Arrosage/Chambre
Jour Tmin Tmax Précipitation Ensoleillement T Lisier Boue
°C °C mm h/min mL mL mL
09-juin-21 17 27,4 0,2 8h24 - - -
10-juin-21 16 28,9 0 13 h 36 - - -
11-juin-21 16,5 30,1 0 13 h 55 325 325 325
12-juin-21 18,3 29,8 0 14 h 06 - - -
13-juin-21 19,6 29,3 0 14 h 48 - - -
14-juin-21 16 31,6 0 14 h 49 400 300 300
15-juin-21 18,9 31,6 0 14 h 20 400 300 300
16-juin-21 17,3 34 0 12 h 45 400 300 300
17-juin-21 23,1 30,1 0 3h30 300 100 100
18-juin-21 20,3 32,3 0,4 10h 41 500 400 300
19-juin-21 20,9 31,3 0 8h24 - - -
20-juin-21 16,9 29,5 14,2 5h12 - - -
21-juin-21 16,5 29 5,8 4 h28 200 100 -
22-juin-21 16 25,7 0,8 7h42 200 - -
23-juin-21 15,5 25,8 2,8 6 h 25 300 - -
24-juin-21 15,4 21,6 0 5h00 - - -
25-juin-21 13,3 22,5 0 8h15 400 300 50
26-juin-21 12 28,3 0 12h 36 - - -
27-juin-21 17,6 30,4 0 8h 00 - - -
28-juin-21 18,1 22,9 2 1h22 100 100 -
29-juin-21 17,6 24,6 0,8 4 h 36 100 100 -
30-juin-21 12 23,5 0,8 5h 34 200 100 100
01-juil-21 14,5 26,3 0 9h48 300 200 100
02-juil-21 13,5 28,5 0 11h59 400 300 100
03-juil-21 19,8 23,6 2,8 1h37 - - -
04-juil-21 16,8 25,8 7,4 3h14 - - -
05-juil-21 18 29,8 2 8h39 100 100 -
06-juil-21 14,7 20,1 36 0h12 - - -
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Tableau B.3. Limite de détection (LD) et de quantification (LOQ) des méthodes d’analyses
sur les résidus de médicaments suivis dans les vers de terre (en pg.kg* MS).

Résidus de médicaments LD LOQ
3-amino-5-méthylisoxazole 77,03 231,09
5-Hydroxythiabendazole 0,25 0,76
Acétyl-sulfaméthoxazole 1,25 3,76

Albendazole-2-aminosulfone 0,21 0,64
Anhydroérythromycine 0,25 0,76
Bromacil 0,99 2,96
Chlorhexidine 61,98 185,93
Ciprofloxacine 10,05 30,16
Diméthyl-didécyl ammonium 60,33 180,98
Desméthyl-ofloxacine 12,71 38,13
Doramectine 3171,12 9513,35
Epitétracycline 226,06 678,17
Eprinomectine 103,02 309,07
Erythromycine 0,19 0,57
Flubendazole 0,28 0,83
Hydroxy-flubendazole 0,25 0,76
Hydroxy-levamisole 12,71 38,13
Kétoprofene 1,01 3,04
Levamisole 1,01 3,03
Méthamidophos 2907,28 8721,83
Ofloxacine 9,91 29,72
Oxfendazole 0,19 0,58
Pyrantel 10,23 30,70
Pyriméthamine 0,21 0,62
Sulfaguanidine 582,09 1746,28
Sulfaméthoxazole 9,84 29,51
Sulfathiazole 597,76 1793,28
Sulfoxaflor 0,96 2,89
Tébuconazole 0,21 0,63
Tétracycline 59,62 178,87
Thiabendazole 0,20 0,61
Triclosan 4,77 14,30
Triméthoprime 0,20 0,61
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ANNEXE C

Tableau C.1. Paramétres physicochimiques du sol de référence et du sol artificiel ISO utilisés
durant les tests d’écotoxicité.

