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RESUME

La zone hyporhéique située a l'interface entre eau de surface et eau souterraine joue un réle
important pour I'écosysteme de la riviere. Les communautés microbiennes qui colonisent
cette zone réalisent notamment la minéralisation de la matiére organique participant ainsi au
recyclage des nutriments dans les cours d’eau. Cependant, dans un contexte de changement
global, les activités anthropiques sont susceptibles de perturber les communautés
microbiennes et le fonctionnement de la zone hyporhéique. Ces stress de nature physique
(e.g. colmatage, assechement, réchauffement) ou chimique (e.g. pesticides, métaux,
pharmaceutiques) sont souvent multiples dans les rivieres et leurs effets combinés
nécessitent d’étre étudiés afin de mettre en évidence d’éventuelles interactions et prioriser
les actions de gestion. Dans ce contexte, |'objectif principal de cette thése était d’évaluer les
effets de deux stress physiques fréquents dans les cours d’eau (assechement et colmatage)
sur la toxicité d’'un contaminant métallique modéle (le cuivre) pour les activités et la structure
microbienne dans le sédiment hyporhéique. Pour cela, deux expériences en mésocosmes
constitués de colonnes remplies de sédiments reproduisant une zone hyporhéique ont été
réalisées. La premiére expérience combinant colmatage et eau contaminée par du cuivre avait
pour but d’évaluer I'effet du colmatage sur la distribution du cuivre dans la zone hyporhéique
et d’appréhender les effets combinés de ces deux stress pour les communautés microbiennes
du sédiment. Au cours de la deuxieme expérience, des sédiments contaminés par du cuivre
ont été exposés a 4 semaines d’assechement et 4 semaines de remise en eau. L'objectif de
cette expérience était de déterminer les effets du cuivre sur la résistance et la résilience des
communautés microbiennes a I'asséchement. Ces expériences ont mis en évidence
I'importance de la dimension verticale de la zone hyporhéique dans I'évaluation des stress
combinés. L'exposition et les effets des stress physiques (colmatage et assechement) sur les
communautés microbiennes étaient importants en surface par rapport aux couches plus
profondes. Au contraire, le cuivre a eu des effets variables tout au long de la colonne selon le
compartiment contaminé (eau de surface ou sédiment). Lors de I’exposition a une
combinaison de stress, un stress majoritaire influencait globalement les réponses
microbiennes méme si des interactions antagonistes ont été mises en évidence entre les stress
a certaines profondeurs. La diversité bactérienne en surface était par exemple plus faible
lorsque les communautés microbiennes étaient exposées au cuivre seul comparée au cuivre
combiné a I'assechement. Ces interactions s’expliquent notamment par une diminution de la
biodisponibilité et donc de la toxicité du cuivre par les stress physiques. Globalement les
communautés microbiennes en profondeur étaient préservées des effets des stress
constituant un potentiel « réservoir » d’espéces sensibles. Ces résultats permettent
d’apporter des connaissances sur le fonctionnement de la zone hyporhéique et sur la maniére
dont les effets des stress physiques et chimiques sur les communautés microbiennes du
sédiment interagissent avec la dimension verticale de cette zone. Pour aller plus loin, ces
résultats pourront étre combinés a de la modélisation ou complétés avec des études de terrain
afin de mieux prédire les effets des stress multiples sur les cours d’eau et aider les
gestionnaires dans leurs actions de restauration.

Mots clés : métal, assechement, colmatage, interaction, sédiment, dimension verticale,
ecotoxicologie microbienne






ABSTRACT

The hyporheic zone at the interface between surface water and groundwater plays an
important ecological role for river ecosystem. The microbial communities in this zone
mineralize organic matter contributing to nutrients recycling in the rivers. However, in a global
change context, anthropic activities disturb the microbial communities and the hyporheic
zone functioning. These physical (e.g. clogging, drying, warming) or chemical (e.g. pesticides,
metals, pharmaceuticals) stressors are often multiple in rivers and their combined effects
need to be studied to highlight possible interactions and prioritize management actions. In
this context, the main objective of this thesis was to evaluate the effects of two frequent
physical stressors in rivers (drying and clogging) on copper toxicity for microbial functions and
structure in hyporheic sediment. To this end, two mesocosm experiments consisting of
columns filled with sediments reproducing a hyporheic zone have been set up. The first
experiment combined clogging and copper-contaminated-water in order to evaluate the
clogging effect on the copper distribution in the hyporheic zone and to understand the
combined effects of these two stressors for the microbial communities. In the second
experiment, copper-contaminated sediments were exposed to 4 weeks of drying and 4 weeks
of rewetting. The aim of this experiment was to determine the copper effects on the resistance
and resilience of microbial communities to drying. These experiments highlighted the
significance of the hyporheic vertical dimension to understand the combined stressors effects.
The exposure and effects of physical stressors (clogging and drying) on microbial communities
were significant in the surface compared to deeper layers. In contrary, copper had variable
effects throughout the column depending on the contaminated compartment (surface water
or sediment). In combination, one dominant stressor influenced microbial responses even
though antagonistic interactions were found between stressors. For example, surface
bacterial diversity was lower when microbial communities were exposed to copper alone
compared to copper combined with drying. These interactions can be explained by a decrease
of the copper bioavailability and toxicity caused by physical stressors. Overall, the microbial
communities in depth were preserved from the stressors effects, representing a potential
"reservoir" of sensitive species. These results provide insight on the hyporheic functioning and
help understand how the effects of physical and chemical stressors on sediment microbial
communities interact with the vertical dimension. To go further, these results could be
combined with modeling or complemented with field studies to better predict the effects of
multiple stressors on rivers and help restoration actions.

Keywords: metal, drying, clogging, interaction, sediment, subsurface, microbial
ecotoxicology
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|- CADRE GENERAL

Bien qu’ils représentent moins de 1% de la surface terrestre, les cours d’eau
constituent des réserves importantes de biodiversité. Les rivieres fournissent une
hétérogénéité d’habitats qui permet notamment aux poissons de se reproduire au niveau de
frayeres, aux invertébrés de réaliser tout (e.g. gammares) ou une partie (e.g. libellules) de leur
cycle de vie. Les cours d’eau abritent également des communautés d’organismes microbiens
gui méme s’ils occupent moins visuellement le paysage que les macro-organismes, jouent un
role écologique essentiel. Ces communautés microbiennes assurent notamment la production
primaire et la dégradation de la matiere organique (Findlay, 2010). La présence de ces micro-
organismes permet de garantir le fonctionnement écologique des cours d’eau dont les
populations humaines tirent des avantages appelés services écosystémiques (e.g. épuration

naturelle des eaux souterraines et de surface) (Fischer et al., 2005).

Cependant, les activités humaines menacent la biodiversité et les services
écosystémiques rendus par les cours d’eau. L'impact anthropique sur les cours d’eau a
démarré des le Néolithique avec le développement de I'exploitation miniére pour la
métallurgie. Une contamination au cuivre a par exemple été mise en évidence dans des
sédiments de berges d’une riviere datés de 7000 ans dans le champ minier du Faynan dans le
Sud de la Jordanie (Grattan et al., 2016). L'empreinte humaine n’a pas cessé depuis et s’est
méme intensifiée depuis la Révolution Industrielle, devenant significative a I'échelle de la
Terre, ce qui a abouti a la désignation d’une nouvelle ére géologique appelée I’Anthropocéene
(Crutzen, 2006). Cette nouvelle ére, marquée par une perte drastique de la biodiversité,
touche particulierement les rivieres par rapport aux écosystemes terrestres ou marins
(Fig. 1-1) (Dudgeon, 2010) : un déclin de 83 % des populations a été mis en évidence entre
1970 et 2014 par le World Wide Fund for Nature’s Living Planet Index. Cing raisons principales
ont été listées par Dudgeon et al., (2006) pour expliquer le déclin de la biodiversité de ces
milieux aquatiques : la surpéche, la modification des flux d’eau, la destruction des habitats, la
pollution des eaux et I'invasion par des espéces exotiques envahissantes. Cette liste a été
actualisée en 2019 par d’autres auteur.e.s (Reid et al., 2019) avec 12 menaces pour la
biodiversité qui sont apparues ou se sont intensifiées depuis 2006. Ces menaces concernent a
la fois des stress biologiques (bloom algaux, maladies infectieuses, espéces exotiques

envahissantes), chimiques (salinisation des eaux, diminution du calcium, contaminants
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émergents, nanoparticules) et physiques (changement climatique, développement de
I’hydroélectricité, lumiere et bruit, microplastiques). Les pressions sur les écosystémes sont
donc multiples et cumulées et vont probablement s’accentuer puisque le changement
climatique, la croissance démographique et économique, la demande en eau et la régulation
des flux d’eau pour les besoins des populations humaines vont augmenter dans les années a
venir (Meybeck, 2003). Il est donc urgent de mieux évaluer les effets de ces multiples stress
anthropiques sur I'écosystéme de la riviere pour ensuite mettre en place des actions de

conservation pertinentes.
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Figure I-1 : Living Index Planet (LIP) du World Wide Fund for Planet (WWF) en 2016 pour les vertébrés

Les études scientifiques et réglementaires se basent généralement sur les effets d’un
seul stress pour établir leurs préconisations malgré une réalité environnementale plus
complexe. Le reglement européen REACH (Registration, Evaluation and Authorisation of
CHemicals) oblige depuis 2006 les industriels a enregistrer un rapport sur les effets sur la santé
humaine et environnementale des substances existantes ou nouvelles qu’ils commercialisent
Cette réglementation concerne 30 000 substances dont le volume annuel de vente en Europe
dépasse une tonne. Les bio-éssais d’'une substance sont réalisés sur des organismes modeéles
(e.g. poissons, daphnies ou algues). Ils permettent d’établir une PNEC (Predicted No Effect
Concentration = concentration la plus forte de la substance n’ayant pas d’effet). Néanmoins,
une des limites majeures de cette réglementation est son approche mono-stress et mono-
spécifique puisqu’elle ne prend pas en compte I'interaction possible des effets de la substance
avec d’autres pressions anthropiques déja présentes dans les cours d’eau, ni la

réponse/sensibilité de communautés multi-espéces. Pourtant les combinaisons des stress
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peuvent aboutir a des « surprises écologiques » différentes d’une simple addition des effets.
Par exemple, lors de tests au laboratoire, les effets combinés de I'antidépresseur fluoxetine
et de la variation de la température étaient plus importants que les effets des 2 stress
individuels sur le succés reproductif de daphnies (Barbosa et al., 2017). Des études sur les
effets combinés des stress sont donc nécessaires pour anticiper de maniére plus réaliste les
effets des contaminants chimiques dans des milieux complexes, soumis a des pressions

multiples (Darling and Cote, 2008).

Dans ce contexte, mon travail de thése vise a étudier les effets combinés d’un stress
chimique et d’un stress physique sur les communautés microbiennes du sédiment. J'ai choisi
d’explorer la dimension verticale des sédiments (zone hyporhéique) qui est peu considérée
par rapport aux études en surface (zone benthique). Le cuivre a été sélectionné comme
contaminant chimique modele. Ayant une affinité particuliere pour la matiere organique, il
est fréquemment retrouvé dans les sédiments a des concentrations qui sont en moyenne de
48,5 mg Cu.kg dans les cours d’eau francais (Mancioppi et al. 2010). Combinés au cuivre, j ai
choisi de m’intéresser aux effets de deux stress physiques fréquents dans les cours d’eau: le
colmatage et I'assechement. Ces deux stress entrainent des modifications physico-chimiques
de I'environnement pouvant moduler la biodisponibilité/écotoxicité des métaux comme le

cuivre pour les communautés microbiennes.






Il- ETAT DE LART

1. Les sédiments de la zone hyporhéique assurent un role écologique majeur dans

I’écosysteme de la rivieére grace aux communautés microbiennes

1.1. Lazone hyporhéique : une zone difficile a caractériser avec des limites qui varient

dans le temps et dans I'espace
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Figure II-1 : les différents types de zone hyporhéique (Source : Datry et al., 2008 d’aprés Malard et al.,
2000)

La riviere n’est pas un drain étanche qui recoit I’eau et la rejette directement a la mer
(Datry et al., 2008). De I'amont a I'aval, des échanges entre le milieu souterrain et la surface
ont lieu : I'eau s’infiltre dans les sédiments et émerge en surface a de multiples reprises. Cette

zone d’infiltration a été étudiée pour la premiere fois par Orghidan en 1959 qui I'a appelée



« hyporhéique ». Les caractéristiques hydrologiques, thermiques, chimiques et métaboliques
de cette zone sont uniques et spécifiques (Boulton et al., 1998). Elle abrite méme une
communauté d’organismes qui lui est propre, appelée « hyporheos » (Brunke and Gonser,
1997; Lewandowski et al., 2019). Aujourd’hui, de nombreuses disciplines (écologie,
hydrologie, hydrogéologie, microbiologie, conservation) s’intéressent a la zone hyporhéique.
Une définition commune a toutes ces disciplines est complexe a établir (Lewandowski et al.,
2019). D’une maniere générale, on peut résumer la zone hyporhéique a une zone de sédiment
saturée en eau située en dessous et a coté de la riviere, contenant une certaine proportion
d’eau de surface (White, 1993). Elle se situe juste au-dessous de la zone benthique et se
distingue de cette derniére par une absence de luminosité et une diminution de la vitesse
d’écoulement (Brunke and Gonser, 1997). Une limite peut étre facilement définie entre
benthique et hyporhéique mais ce n’est pas le cas pour l'interface entre eau souterraine et

zone hyporhéique qui constitue un continuum hydrologique.

La zone hyporhéique est un espace dynamique dans le temps et I'espace. L'eau peut
s’infiltrer sur des distances tres variables : a I’échelle du centimeétre en présence d’un obstacle
(morceau de bois, rocher), du meétre (succession radier/mouille), jusqu’a la formation de
« corridor hyporhéique » a I'échelle du kilométre. La configuration spatiale de la zone
hyporhéique est également variable d’amont en aval selon les contraintes morphologiques du
cours d’eau. La zone hyporhéique peut étre inexistante si la riviere coule directement sur un
substratum imperméable (Fig. II-1). Elle peut également étre constituée exclusivement d’eau
de surface et ne pas avoir de contact avec la nappe phréatique (Fig. 1l-1, B et C). Enfin, des
échanges hydrauliques peuvent avoir lieu entre I'eau de surface et la nappe phréatique (Fig.
II-1, D) et un équilibre dynamique peut s’installer entre les deux compartiments (Fig. 1I-1, E).
Généralement, en téte de bassin versant, la zone hyporhéique est réduite ou inexistante
(Fig. -1, A et B) tandis qu’en amont de la plaine alluviale, I'accumulation d’alluvions favorise
les types C et D (Fig. lI-1). En aval de plaine alluviale, la nappe phréatique est proche de la
surface donc le type E prédomine (Fig. IlI-1, Datry et al., 2008). Ce profil est classiquement
retrouvé d’amont en aval mais d’autres profils peuvent exister selon les contraintes
géologiques traversées par le cours d’eau. La zone hyporhéique est une interface ol se mixe
un certain pourcentage d’eau de surface et d’eau souterraine qui peuvent varier au cours du

temps et des saisons. En effet, lors des périodes de crues, le mix est constitué en majorité



d’eau de surface (« downwelling ») alors qu’en période d’étiage, I'eau souterraine domine ce
mélange (« upwelling ») (Malard et al., 2000). La circulation de I'eau dépend également en
grande partie des caractéristiques physico-chimiques du sédiment. La granulométrie fait
varier la porosité/perméabilité et donc la conductivité hydraulique. La porosité est
déterminée par la taille des grains du sédiment, leur distribution mais aussi leur forme et leur
rugosité a la surface (Brunke and Gonser, 1997). La zone hyporhéique est donc extrémement
variable selon les conditions spatio-temporelles et la composition des sédiments. L’adoption
de modeles statiques des concepts écologiques ne convient donc pas pour cet écosysteme

(Brunke and Gonser, 1997).

1.2. Lazone hyporhéique est un hotspot de processus biogéochimiques assurés par

les communautés microbiennes du sédiment

La zone hyporhéique a été caractérisée de « river’s liver » par certains auteur.e.s parce
gu’elle assure un role d’épurateur des cours d’eau. En effet, la zone hyporhéique permet une
rétention/transformation des nutriments et métaux ainsi qu’une dégradation des composants
organiques traces (Lewandowski et al., 2019) garantissant ainsi une bonne qualité des eaux
de surface et souterraines. La minéralisation de la matiére organique et le recyclage des
nutriments sont assurés par les communautés microbiennes du sédiment hyporhéique. Ces
communautés microbiennes hétérotrophes sont composées de champignons, archées,
bactéries, virus et d’une microfaune. Les bactéries composant ces communautés
microbiennes sont particulierement nombreuses dans le sédiment (van Beelen, 2003). Au
cours du processus de minéralisation de la matiére organique, les communautés microbiennes
dégradent dans un premier temps les polymeres complexes en monoméres grace a des
enzymes hydrolytiques. Ces enzymes sont présentes soit au niveau de la membrane
cytoplasmique et I'espace périplasmique (« ectoenzymes ») ou libres et adsorbés aux
particules (« enzymes extracellulaires ou exo-enzymes »). Les composés résultant de
I’hydrolyse enzymatique sont ensuite minéralisés par les communautés microbiennes via
différents processus biogéochimiques. La disponibilité en substrat et en accepteurs
d’électrons sont les principaux facteurs qui influencent ces processus (Fischer et al., 2005).
Dans la zone hyporhéique, un gradient décroissant de la concentration en oxygene dissous
existe de la surface vers la profondeur et entraine un gradient de potentiel d’oxydo-réduction
et une stratification des processus biogéochimiques appelé diagenése précoce (Fig. Il-2). En

6



fonction des valeurs des potentiels d’oxydo-réduction, on distingue 3 zones : oxique (> +100
mV), suboxique (entre -100 et +100 mV) et anoxique (< -100 mV). En zone oxique, la
respiration et la nitrification utilisent I'oxygéne comme dernier accepteur d’électrons et
produisent respectivement du dioxyde de carbone (CO;) et des nitrates (NOs"). La respiration
aérobie est le mécanisme le plus efficace thermodynamiquement en présence d’oxygene, il
est donc préférentiellement utilisé par les communautés hétérotrophes. Lorsque la
concentration en oxygene diminue avec la profondeur dans la zone suboxique, le nitrate
(NO3’) joue le réle d’accepteur d’électrons pour produire du diazote (N2) lors de la
dénitrification. En zone anoxique, les formes oxydées du fer et du manganeése subissent une
réduction dissimilatrice produisant I'apparition des ions réduits Fe?* et Mn?*. D’autres
processus ont également lieu en anoxie comme la sulfato-réduction du sulfate (S04%) en
sulfure d’hydrogéne (H,S) et la méthanogenése (production de méthane CHs a partir du CO;).
La stratification des processus microbiens entraine la formation de gradients d’oxygene, de
nitrate et d’ammonium, de fer, de manganese et de sulfate dans les sédiments avec la

profondeur (Fig. lI-2).
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Figure II-2 : diagenése précoce et concentrations en éléments dissous le long d’un gradient
sédimentaire oxique-anoxique

Néanmoins, cette stratification dépend aussi de I'hétérogénéité du sédiment. Il peut
donc y avoir a une méme profondeur des micro zones aérobie et anaérobie avec une

coexistence de dénitrification et nitrification par exemple. Les processus biogéochimiques



varient également dans le temps en fonction des flux d’eau qui traversent la zone hyporhéique
(crue/étiage) mais aussi des rythmes circadiens d’oxygene et de nutriments dans 'eau de
surface (Fischer et al., 2005). Globalement, les communautés microbiennes de la zone
hyporhéique assurent donc des rdles essentiels dans la réalisation des cycles biogéochimiques
des cours d’eau. Elles réalisent par exemple plus de 90 % de la respiration de la communauté
d’organismes de la riviere (Brunke and Gonser, 1997). De plus, I'analyse des budgets
biogéochimiques a permis de mettre en évidence que 37 a 76 % des apports totaux en azote
étaient réduits essentiellement via la dénitrification microbienne, majoritairement dans les

cours d’eau de 1°" ordre (Fischer et al., 2005).