Types de sols Sol de référence Sol artificiel 1ISO
Humidité (%) 4,63 +0,24 1,66 £ 0,29
pH 6,61+0,04 6,31+0,04
CE (uS cm'Y) 48,4 +0,17 392,43 + 25,46
CEC (meq.kg?) 77,33 £3,79 85,67 £ 12,86
CRE (%) 31,59 +4,11 45,00 +2,18
Statut organique (g.kg* MS)
Carbone organique 9,17 £0,45 38,40 +£6,32
Matiére organique 15,77 £0,75 66,03 £ 10,91
Azote total 1,13 £0,12 0,97 + 0,23
Rapport C/N 7,33+0,58 40,00 + 3,46
Eléments fertilisants (g.kg™ MS)
Phosphore Olsen 0,04 +0,00 0,01 0,00
Potassium 0,10+0,01 0,08 £ 0,00
Calcium 1,33 +£0,46 5,75 +6,46
Magnésium 0,14 £ 0,04 0,13 +0,02
Eléments traces métalliques (mg.kg MS)
Zn 66,54 2,30 29,03 £ 0,00
Cu 12,81+ 0,07 2,66+0,22
Cd 0,23+0,01 0,03 +0,00
Cr 52,94 +0,47 2,51+0,13
Pb 11,74 + 0,07 3,08 +0,10
Ni 24,05 +0,30 0,98 +0,01
Résidus de médicaments (pg.kg* MS)
3-amino-5-méthylisoxazole <LD <LD
5-Hydroxythiabendazole <LD <LD
Acétyle-sulfaméthoxazole <LD <LD
Albendazole-2-aminosulfone <LD <LD
Anhydroérythromycine <LD <LD
Bromacil <LD <LD
Chlorhexidine 15,6 <LD
Ciprofloxacine <LD <LD
Diméthyl-didécyl ammonium <L0Q <LD
Desméthyl-ofloxacine <LD <LD
Doramectine <LD <LD
Epitétracycline <LD <LD
Eprinomectine <LD <LD
Erythromycine <LD <LD
Flubendazole <LD <LD
Hydroxy-flubendazole <LD <LD
Hydroxy-levamisole <LD <LD
Kétoproféene <LD <LD
Levamisole <LD <LD
Méthamidophos <LD <LD
Ofloxacine <LD <LD
Oxfendazole <LD <LD
Pyrantel <LD <LD
Pyriméthamine <LOQ <LD
Sulfaguanidine <LD <LD
Sulfaméthoxazole <LD <LD
Sulfathiazole <LD <LD
Sulfoxaflor <LD <LD
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Tébuconazole <LD <LD
Tétracycline <LD <LD
Thiabendazole <LD <LD
Triclosan <LD <LD
Triméthoprime <LD <LD
Hydrocarbures polycycliques aromatiques (ug.kg* MS)
Acénaphtene <LoQ ND
Anthracéne 0,23 +0,03 ND
Benz[alanthracene 1,69+0,14 ND
Benzo[b]fluoranthene 4,25 +0,26 ND
Benzo[k]fluoranthéne 1,29 £ 0,07 ND
Benzo[ghi]péryléne 2,49 +0,63 ND
Benzo[a]pyréne 2,13+0,20 ND
Chryséne 3,19+0,36 ND
Dibenz[a,h]anthracene 0,68+0,11 ND
Fluoranthéne 4,11+0,23 ND
Fluoréne 0,11+0,01 ND
Indenol[1,2,3-cd]pyréene 2,01+0,52 ND
Naphtaléne <L0Q ND
Phénanthréne 2,66 +0,13 ND
Pyréne 3,49+0,21 ND
Polychlorinated dibenzodioxins (ug.kg* MS)
| 57 PCDDs 0,017 0,001
Polychlorinated dibenzofurans (ug.kg* MS)
| ¥ 10 PCDFs 0,002 0,001
Polychlorinated biphenyl (ug.kg* MS)
% 4 PCBno 0,001 0,008
% 8 PCBmdio 0,026 0,731
3 6 PCBNDL 0,169 5,018
Retardateurs de flamme bromés (ug.kg* MS)
39 PBDE 0,051 0,052
2 3 PBE <LD <LD
5 3 HBCDD 0,065 0,066

Valeurs moyennes (n = 3) et + écart-type. LD = Limite de détection, LOQ = Limite de
quantification, ND = Non déterminé (cf. Tableau 10, page 108 et Tableau 11 page 110 du

chapitre 4.5.4).
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Tableau C.2. Parametres physicochimiques du crottin de cheval biologique utilisé dans les
élevages et des trois Mafors étudiées durant les tests d’écotoxicité.

Crottin de Boue Fumier de Lisier de
Types de sols . .
cheval d’épuration vache vache
Humidité (%) 5,25+ 0,60 53,97 +0,44 82,39 +0,50 78,07 +3,14
pH 7,82 +0,01 6,86 + 0,02 8,82 +0,05 9,83 + 0,08
CE (puS.cm?) 2,07+0,06 3,25+0,12 6,70+ 0,03 7,87 +0,02
CRE (%) 295,22 £12,53 266,51 + 21,89 319,1+9,43 307,6 +22,90
Statut organique (g.kg* MS)
Carbone organique 402,86 + 15,28 374,74 £ 10,58 371,57 £3,23 412,71+ 15,85
Matiere organique 836,33 £ 3,51 764,00 + 2,65 705,33 +£11,37 787,00 + 14,93
Azote total 13,44 + 0,30 74,39+1,14 27,48 £1,02 30,09 + 4,95
Azote Ammoniacal 0,16 + 0,04 5,03+0,09 3,81+0,06 6,90 + 8,86
Azote organique 13,35 +0,33 69,36 1,20 23,67 £+ 0,99 23,19 £3,91
Rapport C/N 29,85 +1,69 5,04 +0,07 13,53+0,55 13,90+ 1,61
Eléments fertilisants (g.kg* MS)
P 2,43+0,14 25,73 £2,02 4,66 +0,17 6,48 +0,17
P20s 5,56+ 0,33 58,92 +4,63 10,67 £ 0,40 14,84 + 0,40
K 10,65 +0,41 7,24+0,14 33,84 £ 3,64 46,21 +3,74
K20 12,77 +0,50 8,69+0,17 40,60 + 4,36 55,46 +4,48
Ca 7,18 +0,37 30,21 £1,95 24,63 +2,08 23,74 £2,26
Ca0 10,05 +0,53 42,29 £2,73 34,49 +2,90 33,24 +3,17
Mg 1,61 £ 0,05 5,24+ 0,45 6,74+ 0,37 7,76 £ 0,36
MgO 2,68+0,08 8,70+ 0,75 11,19+ 0,61 12,87+ 0,60
Eléments traces métalliques (mg.kg™ MS)
Zn 90,13 + 3,03 483,43 +9,48 67,83 +1,61 165,79 + 17,69
Cu 6,95 + 0,04 208,41 +1,78 17,86 +0,75 23,88+0,70
Cd 0,18 +0,01 0,87 £ 0,02 2,58+0,12 0,13 +0,01
Cr 6,60 + 0,03 26,71+ 0,05 20,01 + 3,28 4,61+0,22
Pb 2,42 +0,15 14,93 +0,78 0,20+ 0,02 0,74 +0,05
Ni 3,71+0,22 11,69+0,35 9,21+0,93 2,45+ 0,05
Résidus de médicaments (ug.kg* MS)
3-amino-5-méthylisoxazole <LD 55,9+14,0 28,0+1,0 10,30
5-Hydroxythiabendazole <LD <LD <LD <LD
Acétyle-sulfaméthoxazole <LD <LD <LD <LD
Albendazole-2-aminosulfone <LD 2,5+0,6 0,47 0,1+0,0
Anhydroérythromycine <LD <LD <LD <LD
Bromacil <LD <LD <LD <LD
Chlorhexidine <LD 2066,7 £ 517,0 <LD <LD
Ciprofloxacine <LD 129,0+32,0 <LD <LD
Diméthyl-didécyl ammonium <LD 36936,4 +9234,0 <LOQ <LoQ
Desméthyl-ofloxacine <LD 37,794 <L0Q <LoQ
Doramectine <LD <LD <LD <LD
Epitétracycline <LD 30,5+7,6 1,3+0,4 2,8+0,9
Eprinomectine <LD <LD <LD <LD
Erythromycine <LD <LD <LD <LD
Flubendazole <LD 17,5+4,4 <LD <LD
Hydroxy-flubendazole <LD 1,604 <LOQ <LoQ
Hydroxy-levamisole <LD <LD <LD <LD
Kétoprofene <LD <L0Q <LoQ <LoQ
Levamisole <LD 8,5+2,1 <LD <LD
Méthamidophos <LD <LD <LD <LD
Ofloxacine <LD 957,7 £239,4 <LD <LD
Oxfendazole <LD <LoQ <LD <LD
Pyrantel <L0Q 6,6+1,7 0,2+0,1 2,0+£0,6
Pyriméthamine <LD <LD <LOQ <LoQ
Sulfaguanidine <LD <LD <LD <LD
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Sulfaméthoxazole <LD <LD <LD <LD