La zone hyporhéique joue également un réle important dans le stockage temporaire
des nutriments. La diminution de la vitesse d’écoulement permet en effet une rétention des
nutriments par filtration/sorption lithologique. La zone hyporhéique peut donc étre une
source ou un réservoir de matiere organique dissoute et particulaire selon la direction et la
vitesse d’écoulement de I'eau et la granulométrie des sédiments (Brunke and Gonser, 1997).
Similairement aux nutriments, les contaminants organiques et inorganiques peuvent étre
retenus dans la zone hyporhéique (Roling and van Verseveld, 2002 ; Gandy et al., 2007). La
diminution de la vitesse d’écoulement dans cette zone riche en micro-organismes favorise un
temps de contact important entre contaminants organiques et micro-organismes

potentiellement capables de dégrader ces contaminants.

2. Effets déléteres des pressions chimiques sur les fonctions microbiennes du

sédiment : cas du cuivre

Les principaux contaminants contribuant a la pollution du lit des cours d’eau sont des
composés hydrophobes comme les PCB (polychlorinated-biphenyl) ou le DDT
(dichlorodiphenyl-trichloroethane), des pesticides, des engrais, des métaux mais aussi des
contaminants émergents comme les produits pharmaceutiques (Mohanavelu et al., 2022).
Dans mes travaux de these, j'ai choisi de m’intéresser plus particulierement au cas du cuivre
qui est un composé utilisé depuis des centaines d’années pour ses propriétés biocides
(purifiant pour I'eau, algicide, fongicide, nématocide, antibactérien, agent anti fouling)
(Borkow and Gabbay, 2005). La contamination des riviéres par le cuivre peut étre ponctuelle

(rejets industrielles, sites miniers, station d’épuration) ou diffuse (agriculture, ruissellement



routier) (Vendrell-Puigmitja et al., 2020; Comber et al., 2022). La pollution diffuse du cuivre
liée a l'agriculture entraine des niveaux de contamination modérés mais fréquents,
notamment sur le territoire frangais (Mancioppi et al., 2010). C'est pourquoi j'ai choisi de

concentrer mes travaux sur ce type de pollution.

2.1. Usage et devenir du cuivre en agriculture

Le cuivre est le composant principal de la bouillie bordelaise, utilisée depuis plus de
150 ans comme moyen de lutte contre les maladies cryptogamiques en agriculture
notamment viticole. En effet le cuivre est efficace contre Plasmapora viticola, agent
responsable du mildiou de la vigne. Originaire d’Amérique, le mildiou est apparu pour la
premiére fois en France en 1878, causant de nombreux dégats dans les vignobles francais. Des
vignerons du Médoc avaient pour habitude de pulvériser du sulfate de cuivre dans les vignes
pour éloigner les voleurs, ce qui a également eu pour effet une diminution de la présence du
mildiou. A partir de cette observation, Alexis Millardet et Ulysse Gayon inventérent la bouillie
bordelaise composée d’'un mélange de sulfate de cuivre et de chaux. Aujourd’hui, d’autres
préparations a base de cuivre ont vu le jour (sulfate de cuivre tribasique,
hydroxyde/oxyde/oxychlorure de cuivre) et son usage s’applique dans d’autres cultures que
la vignes (maraichage, vergers) et contre d’autres phytopathogenes (e.g. mildiou de pomme
de terre, tavelure du pommier). Le cuivre est autorisé en agriculture conventionnelle et
biologique mais, en ce qui concerne I'agriculture biologique, le cuivre est la seule matiere
active a effet fongicide fort a large spectre d’action autorisé. Les préparations a partir de cuivre
sont de nos jours synthétisées chimiquement, on peut donc se poser la question de la légitimé
de l'autorisation du cuivre en agriculture biologique qui interdit normalement |'utilisation des
produits de synthése. Un élément de réponse pourrait étre le peu d’alternatives développées
pour le moment, méme si des pistes de recherche existent (agents biocides, agents de
biocontrole, résistances variétales, stimulateurs de défenses naturelles)
(Andrivon and Savini, 2019). Faute d’autres solutions, le cuivre a bénéficié d'un
renouvellement de son approbation par la Commission Européenne pour 7 ans le 27
novembre 2018 avec des doses a ne pas dépasser de 4 kg/hectare/an sur 7 ans par les
agriculteurs.

Aprés épandage, une partie du cuivre se fixe dans les sols et la fraction qui n’est pas
retenue rejoint les milieux aquatiques par lessivage/lixiviation (El Azzi et al., 2013). Une étude
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récente estime que 8 kt de cuivre pénétrent chaque année dans les eaux douces de I’'Union
Européenne. Les principaux apports sont liés a des processus naturels (3,7 ktpa) mais une
partie non négligeable provient de I'agriculture (1,8 ktpa) (Comber et al., 2022). Le cuivre se
trouve sous forme dissoute ou particulaire dans le compartiment aquatique avec une limite
entre les deux formes fixées a 0,45 um. Dans |’eau des zones agricoles, les concentrations en
cuivre dissous peuvent dépasser 16 pg.L'! notamment dans des bassins versants viticoles
comme dans le Beaujolais en France (Montuelle et al., 2010). Le cuivre ayant une affinité
particuliére pour la matiére organique, il est rapidement fixé dans les sédiments (Lu and Allen,
2001). D’apres le rapport de I'INERIS (Manciopi et al., 2010), dans les sédiments des rivieres
francaises, la concentration moyenne en cuivre mesurée sur une période de 28 ans était de
21,7 mg.kg? et la concentration médiane était de 48,5 mg.kg™* (n=11 072). Cependant, ces
concentrations peuvent étre bien plus importantes selon le contexte : des concentrations en
cuivre variant entre 18 et 209 mg.kg! ont par exemple été mesurées dans les sédiments d’un
bassin versant de Galice en Espagne selon la proportion de vignes cultivées
(Fernandez et al., 2015). Afin de préserver les écosystemes aquatiques, certains états fixent
une limite a ne pas dépasser : en France par exemple, 'arrété du 9 aolt 2006 définit par
exemple une concentration en cuivre maximale de 100 mg.kg* dans la fraction de sédiment
sec < 2 mm. Ces réglementations s’appuient surtout sur des effets écotoxicologiques observés
sur des macro-organismes benthiques tels que Gammarus pulex ou Chironomus riparius. Les
concentrations létales chroniques médianes de cuivre aprés 28 a 35 jours d’exposition étaient
par exemple de 151 & 327 mg Cu.kg™ chez 5 organismes benthiques couramment utilisés pour
les tests de toxicité des sédiments (Gammarus pulex, Lumbriculus variegatus, Hyalella azteca,
Chironomus riparius, Tubifex tubifex) (Roman et al., 2007). Les communautés microbiennes
réagissent a des concentrations en cuivre plus faibles que celles testées sur les macro-
organismes pour établir des réglementations. Cela suggére que la réglementation n’est pas
suffisamment protectrice vis-a-vis des communautés microbiennes (van Beelen and Doelman,

1997).

2.2. Effets négatifs du cuivre sur les fonctions et la structure microbiennes des

sédiments

Le cuivre est un élément essentiel aux organismes vivants. C'est un cofacteur de
nombreuses enzymes comme par exemple la cytochrome c oxydase impliquée dans la chaine
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respiratoire aérobie et la superoxyde dismutase impliquée dans la photosynthese (Aguirre and
Pilon, 2016; Llases et al., 2019). Cependant, il peut devenir toxique pour les organismes
lorsque sa concentration dépasse un certain seuil. Les micro-organismes ont plusieurs moyens
de résister a une forte concentration métallique (Fig. 1-3) : pompe a efflux, transporteurs
membranaires, séquestration intra- ou extra-cellulaire, modification de la spéciation du métal,
by-pass métabolique (e.g. production de protéines alternatives qui ne fixent pas le cuivre),
mécanisme de réparation des dommages cellulaires (Lemire et al., 2013). Malgré ces
mécanismes de lutte, 'accumulation intracellulaire de cuivre entraine la production d’espéces
réactives de I'oxygene (ROS) qui causent des dommages a I’ADN et le dysfonctionnement de
protéines telles que les enzymes impliquées dans la croissance cellulaire par exemple. Le
cuivre peut aussi induire une peroxydation des lipides entrainant une augmentation de la
perméabilité membranaire. Le cuivre a donc un effet biocide fort mais sa toxicité dépend en
grande partie de sa spéciation qui conditionne sa biodisponibilité pour les organismes, la
forme la plus toxique étant la forme soluble Cu?* (Smolyakov et al., 2004). Dans les milieux
aquatiques, la spéciation du cuivre dépend de nombreux parameétres environnementaux : pH,
guantité de matiere organique dissoute ou particulaire, température, compétition avec les

ions Ca’* et Mg?*, présence d’autres métaux.
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Métal —@

%
(@)
— 0o ©
/ e ‘.: %

1 — T 0

“ |m+0 B0 i l Réparation ‘D Sequestration
| Modification de la spéciation ‘ A;'/d% IPQl| iintracellUlaire
WO\ | By-pass métabolique | + @ // //

-

Membrane interne
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Figure II-3 : schéma des mécanismes de résistance et d’adaptation des micro-organismes aux métaux
(Source : Lemire et al., 2013)

Une exposition chronique au cuivre a des effets négatifs sur les fonctions écologiques
assurées par les communautés microbiennes du sédiment. La décomposition de la matiere

organique est affectée par la présence de cuivre (Fernandez et al., 2015). Une exposition de
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communautés microbiennes du sédiment en mésocosme a 46 mg.kg! de cuivre a par exemple
entrainé une diminution de la dégradation de 77 % de différents substrats carbonés (Sutcliffe
et al., 2019). De maniére similaire, dés 7 jours d’exposition a 40 mg.kg* de cuivre, les activités
exo-enzymatiques  (beta-glucosidase, leucine aminopeptidase, phosphatase) de
communautés microbiennes sédimentaires en mésocosmes étaient diminuées de moitié
(Mahamoud Ahmed et al., 2018). Le cuivre a aussi un effet sur la respiration et Ila
dénitrification microbienne, suggérant un potentiel effet du cuivre sur les cycles du carbone
et de I'azote dans les cours d’eau. Ainsi, Mahamoud Ahmed et al., (2018) ont montré une
inhibition de la respiration durant 21 jours et de la dénitrification pendant 14 jours chez des
communautés microbiennes du sédiment exposées a 40 mg.kg! de cuivre en mésocosmes.
Une inhibition quasiment compléte (85 %) de la dénitrification aprés exposition de sédiments
d’estuaire a 60 mg.kg?! de cuivre a également été montrée par Magalh3es et al., (2011).
L'annamox, qui est un processus du cycle de I'azote réalisé par des bactéries (Ammonia-
Oxidizing Bacteria) et des archées (Ammonia-oxidizing Archaea), est inhibé en présence de
cuivre : un impact sur 'activité ammonia monooxygénase a ainsi été démontré apres une
exposition a 50 mg.kg™* de cuivre dés 15 jours et persistant jusqu’a 100 jours (Wang et al.,

2018).