Sulfathiazole <LD <LD <LD <LD

Sulfoxaflor <LD <LD <LD <LD

Tébuconazole <LD <LD <LD <LD

Tétracycline <LD 24,2+6,0 1,2+0,4 29+29

Thiabendazole <LD 1,83 <L0Q <LoQ

Triclosan <LD 21,4+5,3 <LD <LD

Triméthoprime <LD <L0Q <LD <LD
Hydrocarbures polycycliques aromatiques (ug.kg* MS)

Acénaphtene 1,26 £ 0,13 0,34 £ 0,06 2,86+0,25 0,75+0,16

Anthracene 2,45+0,20 1,14 +0,03 6,57 0,16 1,88+ 0,40

Benz[alanthracéne 1,75+0,12 6,36+ 0,15 2,85+0,43 0,26+0,12

Benzo[b]fluoranthene 3,58+0,15 17,64 +1,61 6,13 £0,40 0,41+0,35

Benzo[k]fluoranthéne 2,11+0,43 6,32+0,15 2,95+1,19 <LoQ

Benzo[ghi]péryléne 2,07 £0,20 10,48 + 0,24 6,03+ 0,36 0,33+0,12

Benzo[a]pyréne 2,01+£0,26 9,82+0,25 3,97+0,13 0,48 £ 0,06

Chrysene 4,53 +0,29 20,16 £ 0,18 10,81+ 1,25 0,74 + 0,06

Dibenz[a,h]anthracene 1,15+0,24 0,51+0,04 0,29+ 0,08 0,78 £0,24

Fluoranthene 25,44 £3,17 25,52 +1,45 14,06 + 2,84 11,07+ 1,02

Fluoréne 4,16 £ 0,22 19,53 +0,03 14,64 £ 0,25 4,81+0,19

Indeno[1,2,3-cd]pyrene 1,58 £ 0,33 8,43+0,67 1,92 £ 0,68 1,01+1,14

Naphtaléne 5,32+0,67 ND ND 6,37+0,7

Phénanthréne 34,76 £1,58 74,09 £ 3,90 25,59 +0,30 8,69+2,22

Pyréne 14,31+0,92 42,24 +0,84 31,03+1,11 2,61+0,48
Polychlorinated dibenzodioxins (ug.kg* MS)

| % 7 PCDDs 0,132 0,397 0,030 0,003
Polychlorinated dibenzofurans (ug.kg* MS)
| ¥ 10 PCDFs 0,001 0,028 0,002 0,001