L'exposition au cuivre entraine également une modification de la composition
microbienne des communautés exposées qui s'"accompagne d’une diminution de la diversité
microbienne. Ainsi, une diminution de la diversité des bactéries et archées a été mise en
évidence apres 21 jours d’exposition a 40 mg.kg? (Mahamoud Ahmed et al., 2020). A une
concentration similaire (46 mg.kg!), Sutcliffe et al., (2019) ont montré une modification de la
composition de la communauté microbienne et une baisse de I'indice de Shannon pour les
traitements exposés au cuivre comparés au controle. La composition de la communauté
bactérienne des sédiments de la baie de Jiaozhou en Chine a également été modifiée par la
présence de cuivre : la proportion des phyla Chloroflexi et Acidobacteria étaient diminuée
alors que les Gammaproteobacteria et Planctomyces ont légérement augmentés (Zhao et al.,
2014). Dans cette étude, I'indice de Shannon était 3,4 fois plus faible dans les sédiments

exposés au cuivre par rapport au controle.
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2.3. Acquisition de tolérance au cuivre par les communautés microbiennes du

sédiment

La composition de la communauté microbienne d’un milieu est déterminée en partie par
les conditions environnementales de ce milieu, y compris la présence de toxique. En effet, ce
toxique exerce une pression de sélection sur la communauté microbienne entrainant une plus
grande résistance a ce contaminant chez la communauté microbienne exposée, suivant le
principe PICT (Pollution-Induced Community Tolerance) (Blanck et al., 1988). La tolérance au
toxique peut étre le résultat d’une sélection d’espéces tolérantes et/ou d’une adaptation
fonctionnelle telle que la mise en place de systeme de détoxification (= phase de sélection,
figure 1l-4-1). Un test de toxicité aigué permet de détecter cette acquisition de
tolérance (= phase de détection, figure II-4-2) : il consiste a exposer les communautés
microbiennes a une concentration croissante en toxique pendant un temps court. Une mesure
d’inhibition d’un paramétre biologique permet I'obtention de courbes dose-réponse. A partir
de ces courbes dose-réponse, il est possible de déterminer un seuil de tolérance : CEx qui
correspond a la concentration efficace en toxique qui induit x % d’inhibition de I'activité

mesurée (généralement 50 %).

1. Phase de sélection 2. Phase de détéction
Selection d'espéces liée & une exposition chronique au cuivre Mesure de tolérance au cuivre par un test de toxicité aigué
Communauté A I
100 +

A == 4 @
@ A0 O:
-QQA_

50 +

Inhibition (%)

Cuivre

Communauté B ; i .
¢ =m ¢ == CE.,A < CE.,B [Cu]
= Q¢ ¢

Communauté B plus tolérante que la communauté A

Figure II-4 : principe de I'approche pollution-induced-community-tolerance (PICT) appliqué au cuivre

Des études ont mis en évidence un lien entre exposition au cuivre et acquisition de
tolérance au cuivre chez les communautés microbiennes dominées par les autotrophes

(périphyton) (Tlili et al., 2011; Lambert et al., 2016). La tolérance au cuivre (estimée via la CE50
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en utilisant la respiration comme variable réponse) était par exemple multipliée par 3,7 le long
d’un gradient amont-aval de la riviere Morcille (France) avec une corrélation forte avec les
concentrations en cuivre mesurées dans |'eau a cette période de I'lannée (Tlili et al., 2011). En
revanche, peu d’études ont été réalisées dans le sédiment, exceptée une étude de Mahamoud
Ahmed et al., (2020) qui a mis en évidence une acquisition de tolérance au cuivre apres 21
jours d’exposition des sédiments a 40 mg.kg™* de cuivre qui concordait avec un changement
de la structure bactérienne et archéale. L’acquisition de tolérance au cuivre peut étre d( a un
changement de structure de la communauté mais elle pourrait aussi étre liée a des
adaptations fonctionnelles. Le transporteur membranaire du systéme Cus et I’ATPase CopA
sont des exemples d’adaptations cellulaires permettant de résister au cuivre (Munson et al.,
2000; Rensing et al., 2000). L'ensemble des études citées précédemment ont montré la
sensibilité des communautés microbiennes a la contamination au cuivre dans les premiers
centimétres du sédiment. Néanmoins, cette contamination est susceptible de s’étendre a
I'ensemble de la zone hyporhéique par I'accumulation de sédiment contaminé (via par
exemple I'érosion des sols agricoles) ou l'infiltration d’eau contaminée (Qin et al., 2022). A
notre connaissance, il n’existe pas d’études s’intéressant aux effets du cuivre sur les

communautés microbiennes aux différentes profondeurs de la zone hyporhéique.

3. Les communautés microbiennes du sédiment hyporhéique sont exposées a des stress

physiques : cas du dépot de sédiments fin et de I'assechement

Les activités anthropiques au niveau du bassin versant (chenalisation, constructions de
barrages, retenues d’eau, destruction de la zone riparienne, agriculture intensive) mais aussi
a I'échelle globale (émission de CO3) ont des conséquences physiques dans les cours d’eau
(assechement et crue extrémes, colmatage, augmentation de la température, de la quantité
d’UV, de la turbidité, acidification). Les communautés microbiennes des cours d’eau sont
confrontées a I'ensemble de ces stress physiques. J'ai choisi de m’intéresser particulierement
a I'asséchement et au colmatage qui sont des stress physiques fréquemment rencontrés dans
les cours d’eau et les plus communément associés au changement global (Wharton et al.,

2017; Messager et al., 2021).
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3.1. Le dépot de sédiment fins : un stress majeur dans les cours d’eau

Le dépdbt de sédiments fins (< 2mm) et son infiltration dans la zone hyporhéique est un
phénoméne que l'on appelle aussi colmatage des rivieres. Les cycles de
colmatage/décolmatage font partie d’un processus naturel d’érosion/sédimentation des
rivieres qui permet un apport et un recyclage des nutriments. Cependant, les activités
humaines entrainent un apport en sédiments fins important qui dépasse les capacités de
transport des cours d’eau. Cette amplification du colmatage est causée par des activités
anthropiques directement au niveau du cours d’eau (activité miniéres, construction et chasse
de barrages, rejet de station d’épuration) ou indirectement au niveau du bassin versant
lorsque I’érosion des sols est favorisée (urbanisation, déforestation, surpaturage et labour des

cultures) (Hancock, 2002; Wharton et al., 2017).
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Figure II-5 : processus microbiens dans la zone hyporhéique en fonction de la perméabilité des
sédiments (Source : Datry et al., 2008)

Le colmatage a des conséquences physiques directes sur les cours d’eau. Il réduit la
porosité du sédiment entrainant une diminution de la perméabilité et des échanges entre
surface, zone hyporhéique et eau souterraine (Brunke and Gonser, 1997). Le colmatage

diminue également I'hétérogénéité des habitats et réduit I’accés des organismes aux couches
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de sédiment profondes qui jouent un réle refuge lors de perturbations en surface (Vander
Vorste et al., 2016). Au niveau des processus biogéochimiques, le dépot de sédiments fins
réduit la perméabilité et les échanges d’oxygéne dissous ce qui provoque le passage d'un
fonctionnement aérobie a anaérobie des communautés microbiennes du sédiment (Fig. 1I-5).
Une diminution de la respiration et de la nitrification et une augmentation de la dénitrification
et de la méthanogenese ont été observées apres un dépot de sédiments fins (Brunke and
Gonser, 1997; Lefebvre et al., 2004; Datry et al., 2008; Navel et al., 2011). Le colmatage
entraine une diminution du flux d’accepteur d’électrons comme I'oxygene ce qui a pour
conséquence une diminution globale de la dégradation de la matiere organique (Fig. II-5). Une
expérience en colonnes menée par Navel et al., (2011) a par exemple montré une diminution
significative de 30 % de la dégradation de litiere de feuilles aprées 50 jours d’exposition a un
dépobt de 2 cm de sédiments fins en surface. Les changements fonctionnels liés a la diminution
de la porosité dans la zone hyporhéique peuvent s’accompagner d’un changement de la
structure microbienne. Ainsi, la composition microbienne de la riviere Usses (France) était
différente selon la porosité du sédiment (variable de 1,2 a 12,6 % a 10 cm de profondeur)

(Nogaro et al., 2013).