Polychlorinated biphenyl (ug.kg* MS)

% 4 PCBno 0,023 0,220 0,009 0,004

¥ 8 PCBmdio 0,361 4,655 0,204 0,082

% 6 PCBNDL 1,804 19,716 0,770 0,293
Retardateurs de flamme bromés (ug.kg* MS)

3 9 PBDE 0,05 0,05 0,05 0,05

2 3 PBE <LD <LD <LD <LD

2 3 HBCDD 0,132 28,87 2,81 0,06

Valeurs moyennes (n = 3) et + écart-type. LD

= Limite de détection, LOQ = Limite de

guantification, ND = Non déterminé (cf. Tableau 10, page 108 et Tableau 11 page 110 du

chapitre 4.5.4).
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Matiére organique

Matiére organique particulaire lentement

Matiere organique particulaire trés facilement extractible (SPOM).

Figure C.1. Spectre de fluorescence des fractions extraites des différentes matrices étudiées.
particulaire facilement extractible (REOM).

extractible (SEOM) Matiere organique particulaire peu extractible (PEOM).
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Tableau C.3. Taux de germination obtenus lors du test d’émergence et de croissance des
plantes de la luzerne cultivée M. sativa et de la moutarde blanche Sinapis alba exposées a

différentes teneurs en Mafors.

Teneur en Mafors dans le sol

Taux de germination moyen

Plantes Mafors (kg MS) (%)
Luzerne 0 73,78 7,34
Boue d’épuration 10 82,67 £4,00
20 70,67 £9,24
0 73,78 7,34
Fumier de vache 10 77,78 £ 11,65
20 76,44 £5,55
0 73,78 £+ 7,34
Lisier de vache 10 95,56 + 7,58
20 84,00 +9,24
Moutarde 0 77,33 £ 14,85
Boue d’épuration 10 95,11 + 10,69
20 93,33+5,81
0 77,33 £14,85
Fumier de vache 10 89,78 + 3,85
20 92,44 +2,04
0 77,33 £14,85
Lisier de vache 10 82,22 +2,04
20 84,44 + 4,07

Valeurs moyennes (n = 3) et + écart-type.
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ANNEXE D

Des perturbateurs endocriniens dans les Mafors étudiées ?

Introduction et objectifs

L’exposition des organismes a des perturbateurs endocriniens peut altérer la fonction des
gonades, diminuer la production de spermes et réduire I'éclosion des ceufs chez les
organismes du sol, les poissons, les oiseaux, les reptiles et les mammiféres (Kwak and An,
2021 ; Spaan et al., 2019 ; Tarnow et al., 2019 ; Acevedo-Barrios et al., 2018). Dans notre
étude, les Mafors contiennent en partie des déchets organiques issus des déjections
humaines (boue d’épuration) et animales (fumier et lisier). Ces Mafors sont alors
susceptibles de contenir également des hormones pouvant conduire a des perturbations du
systéme endocrinien des organismes du sol (Cerna et al., 2022). En effet, les hormones
(cestrogeénes et androgénes) sont détectées avec des quantités variables dans les boues
d’épuration et dans les sols amendés en boue d’épuration (Fan et al., 2011 ; Nieto et al.,
2010 ; Kuster et al., 2004). Cependant, de nombreux autres polluants organiques et
inorganiques ont également des actions cestrogéniques et androgéniques sur les organismes
(Hassine, 2014). Ces Mafors sont donc susceptibles de perturber les activités endocriniennes
des organismes du sol. Chez les vers de terre, une activité cestrogénique et androgénique de
ces échantillons peut générer une inhibition de leur reproduction (Kwak and An, 2021).
L'utilisation du test YES-YAS permet d’évaluer les activités cestrogéniques et androgéniques
des Mafors ainsi que leur effet antagoniste sur des levures modifiées génétiquement

(Chapitre 4.6.1, page 111).

Résultats et discussion

L’étude des activités cestrogéniques et androgéniques s’est portée sur les élutriats et les
extraits organiques issus des Mafors. Les élutriats contiennent des composés facilement
extractibles et biodisponibles provenant des matrices étudiées. Les résultats de I'exposition
des levures modifiées a des concentrations en élutriats du sol de référence et de Mafors
sont présentés dans le tableau D.1. Le sol de référence ne présente aucune activité

endocrinienne.
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Les résultats mettent en évidence une activité endocrinienne des élutriats issus des trois
Mafors étudiées, mimant a la fois une activité cestrogénique et une activité androgénique.
L'activité cestrogénique obtenue est principalement agoniste et apparait a une
concentration en élutriat de 5 % pour la boue d’épuration et le lisier de vache, et a une
concentration plus faible de 1,58 % pour le fumier de vache. Une activité antagoniste a
I’cestrogene est observée seulement dans les élutriats du lisier de vache a une concentration
de 1,58 %. Les trois Mafors montrent une activité cestrogénique équivalente a la 17pB-
cetradiol comprise entre 14,4 et 65,9 ng.g! MS. Ces valeurs sont similaires a celles
retrouvées dans la littérature sur les boues d’épuration (Cernd et al., 2022 ; Ruan et al.,
2015). L’étude de Cerna et al. (2022) identifie les cestrogénes naturellement présents dans
les boues d’épuration comme la cause principale de l'activité endocrinienne dans ces
matrices. Cette forte activité cestrogénique retrouvée dans ces trois Mafors peut conduire a
un déréglement du cycle de reproduction des organismes terrestres (Kwak and An, 2021).
Une réduction de la quantité d’ovocytes matures et une diminution de la reproduction sont
observées chez les vers de terre (Kwak and An, 2021 ; Acevedo-Barrios et al., 2018 ; Heger et
al., 2015). Mais, dans un contexte d’épandage agricole, la dose d’épandage agronomique de
ces Mafors est faible et conduit a une forte dilution dans le sol récepteur. D’apres les mémes
travaux cités précédemment, une faible activité agoniste a I'cestrogéne dans le milieu peut
stimuler la reproduction des organismes terrestres. En revanche, I'activité antagoniste a
I'cestrogéne détectée dans I"élutriat du lisier conduit a une inhibition du cycle de

reproduction des organismes terrestres.

Tableau D.1. Equivalent en concentration d’agonistes de référence (YES et YAS) ou
d’antagonistes de référence (Anti-YES et Anti-YAS) pour les élutriats d’amendements
organiques et du sol de référence.

Activité cestrogénique (ng.L?) Activité androgénique (ng.L?)
YES Anti-YES YAS Anti-YAS
LOEC Equwa!ent en 17‘[)3— LOEC Equivalent er.1 fl— LOEC .Equwalent en’5a— LOEC Equwa.ulent en
(% v/v) estradiol pour 1 % (% v/v) hydroxytamoxiféne (% v/v) dihydrotestostérone (% v/v) flutamide pour
v/v (ng.L}) pour 1 % v/v (ng.L') pour 1 % v/v (ng.L'}) 1% v/v (ng.L)
Sol de référence - - - - - - - -
Boue d'épuration 5 14,4 +0,2 - - - 5 5,6+2,1.10°¢
Fumier de vache 1,58 65,9+11,4 - - - - 1,58 6,2 +4,9.10°
Lisier de vache 5 22,4+0,9 1,58 1,7+0,3.10° - - 5 1,7 +1,4 .10°