Néanmoins, les effets du colmatage ne suivent pas toujours ce schéma. Le colmatage
peut aussi stimuler les activités microbiennes lorsque le taux et la disponibilité de la matiere
organique sont élevés. Une étude de Nogaro et al.,, (2007) a montré que les processus
biogéochimiques (respiration, dénitrification, fermentation) et le métabolisme microbien
(activités enzymatiques) étaient stimulés en cas de dépot d’eaux pluviales riches en matiére
organique particulaire avec un rapport C/N faible. Une autre étude montre que les effets du
colmatage dépendent de son homogénéité. Des carottes de sédiments ont été prélevées sur
des sites colmatés et non colmatés de 3 rivieres francaises (Usses, Drome et Isére). Un
colmatage homogéne augmentait le temps de résidence de I'eau dans le sédiment ce qui
augmentait les activités microbiennes contrairement a un colmatage hétérogéne ou les
activités microbiennes étaient moins importantes a cause du flux d’eau élevé (Nogaro et al.,

2010).
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3.2. L’assechement : un stress physique qui s’intensifie dans les cours d’eau

Les rivieres intermittentes et éphémeres dont le flux d’eau s’interrompt naturellement
une partie de I'année représentent entre 51 et 60 % du réseau fluvial mondial (Messager et
al., 2021). Contrairement a ces cycles d’assechements naturels et prévisibles de ces rivieres
intermittentes et éphémeéres, un nombre croissant de cours d’eau est soumis a des
assechements hydrologiques beaucoup plus intenses dans le temps et ['espace.
L'augmentation de la sévérité des assechements hydrologiques aussi bien pour les rivieres
pérennes que pour les rivieres intermittentes et éphémeres est causée en partie par
I'augmentation des activités humaines de maniéere directe (e.g. besoin en irrigation pour
I'agriculture, construction de barrages hydrolélectriques) et indirecte (changement
climatique). En effet, le changement climatique pourrait indirectement favoriser
I'assechement des cours d’eau par un réchauffement global de I'air, une baisse des
précipitations et une augmentation de |'évapotranspiration (Messager et al., 2021). Une
modélisation appuyée par des données de terrain a par exemple été réalisée par Sauquet et
al., (2021) pour prédire les assechements a I'échelle régionale en France suivant différents
scénarios du GIEC (Groupe d’experts intergouvernemental sur I’évolution du climat). Les
résultats vont dans le sens d’'une augmentation de I'’étendue et de la durée des assechements
dans les régions de France ol la probabilité d’assechement était déja élevée et des

changements de saisonnalité dans les régions alpines.

Les conséquences écologiques de I'assechement sont multiples. L'abaissement du
niveau de I'’eau entraine une perte d’habitat pour les organismes aquatiques et une perte de
connectivité entre les habitats (Sarremejane et al., 2022; Malish et al., 2023) ce qui modifie la
diversité et la composition des communautés. L'assechement provoque aussi une
modification de la qualité de I’eau : augmentation de la température et de la conductivité,
accumulation de la matiere organique particulaire, diminution de I'oxygéne dissous et
augmentation des concentrations en contaminants (Ahmadi and Moradkhani, 2019). La
structure et les fonctions des communautés microbiennes du sédiment sont également
modifiées. Tout d’abord, une augmentation courte et intense des activités aérobies
(respiration et nitrification) et une diminution de la dénitrification ont lieu au début de
I’'assechement a cause d’une augmentation transitoire du taux d’oxygéne dans les interstices

du sédiment lors de I'abaissement du niveau d’eau (Fig II-6). Les concentrations en NO3™-N ont
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par exemple été multiplié par 5 aprés 10 jours d’assechement de sédiment en mésocosme
tandis que les concentrations en NHs*-N étaient divisées par plus de 4 suggérant une
augmentation de nitrification et une diminution de la dénitrification (Gémez et al., 2012).
Ensuite, ces activités microbiennes chutent lorsque I'assechement se prolonge (Paranaiba et
al.,, 2020; Arce et al.,, 2021; Pinto et al., 2021; Schreckinger et al., 2021) (Fig. II-6). Cette
cinétique a été mise en évidence, entre autres, par Arce et al., (2021) dans une expérience en
mésocosmes sur des colonnes de sédiments. Aprés 11 jours d’assechement, les émissions de
CO; des colonnes de sédiments étaient multipliées par 10 par rapport aux émissions avant
assechement puis elles diminuaient progressivement pour revenir a un niveau proche du

départ aprés 9 semaines d’asséchement (Arce et al., 2021).
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Figure II-6 : évolution des processus microbiens lors d’un asséechement (D’aprés Pinto et al., 2021)

L'assechement prolongé entraine globalement une diminution du métabolisme
microbien. Ainsi, au cours d’une expérience d’assechement de sédiment pendant 13 semaines
en mésocosmes, les activités enzymatiques ont diminué de maniére prononcée pour les
aminopeptidases et un peu moins drastiquement pour les enzymes impliquées dans la
dégradation des carbohydrates (Pohlon et al.,, 2013). Cette diminution du métabolisme

microbien est susceptible d’affecter les processus écosystémiques auxquels les communautés
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microbiennes contribuent comme de la décomposition de la matiére organique. Par exemple,
la décomposition de batons de bois disposés dans 20 cours d’eau de Catalogne (Espagne) et
la biomasse fongique étaient diminués par les asséchements (surtout en surface par rapport

a la subsurface a 15 cm de profondeur) (Arias-Real et al., 2020).

L'assechement a également pour effet une modification de la structure de la
communauté microbienne et une baisse de la diversité microbienne. Dans leur expérience
d’assechement en mésocosmes de 13 semaines, Pohlon et al., (2013) ont en effet montré une
évolution de la composition de la communauté microbienne des sédiments vers la
composition microbienne d’un sol (augmentation de la proportion des Actinobacteria et
Alphaproteobacteria et diminution des Bacteroidetes et Betaproteobacteria). Une autre étude
en mésocosme a mis en évidence une augmentation significative de la proportion des
Firmicutes aprés 90 jours d’asséchement (Schreckinger et al., 2021). Cette méme étude
montre également une diminution significative de I'abondance et de la diversité bactérienne
des 30 jours d’assechement. Le compartiment bactérien n’est pas le seul a étre affecté par les
effets des assechements. Une étude réalisée sur 15 cours d’eau de Catalogne en Espagne
soumis a différents régimes naturels d’intermittence a par exemple montré une relation
inversement proportionnelle entre durée d’assechement et richesse en especes fongiques
(Arias-Real et al., 2022). D’autre part, la composition des archées était particulierement
affectée (comparée aux bactéries et champignons) au cours d’un asséchement de longue

durée (150 jours) de sédiments en mésocosmes (Gionchetta et al., 2019b).

Un autre pic des activités aérobies a lieu apres remise en eau de sédiments asséchés
grace a un apport d’oxygéne dans I'eau (Paranaiba et al., 2020) (Fig. II-7). Une augmentation
de 32 a 66 fois de la respiration apres remise en eau a par exemple été montrée sur 200
rivieres intermittentes et éphémeéres a travers le monde (Fromin et al., 2010). Un pic de
nitrification est également observé dans les premiéres phases de remise en eau avant de
chuter pour laisser place a la dénitrification (Fig.1l-7). L'ensemble de ces processus
aboutissent a l'augmentation de la production et du lessivage de nitrate et a une
augmentation des émissions de N,O lors de la remise en eau des sédiments (Pinto et al., 2021).
Ces pics d’émissions de CO; et N,O suggerent que les cycles d’assechement et de remise en
eau contribuent de maniere significative aux émissions de gaz a effet de serre. Le métabolisme

microbien augmente également progressivement aprés remise en eau (Marxsen et al., 2010)
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notamment grace a la libération de nutriments résultant de la lyse cellulaire pendant
I’'assechement (Arce et al., 2021). Une étude en mésocosme a par exemple mis en évidence la
résilience des activités enzymatiques (aminopeptidases) en 10 a 14 jours aprés un
assechement des sédiments de 13 semaines (Pohlon et al., 2013). Contrairement aux réponses
microbiennes fonctionnelles, aprés remise en eau, la composition structurelle des
communautés microbiennes ne revient pas a son état initial avant assechement (Rees et al.,

2006; Marxsen et al., 2010; Pohlon et al., 2013).
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Figure II-7 : évolution des processus microbiens apres remise en eau (D’apres Pinto et al., 2021)

La zone hyporhéique joue un réle majeur dans la modulation des effets de I'assechement
grace notamment a une humidité résiduelle en profondeur (Marxsen et al., 2010). En effet,
cette humidité résiduelle permet souvent aux communautés microbiennes de maintenir leur
métabolisme actif alors qu’a la surface asséchée, les activités microbiennes sont
drastiquement réduites. Apres 105 jours d’assechement en canaux, le taux d’humidité
important dans la zone hyporhéique a par exemple permis de réduire les effets de
I'asséchement sur les activités exo-enzymatiques (aminopeptidase, glucosidase, xylosidase,
phosphatase) et la respiration bactérienne (Coulson et al., 2021). De la méme maniere, lors
d’'un assechement de 165 jours en colonnes, les activités exo-enzymatiques (beta-D-
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glucosidase, beta-D-xylosidase) étaient diminuées au moins de moitié en surface (0-5 cm)
tandis qu’il n’y avait pas de différences par rapport au contréle en profondeur (22-25 cm). Les
auteurs expliquent cette différence notamment par un taux d'humidité plus élevé en
profondeur (2,5 %) qu'en surface (0,5 %) (Gionchetta et al., 2019a). Les bactéries pourraient
méme utiliser la zone hyporhéique comme refuge lors de I'assechement (Febria et al., 2012)
comme c’est le cas pour les invertébrés (Vander Vorste et al., 2016) ce qui permet
d’augmenter la possibilité de résilience aprées perturbation. Une étude a par exemple montré
qgu’une part de la communauté bactérienne (19 % des OTUs) était retrouvée a la fois dans
I’eau interstitielle et les sédiments du cours d’eau intermittent Dewar au Canada suggérant
une utilisation des sédiments hyporhéiques comme refuge (Febria et al., 2012). Cependant,
cette étude n’a pas exploré le potentiel de cette zone refuge pour recoloniser les sédiments
apres assechement. La vitesse, la durée de I'asséchement et le taux de précipitation sont aussi
des parameétres qui influencent la résilience des fonctions microbiennes (Febria et al., 2012 ;

Gionchetta et al., 2019a ; Arce et al., 2021).