Valeurs moyennes (n =

LOEC = Concentration minimale avec effets observés
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Dans un second temps, I'activité androgénique des Mafors est analysée dans les élutriats.
Les résultats sur les trois Mafors étudiées mettent en évidence des effets antagonistes
uniguement sur I'androgene. lls sont cohérents avec ceux rapportés dans la littérature pour
les boues d’épuration (Hu et al., 2021). D’aprés Sauer et al. (2018), seule la présence
d’hormones stéroidiennes pourrait générer des effets agonistes a I'androgéne. L'activité
antagoniste a I’'androgéne est détectée a une concentration en élutriat de 5 % pour la boue
d’épurationnet le lisier de vache et de 1,58 % pour le fumier de vache, se traduisant par une
inhibition de I'activité androgénique. Cette forte activité androgénique est susceptible
d’inhiber la reproduction des invertébrés du sol. Chez les vers de terre, cette forte activité
antagoniste a l'androgéne peut générer une inhibition de I'ovogenése et de la

spermatogenese (Kwak and An, 2021).

Les Mafors présentent des matrices complexes riches en matiére organique pouvant
séquestrer de nombreux composés difficilement extractibles a I'’eau. Les extraits organiques
représentent le potentiel global de I'activité endocrine de ces Mafors avec des composés a la
fois facilement extractibles et biodisponibles, et des composés fortement séquestrés dans la
matiere. Les résultats des activités cestrogéniques et androgéniques dans les extraits
organiques des Mafors sont présentés dans le Tableau D.2. L’activité androgénique obtenue
sur les extraits organiques est identique et a des concentrations similaires aux résultats
obtenus sur les élutriats. En revanche, les extraits organiques mettent en évidence une
activité antagoniste a I'cestrogéne sur la boue d’épuration (0,03 %) et le fumier de vache
(0,5 %). L’activité antagoniste a I'cestrogene apparait a une tres faible concentration en boue
d’épuration identique au lisier de vache dans I’élutriat ce qui se traduit par un impact négatif
potentiel sur la reproduction des organismes terrestres. L'activité antagoniste a I'cestrogéne
détectée dans le fumier n'apparait qu’a une concentration relativement élevée de I'extrait

organique du fumier.
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Tableau D.2. Equivalent en concentration d’agonistes de référence (YES et YAS) ou

d’antagonistes de

d’amendements organiques et du sol de référence.

référence (Anti-YES et Anti-YAS) pour

des extraits organiques

Activité cetrogéniques (ng.L?) Activité androgénique (ng.L?)
YES Anti-YES YAS Anti-YAS
LOEC Equwa!ent en 17‘[’3- LOEC Equivalent er.1 fl- LOEC .Equwalent enISOL- LOEC Equ!valent en .
(% v/v) estradiol pour 1 % (% v/v) hydroxytamoxiféne (% v/v) dihydrotestostérone (% V/v) flutamide pour 1 %
v/v (ng.L?) pour 1% v/v (ng.L?) pour 1% v/v (ng.L?) v/v (ng.L?)
Sol de référence - - - - - - - -
Boue d'épuration - - 0,03 1,1+0,5.107 - - 0,03 8,9+0,9.107
Fumier de vache | 0,05 1,4+0,4.10% 0,5 2,2+3,7.10° - - 0,05 7,3+2,2.107
Lisier de vache 0,02 9,1+1,7.10% - - - - 0,02 3,3+0,4.107

Valeurs moyennes (n = 3) et + écart-type. 1 % v/v de I'extrait est équivalent a 100 g.L'* MS.
LOEC = Concentration minimale avec effets observés