4. Les cours d’eau : un environnement sous pressions multiples

4.1. Laréglementation ne prend pas en compte la réalité multi stress

environnementale

La Directive Cadre européenne sur I'Eau (2000/60/EC) vise a atteindre ou maintenir un
« bon état écologique et chimique » des masses d’eau de surface et souterraine. Cet objectif
avait d’abord pour date butoir 2015 avant d’étre reporté a 2027. Afin d’améliorer la Directive
Cadre sur I'Eau et d’atteindre les objectifs annoncés, des avancées scientifiques et techniques
sont nécessaires, dont la prise en compte des interactions entre stress multiples qui n’est pas
du tout considérée a I'heure actuelle (Ranjan and Shortle, 2017; Carvalho et al., 2019).
Pourtant, la plupart des rivieres européennes sont exposées au minimum a trois stress
simultanément (Schafer et al., 2016; Baattrup-Pedersen et al., 2019). Dans le cadre de la DCE,
des seuils de contamination chimique a ne pas dépasser dans les écosystémes aquatiques
appelés Normes de Qualité Environnementales (NQE) ont été définis pour 41 substances
prioritaires (annexe Il de la directive 2008/105/EC). Ces normes ont été établies a partir de
tests de toxicité standards (issus des recommandations de I’Organisation de Coopération et

de Développements Economiques) mono-spécifiques en en conditions optimales de culture
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ou croissance de |'organisme, ce qui ne refléete pas la réalité écologique des cours d’eau. De
plus, elles ne prennent pas en considération les interactions avec d’autres substances (effets
cocktail) ou avec d’autres stress physiques affectant les cours d’eau (e.g. asséchement,
colmatage, réchauffement). Ces interactions pouvant aboutir a des « surprises écologiques »,
il est essentiel de connaitre les effets des stress combinés pour pouvoir prioriser les actions a

mener, notamment pour les gestionnaires de bassins versants (Reid et al., 2019).

4.2. Les stress combinés peuvent entrainer des changements écologiques inattendus

De nos jours, les écosystemes sont exposés a des perturbations anthropiques
multiples. Dans le cas le plus simple, les effets de ces perturbations s’additionnent (Fig. II-8).
Par exemple, les effets combinés d’un réchauffement de I'eau (+1,6 °C), un assechement et
une exposition aux pesticides sur des communautés microbiennes épilithiques (sédiments
grossiers) et épipsammiques (sédiments fins) en rivieres artificielles s’additionnait pour 71 %
des combinaisons (absence d’interaction) (Romero et al., 2019). Le modeéle additif est le plus
facilement prévisible pour les gestionnaires, mais ce n’est pas le seul modéle qui décrit les
réponses aux stress multiples dans les écosystémes. En effet, la réponse écologique peut étre
le résultat d’interactions complexes entre ces stress et ne coincide pas toujours avec une
simple addition des effets du stress A et B (Galic et al., 2018). Des adaptations du modéle
additif ont notamment été nécessaires en fonction de la variable réponse étudiée. Par
exemple, dans le cas de I’évaluation d’un taux de mortalité des organismes, les individus tués
par le stress A ne peuvent pas étre a nouveau tués par le stress B, il faut donc apporter une
correction (A+B-(AxB)) qui correspond a un modele appelé multiplicatif (Fig. II-8). Carrier-
Belleau et al., (2021) ont par exemple utilisé cette correction avec succés pour I'évaluation du
taux de mortalité de bivalves exposés pendant 1 a 3 mois aux effets combinés d’un

réchauffement (+6 °C), d’une variation de salinité et d’un enrichissement en nutriments.

En revanche, il n’est pas possible d’appliquer ces modeles additif ou multiplicatif
lorsqu’un seul stress domine les réponses aux combinaisons de stress (Dominance Fig. II-8).
Le « simple comparative model » a été décrit par Folt et al., (1999). Ce modele prédit que la
combinaison des stress est égale a I'effet du stress qui a le plus d’effet. Morris et al., (2022)
ont par exemple montré par une modélisation que les effets de la combinaison du

réchauffement avec d’autres stress aquatiques étaient globalement le résultat des effets du
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stress le plus fort. Dans les cas ou ce modele s’applique, les efforts devraient se concentrer

sur le stress le plus important pour prédire et gérer les effets des combinaisons de stress.

Les stress A et B ont la méme direction
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Figure II-8 : schéma des différents types d’interaction entre stress (d’aprés Cété et al., 2016)

Dans d’autres cas, le résultat ne correspond pas a un modele additif, multiplicatif ou
de dominance, ce qui laisse a penser une interaction entre les stress. Les interactions entre
stress font I'objet d’un intérét particulier en recherche et dans le monde opérationnel puisque
leurs effets sont moins prévisibles qu’une simple addition des effets. Classiquement, on définit
une interaction antagoniste quand les effets des stress multiples sont inférieurs a la
somme/multiplication des effets individuels (Folt et al., 1999; Crain et al., 2008). Les effets
combinés d’un assechement et d’un enrichissement en nutriments sur des macro invertébrés

étaient par exemple antagonistes apres 28 jours d’exposition au stress en mésocosmes
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(L'assechement diminuait les effets de I’enrichissement en nutriments) (Loskotova et al.,
2019). A l'inverse, lorsque l'interaction est synergique, les effets des stress multiples sont
supérieurs a la somme/multiplication des effets individuels des stress (Folt et al., 1999; Crain
et al.,, 2008). Par exemple, les effets d’une augmentation de la température et de la
concentration en nitrates ont interagi de maniére synergique sur la capacité aérobie du
salmonidé d’eau douce (Thymallus thymallus) aprés 6 semaines d’expériences en aquariums
(Opinion et al., 2020). Certains auteurs ont montré qu’il existe un seuil dans les interactions
synergiques au-dela duquel les populations sont poussées a |’extinction via des boucles de
rétroaction positive appelées « super synergie » (Brook et al., 2008; C6té et al., 2016). Ces
définitions classiques du synergisme et de I'antagonisme sont adaptées lorsque les effets des
2 stress vont dans la méme direction (Fig. 11-8). Dans le cas ol les effets individuels des 2 stress
ont des directions opposées, les définitions ne sont pas exactes. En effet, dans ce cas, des
effets synergiques peuvent alors étre attribués a des effets combinés plus faibles que les effets
individuels, ce qui semble paradoxal. Pour pallier a cela, Piggott et al., (2015) ont proposé une
nouvelle classification qui inclut I'amplitude et le sens de la réponse (Fig. 11-8). Il distingue 4
classes d’interactions possibles : antagoniste positif (+) ou négatif (-) et synergie positive (+)
ou négative (-) (Fig. 11-8). Ainsi, au fur et a mesure que les études des interactions entre stress
se développent, les dénominations de ces interactions proliferent et nécessiteraient une

harmonisation des termes pour éviter des confusions dans l'interprétation de résultats.

Les amplifications synergiques des effets peuvent entrainer des « surprises
écologiques » difficilement prévisibles qui peuvent dégrader le fonctionnement des
écosystémes (Coté et al., 2016). Les interactions synergiques suscitent donc un intérét
particulier pour la communauté scientifique et les gestionnaires dans la priorisation des
actions de restauration. Cet engouement entraine méme un biais dans la littérature
scientifique avec une augmentation rapide du nombre d’articles citant dans leur titre ou
abstract le mot « synergie » entre 1986 et 2014 (Coté et al., 2016) (Fig. lI-8). Pourtant, le
synergisme n’est pas plus répandu dans I'environnement que les autres types d’interactions.
Dans I'exemple cité plus haut, des communautés microbiennes de sédiments grossiers
(épilithiques) et de sédiments fins (épipsammiques) ont été exposés pendant 30 jours en
canaux artificiels a une combinaison de 3 stress (réchauffement, une diminution du débit et

un mélange de pesticides). Les analyses de la composition et des fonctions microbiennes ont
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montré que 16 % des combinaisons de stress produisaient une interaction et que parmi ces
interactions, 57 a 89 % étaient antagonistes et seulement 11 a 43 % étaient synergiques
(Romero et al., 2019). Une méta analyse réalisée sur 112 publications évaluant I'impact de
combinaisons de stress sur le taux de mortalité d’organiques aquatiques et terrestres a aussi
mis en évidence que les interactions synergiques ne représentaient seulement qu’un tiers des
interactions (Darling and Cote, 2008). D’autres auteurs ont méme montré, dans une méta-
analyses de 840 publications, une prévalence de I'antagonisme et du modeéle additif dans la
littérature (Tekin et al., 2020). Les interactions synergiques sont plus « populaires » que la
mise en évidence d’interaction antagoniste. Pourtant, une relation antagoniste est tout aussi
préoccupante : Brown et al., (2013) ont modélisé les effets de facteurs de stress locaux
(mauvaise qualité de I'eau) et globaux (réchauffement) sur une population d’herbiers marins
et de poissons. Dans le cas d’une synergie entre les stress, une eau de meilleure qualité
améliorait la situation tandis que ce n’était pas le cas si l'interaction était antagoniste, voire
cela contribuait a dégrader davantage |'écosystéme. Les gestionnaires doivent donc

considérer toutes les interactions possibles dans les actions de restauration.

50+ Types d’interaction

== Synergie
Addition
== Antagonisme

40 -

30 -

Nombre de publications

1990 1995 2000 2005 2010
Année

Figure 1I-9 : mentions annuelles des 3 types d’interactions entre stress dans la littérature entre 1986
et 2014 (Source : Cété et al., 2016)

Plusieurs facteurs peuvent expliquer une interaction synergique ou antagoniste entre
stress. Les stress peuvent interagir entre eux dans I'environnement au niveau physico-
chimique. Le taux de matiére organique module par exemple la biodisponibilité des métaux
pour les organismes (Pontoni et al., 2022). Des interactions peuvent aussi avoir lieu au niveau
biologique entre les espéces présentes dans I'environnement (Thompson et al., 2018). La
compétition, la prédation entre especes générées par les stress combinés peuvent entrainer

des effets différents de ceux attendus. Au contraire, le mutualisme conduit davantage a une
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addition des effets des stress multiples (ou a une légére diminution par rapport a I'addition
attendue des effets). La co-tolérance ou la co-sensibilité a des stress combinés peuvent aussi
faire varier les interactions. L'exposition a un premier stress peut entralner une
résistance/tolérance a un deuxiéme stress (stress-induced community tolerance) ou au
contraire accroitre la sensibilité a un deuxiéme stress (stress-induced community sensitivity)
(D. Vinebrooke et al., 2004). La sensibilité du crustacé Gammarus pulex a une élévation de la
température était par exemple plus importante en laboratoire aprés une exposition a des
pesticides en raison du co(t énergétique adaptatif (Siddique et al., 2021). En cas de sensibilité
accrue par un premier stress, la résilience des écosystémes pourrait étre érodée a long terme

par la multiplicité des stress (Jaiswal et al., 2021).

4.3. Les effets des stress multiples sur les communautés microbiennes du sédiment

hyporhéique ont peu été étudiés jusqu’a présent.

Une recherche sur le moteur de recherche Web Of Science avec les mots clés
« multiple OR combined stress » « microbial communities » « sediment » et « river OR
stream » a donné un total de 56 résultats. Seulement une vingtaine d’études sur les effets
combinés des stress sur les communautés microbiennes du sédiment correspondait
réellement aux critéres fixés, ce qui démontre le peu d’informations qui existent jusqu’a
présent sur ce sujet (Tab. 1l-1). La plupart de ces articles ont d’ailleurs été publiés dans les 10
dernieres années, démontrant un intérét récent pour les effets des stress multiples sur les
communautés microbiennes du sédiment contrairement a d’autres organismes. Les effets des
combinaisons de stress sur les invertébrés ont par exemple été davantage étudiés. Ces
organismes sont d’ailleurs depuis longtemps utilisés comme espéces bio-indicatrices de la
qualité des cours d’eau (Statzner and Béche, 2010). L'indice invertébré multimétrique (12M2)
se basant sur des déterminations taxonomiques et I'analyse de traits biologiques
d’invertébrés est par exemple utilisé dans le cadre de la DCE pour rendre compte de |'état
écologique des cours d’eau. Néanmoins, au cours des derniéres décennies, plusieurs
indicateurs microbiens ont montré un potentiel important en tant qu’outil de diagnostic
écologique comme le principe PICT cité précédemment (Paerl et al., 2003 ; Pesce et al., 2021).
Les communautés microbiennes ont I'avantage d’étre ubiquistes et elles ont un cycle de vie
court. Elles s’adaptent donc rapidement aux changements environnementaux ce qui en fait
des bioindicateurs intéressants (Pesce et al., 2021). De plus, de par leur diversité, les

26



les champignons aux

é

communautés microbiennes ont une large gamme de sensibilit

fongicides, les micro-algues aux herbicides, les bactéries aux antibiotiques (Pesce et al., 2021).

t particulier avec le

a

s

tere

é un in

s

t, seules les micro-algues ont suscit

a présen

Y

Pourtant, jusqu’

développement de I'indice biologique des diatomées (IBD).

Tableau II-1 : publications portant sur les effets de combinaisons de stress sur les communautés

microbiennes du sédiment entre 1980 et 2022

Publication Stress physique Stress chimique Profondeur Interaction
Romero et al., 2020 Réchauffement (1.6 °C) Mix de pesticides Benthique Interaction
Romero et al., 2019 Réchauffement (1.6°C) Mix de pesticides Benthique Antagonisme
Romero et al., 2020 Dessiccation X Effluents de STEP . Benthique Interaction

(riche en phosphate et nitrate)
Nuy et al., 2018 Dépot de sédiment fins Salinisation Benthique Antagonisme

Faible vitesse d'écoulement

Micropolluants organiques

Rutere et al., 2020 . Hyporhéique Interaction
Taux de carbone organique
Decabromodiphényl ether
Wang et al., 2018 .n ¥ Benthique Synergie
Cuivre
Vitesse d'écoulement
Ann et al., 2019 L L. Benthique Interaction
Propriété du sédiment
. Enrichissement en nutriments . .
Aristi et al., 2016 . ) Benthique Antagonisme
Contaminants émergents
Enrichissement en nitrate
Donato et al., 2020 o Benthique Interaction
Salinisation
Cuivre . . .
Mahamoud Ahmed et al., 2020 . Benthique Pas d'interaction
Arsenic
Cuivre . . .
Mahamoud Ahmed et al., 2018 . Benthique Pas d'interaction
Arsenic
. Dépot de sédiments fins - . . .
Juvignny-Khenafou et al., 2020 ] p R . Enrichissement en nutriments Benthique Interaction
Faible vitesse d'écoulement
Gray et al., 2022 Mix d'antibiotiques Benthique Pas d'interaction
Norfl i
Chen et al., 2022 or .oxmn_: Benthique Interaction
Cuivre
Propetamphos
Garcia-ortega et al., 2011 Métal / Salinité Benthique Interaction
Taux de matiére organique
Hydrocarbures (HAP)
Johnston et al., 2016 Carbonyl cyanide Benthique Interaction

m-chlorophenylhydrazone (CCCP)

Colas et al., 2016

Stress physiques associés
aux barrages

Contamination multiple
(métal, HAP)

Hyporhéique

Pas d'interaction

Réchauffement (+5°C)

Font et al., 2021 X ) L Benthique Pas d'interaction
Faible vitesse d'écoulement
Bruder et al., 2015 U.m_oo,n.am mma__Em:ﬁm fins ms_‘_anwWBm:H.m: J:SBm:ﬁw Benthique Interaction
Faible vitesse d'écoulement Dicyandiamide
Mermillod-Blondin et al., 2013 Bioturbation Benzo(a)pyrene Hyporhéique Interaction
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D’autre part, I'étude des effets des stress physique et chimique (individuel ou en
combinaison) sur les communautés microbiennes du sédiment est un domaine de recherche
moins développé que pour d'autres compartiments comme le sol. Cette différence s’explique
notamment par l'intérét économique direct que représentent les communautés microbiennes
des sols qui peuvent contribuer a I'augmentation des rendements des cultures agricoles
(Saleem et al., 2019). Les études des effets des stress multiples ont donc été faites, jusqu’a
présent, sur un nombre limités d’organismes et de compartiments. Les stress étudiés sont
également peu diversifiés : la vingtaine d’études recensées sur les effets combinés de stress
sur les communautés microbiennes du sédiment portent essentiellement sur une diminution
de la vitesse d’écoulement, un apport en sédiment fin pour les stress physiques et un
enrichissement en nutriments pour les stress chimiques (Tab. lI-1). Il faut aussi noter que la
plupart de ces études s’intéressent aux effets des stress multiples dans les premiers cm de
sédiment (zone benthique). Au contraire, les conséquences des stress multiples sur les
communautés microbiennes du sédiment en profondeur (zone hyporhéique) sont peu
étudiées (3 études sur les 20 publications — Tab. ll-1). La majorité des études font état d’'une
interaction entre les stress (15/20) mais ne précise pas toujours le type d’interaction
(antagonisme ou synergisme). Certaines études ont toutefois mis en évidence une interaction
antagoniste comme celle de Nuy et al., (2018) réalisée en mésocosme dans un cours d’eau. La
composition de la communauté microbienne du sédiment exposée aux stress combinés était
ainsi proche de celle du contréle non exposé (contrairement aux stress testés
individuellement). Au contraire, I'interaction était synergique entre les effets du cuivre et du
retardateur de flamme (decabromodiphenyl-ether) sur [I'activité des communautés
microbiennes réalisant I'oxydation de 'ammonium dans des sédiments prélevés dans une
riviere de la baie Zhushan en Chine (Wang et al., 2018). Afin de mieux appréhender la réalité
des stress multiples subies par les communautés microbiennes du sédiment, il est nécessaire
de renforcer les connaissances sur les interactions entre stress physique et pressions
chimiques dans ce compartiment. De plus, la dimension verticale de ces interactions dans la
zone hyporhéique demande a étre explorée pour mieux comprendre comment des stress en
surface (e.g. colmatage, asséchement) peuvent se répercuter dans des zones plus profondes
du sédiment. Dans ce contexte, ce travail de these porte sur les effets des interactions entre
un stress chimique répandu : le cuivre et deux stress physiques également courants :

I’'assechement ou le dépo6t de sédiments fins dans la zone hyporhéique.
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4.4. Le cuivre est susceptible d’interagir avec d’autres facteurs de stress comme

I’assechement et le dépo6t de sédiments fins

44.1. La biodisponibilité des métaux varie en fonction de la profondeur de la

zone hyporhéique

Le cuivre se présente sous différentes formes dans les sédiments :

» Sous forme libre Cu?*

=  Précipité sous forme solide

= Complexé a des particules inorganiques: argiles, oxyhydroxyde de fer et
manganese

= Complexé a la matiere organique dissoute ou particulaire: acide humique, acide
fulvique, détritus organiques

» Complexé a des ligands inorganiques : OH", CI', SO4*, HCO?*, PO4*>

COLONNE D’EAU
L .
o Oxyde de fer et manganése , Oxydation
Z O p o Précipitation/Adsorption . .
e >_< Métaux traces fixés < Métaux traces dissous
N
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E g Réduction
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N A Métaux traces fixés > Métaux traces dissous
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= E Métaux traces coprécipités
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Figure 1I-10 : schéma illustrant le passage des métaux traces métalliques de la phase solide a dissoute
en fonction du gradient de potentiel d’oxydo réduction dans la zone hyporhéique

Le cuivre se trouve majoritairement sous forme complexée dans les sédiments (Knox
et al., 2006) mais certaines conditions peuvent conduire a le rendre davantage biodisponible

et donc toxique pour les organismes. Un gradient de potentiel redox décroissant avec la
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profondeur existe dans la zone hyporhéique. Les transformations biogéochimiques assurées
par les communautés microbiennes pour minéraliser la matiere organique le long de cette
zone font varier la biodisponibilité des métaux. Les réactions d’oxydo-réduction du fer et du
manganese entrainent par exemple une fixation des métaux traces en condition oxique tandis
que les conditions anoxiques favorisent la remise en solution de ces métaux (Fig. 1I-10). Les
métaux traces dissous peuvent soit diffuser vers la surface pour étre oxydés et réadsorbés sur
les oxydes de fer et manganése ou bien ils sont coprécipités avec le fer, le manganese, les

sulfures et les carbonates en profondeur (Fig. II-10).