Conclusion

Le test YES-YAS permet d’évaluer rapidement si I’échantillon environnemental étudié
présente des activités endocriniennes (cestrogénes et androgénes). Dans notre étude, une
activité endocrinienne élevée est détectée dans les trois Mafors sélectionnées. Ces activités
endocriniennes se traduisent principalement par un mimétisme de I’activité cestrogénique et
une inhibition de 'activité androgénique sur les élutriats des trois Mafors avec des activités
plus élevées observées sur le fumier de vache. En revanche, I'activité antagoniste a
I'cestrogene se retrouve principalement a des concentrations similaires dans le lisier de
vache sur les élutriats et dans la boue d’épuration sur les extraits organiques ce qui induit un
risque potentiellement plus élevé sur la reproduction des organismes terrestres. Ces trois
Mafors représentent donc un risque environnemental impactant potentiellement le cycle de
reproduction des organismes dans le sol receveur. En perspective, il serait intéressant
d’identifier I'origine de cette activité endocrine en cherchant a identifier, voire doser, les
principales hormones connues pour étre retrouvées dans les Mafors. De plus, la réalisation
de ces tests sur des sols amendés a des doses réalistes en Mafors fournirait des données
intéressantes sur I'activité endocrinienne qui pourraient ou non expliquer certains effets sur

la reproduction des organismes terrestres.
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ANNEXE E

Tableau E.1. Concentrations moyennes d’ETMs (mg.kg™* MS) dans les vers de terre exposés a
des sols amendés a 20 g.kg* MS en Mafors pendant 28 jours lors du test de reproduction

n° 2.
Condition Zn Cu Cr Cd Ni Pb
Vers de terre | FBA | Vers de terre FBA Vers de terre | FBA | Vers de terre FBA Vers de terre FBA Vers de terre | FBA
Sol artificiel ISO | 85,556+6,92a | 5,59 | 856+0,9a | 3,32 | 3,06+0,45a |0,58| 2,54+0,38a |59,43| 1,35+0,05a | 4,90 | 0,59+0,04a |0,18
Sol de référence | 93,66+4,86a | 1,38 | 10,90+0,41a | 0,83 | 10,12+1,91bc | 0,16 | 6,37 +0,68 bc | 32,71 | 510+0,59ab | 0,17 | 2,09+0,54b |0,11
Boue 90,16 +6,10a (1,19 | 1730+1,39b | 1,03 | 585+1,73ad | 0,09 | 5,14+0,76b |17,95| 3,17+0,46ab | 0,10 | 0,95+0,25ab | 0,05
Fumier 92,31+4,80a | 1,36 | 12,75+0,75ac | 0,96 | 8,26 +2,22bd | 0,13 | 7,65+0,68c |38,42| 4,38+0,91ab | 0,13 | 1,50+0,82ab | 0,09
Lisier 85,20+1,64a (1,24 | 13,43+1,07c | 1,01 11,89+0,39¢c | 0,20 | 5,64+0,79b |32,47| 6,75+0,64b 0,22 2,09+0,50b |0,12
Valeurs moyennes (n = 4) et + écart-types. Chaque lettre indique un groupe statique
identique (p < 0,05). Les valeurs de FBA > 1 sont affichées en gras.
Tableau E.2. Concentrations moyennes d’ETMs (mg.kg™* MS) dans les vers de terre exposés a
des sols amendés 3 10 g.kg™* MS en Mafors pendant 28 jours lors du test de reproduction in
situ.
Condition Zn Cu Cr Cd Ni Pb
Vers de terre | FBA Vers de terre | FBA | Versdeterre | FBA | Vers de terre FBA Vers de terre FBA Vers de terre | FBA
Sol de référence 91,21+9,39a | 1,25 | 10,13+0,80a |0,70| 2,00+0,08a |0,03| 4,08+055a |16,19| 0,66+0,79a 0,04 1,70+0,12a | 0,05
Boue 98,23+4,57a | 1,45 | 1533+0,78b |(1,06| 2,58+0,37a |[0,04| 4,45+0,57a |18,75| 0,32%0,12a 0,02 1,73+0,15a | 0,06
Lisier 96,27+9,23a | 1,23 | 1497+0,95b (093 | 2,12+091a |(0,03| 4,67+036a |[17,80| 0,43+0,47a 0,03 1,74+0,42a | 0,06

Valeurs moyennes
identique (p < 0,05). Les valeurs de FBA > 1 sont affichées en gras.

(n = 5) et + écart-types
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