4.4.2. Colmatage et assechement sont susceptibles de modifier la

biodisponibilité du cuivre

Les sédiments fins apportés par le colmatage ont une surface spécifique plus
importante que des particules grossieres et donc un pouvoir adsorbant important (Walling et
al., 2003). C’'est dans cette fraction fine des sédiments que les métaux sont généralement
adsorbés. Néanmoins, les particules les plus fines peuvent aussi s’agréger entre elles et limiter
I’adsorption des métaux (Horowitz and Elrick, 1987; Skorbitowicz et al., 2020). Ainsi, dans les
sédiments de la riviere Sokolda (Pologne), ce n’est pas la fraction la plus fine des sédiments
(0,063 mm) qui contenait le plus de métaux mais la fraction de 1 a 0,1 mm qui contenait 80 %
des métaux dosés (Skorbitowicz et al.,, 2020). Les sédiments fins contiennent des argiles,
oxydes et hydroxydes de fer et de manganése et de la matiere organique particulaire. Ces
particules électronégatives présentent une grande réactivité et une forte capacité de sorption
pour les éléments traces métalliques comme le cuivre. Le dépot de sédiments fins constituant
le colmatage peut donc étre un réservoir potentiel de contamination métallique (Mohanavelu
et al.,, 2022). D’autre part, le colmatage réduit les échanges d’oxygéne dans la zone
hyporhéique et provoque une anoxie en profondeur. L'anoxie, en modifiant le potentiel
d’oxydo-réduction dans les sédiments, favorise la précipitation du cuivre notamment avec les
sulfures (Rader et al., 2019). Le colmatage peut donc réduire la biodisponibilité du cuivre en
assurant un role tampon. Cependant, ce stockage peut s’avérer étre une bombe a
retardement si un changement ultérieur des conditions physico-chimiques favorise le
relargage des métaux. Les opérations de curage ré-oxygeénent par exemple les sédiments et

meénent a un relargage de métaux (Salomons et al., 1987).
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Le changement climatique augmente I'intensité des cycles d’asséchement et de remise
en eau (Sarremejane et al., 2022). Ce dernier phénomene peut aussi accroitre la remise en
solution de métaux. Ainsi, Paranaiba et al., (2020) ont mis en évidence une libération de fer,
manganeése et zinc apres un cycle d’assechement/remise en eau de carottes de sédiments
prélevées dans un réservoir du Sud du Brésil. Le lessivage du zinc était notamment plus de
1000 fois plus important dans les carottes de sédiment exposées a I'assechement que dans
les carottes références restées en eau. Un relargage de cadmium et de plomb a aussi été
observé aprés 6 cycles d’assechement/remise en eau de carottes de sédiments anoxiques
prélevées a I'embouchure d’une riviere se déversant dans un lac en Chine (Liu et al., 2020).
Les auteurs expliquent le relargage et une augmentation de la biodisponibilité du cadmium et
du plomb par I'augmentation du taux d’oxygene et par conséquent du potentiel redox dans
les carottes lors de la remise en eau. L’augmentation du potentiel d’oxydo-réduction a pour
effet notamment une modification de la composition des minéraux a base de fer et de soufre,
diminuant la sorption des métaux (Lynch et al., 2014; Ciszewski and Grygar, 2016).
L'assechement modifie aussi la composition moléculaire de la matiere organique dissoute
dans les sédiments ce qui peut augmenter la mise en solution de métaux. Par exemple, une
augmentation de la dégradation des fractions labiles de la matiere organique dissoute et une
rétention des fractions avec une aromaticité et un poids moléculaire importante ont été
montrées aprés 3 cycles d’assechement/remise en eau de sédiment lors d’une expérience en
mésocosme (Huang et al.,, 2022). Ces changements ont provoqué une diminution de la
disponibilité du cadmium tandis que celles du cuivre et du zinc restaient inchangées. En
changeant les conditions physico-chimiques de I’environnement, l'assechement et le

colmatage font donc varier la biodisponibilité des métaux comme le cuivre.
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4.4.3. Les effets combinés des stress physiques (colmatage, assechement) et du
cuivre sur les communautés microbiennes du sédiment sont susceptibles

d’avoir des effets négatifs sur la minéralisation de la matiére organique

Tableau II-2 : réponses structurelles et fonctionnelles des communautés microbiennes du sédiment a
I’assechement, au cuivre et au colmatage. Les fleches indiquent une diminution ({,) ou une
augmentation (") de la réponse microbienne au stress. NA indique qu’aucune donnée n’a été

trouvée.
Asséchement Cuivre Colmatage
Minéralisation de la matiére organique NE N2 N%
Activités enzymatiques N N ¥
Respiration N puis & J N2
Nitrification M puis 4 NA N
Dénitrification J J ™
Diversité microbienne J N NA
Composition microbienne modification modification modification

*Si augmentation du taux de matiére organique avec I'ajout de sédiments fins

L'assechement, le colmatage et le cuivre ont tous des effets négatifs sur la
minéralisation de la matiére organique. Le cuivre et I'assechement ont en commun des effets
négatifs sur les activités enzymatiques et la dénitrification tandis que le cuivre et le colmatage
ont des effets négatifs sur la respiration et probablement la nitrification. Une addition voire
une synergie des effets de ces stress est donc probable pour ces activités microbiennes
lorsque les stress sont combinés. Au contraire, le colmatage et le cuivre ont des effets opposés
sur les activités enzymatiques et la dénitrification. Il serait donc possible d’observer une
interaction antagoniste entre ces deux stress. L'assechement entraine un pic des processus
aérobie (respiration, nitrification) suivi d’'une diminution de ces activités. La combinaison avec
le cuivre pourrait donc étre antagoniste dans un premier temps puis synergique dans un
deuxiéme temps. Les 3 stress entrainent une modification de la structure microbienne (et une
diminution de la diversité microbienne pour I'asséchement et le cuivre). Il est possible que les
combinaisons des stress physiques et du cuivre agissent comme des filtres environnementaux
qui aboutissent a la création d’'une communauté microbienne hybride entre les deux

communautés microbiennes exposées aux stress individuels.
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I1l- OBJECTIFS DE THESE

Mon projet de thése a porté sur I’évaluation des effets de la combinaison d’un stress physique
(assechement/colmatage) et du cuivre sur les communautés microbiennes du sédiment

hyporhéique. Ces travaux comprenaient plusieurs sous-objectifs :

= Développer une approche expérimentale permettant d’étudier les réponses
microbiennes a différentes profondeurs de la zone hyporhéique (gradient benthique-
hyporhéique)

= Comprendre comment un stress physique (asséchement et colmatage) peut moduler
la biodisponibilité du cuivre et sa toxicité pour les communautés microbiennes.

* Evaluer les interactions entre les effets combinés d’un stress physique (asséchement
et colmatage) et du cuivre sur les fonctions et la structure microbienne du sédiment
de la zone hyporhéique.

= Déterminer comment un stress en surface peut avoir des répercussions dans les

couches plus profondes de la zone hyporhéique.

Dans le cadre de ces sous-objectifs, des hypothéses globales ont été émises :

= Les stress physiques (assechement et colmatage) modifient la distribution et
augmentent la biodisponibilité du cuivre dans la zone hyporhéique augmentant la
toxicité pour les communautés microbiennes.

= Les effets des stress physiques (asseéchement et colmatage) et du cuivre sur les
communautés microbiennes du sédiment s’additionnent.

= Les communautés microbiennes en profondeur de la zone hyporhéique
constituent un réservoir d’espéces sensibles lorsque les stress physiques

(asséchement et colmatage) ou chimiques (cuivre) sont appliqués en surface.

Pour atteindre les objectifs et vérifier les hypothéses globales, une approche expérimentale
en mésocosmes (colonnes de sédiment) a été réalisée au laboratoire. Deux expériences ont

été réalisées au cours de cette thése.

(1) La premiere expérience constituant le Chapitre 1 de ce manuscrit visait a déterminer

les effets combinés du colmatage et d’'une contamination au cuivre apportée par |'eau
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sur les communautés microbiennes hyporhéiques du sédiment. Cette expérience m’a

permis de tester les hypotheses suivantes :

Le colmatage fixe le cuivre dans les premiers centimetres et limite la pénétration
verticale du cuivre dans les sédiments hyporhéiques

Le cuivre diminue la stimulation des activités microbiennes liée au colmatage dans les
premiers centimetres de sédiments

L’exposition au cuivre mene a une acquisition de tolérance au cuivre associée a une
modification de la structure microbienne en surface

Le colmatage limite la diffusion du cuivre et ses effets sur les communautés

microbiennes en profondeur

(2) La deuxieme expérience de la thése avait pour objectif de déterminer les effets

combinés de I'assechement et d’une contamination au cuivre dans les sédiments sur

les communautés microbiennes de la zone hyporhéique. Plusieurs hypotheses ont été

émises et réparties dans ce manuscrit en deux parties distinctes avec d’une part les

hypothéses portant sur les réponses fonctionnelles (0) présentées dans le Chapitre 2

et d’autre part les hypothéses portant sur réponses structurelles (m) de la communauté

microbienne développées dans le Chapitre 3 :

O

Pendant I'assechement, les effets négatifs du cuivre et de I'assechement sur les
fonctions microbiennes s’additionnent en surface

En profondeur, seuls les effets du cuivre sont observés parce que les effets de
|"asséchement y sont moins importants (grace a une humidité résiduelle)

Aprés la remise en eau, la résilience des fonctions microbiennes est diminuée dans les
sédiments exposés a une contamination par le cuivre a court et long terme

La tolérance au cuivre est diminuée apres exposition a un assechement

La diminution de cette tolérance au cuivre s’explique par une baisse de la diversité

microbienne en réponse a l'assechement
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IV- MATERIEL & METHODES

1. Dispositif expérimental

Colonnes

40 cm

N Nourrice (entrée)
— —» Prélevement

¥ deau
-

Réservoir

Figure IV-1 photographie des colonnes (A) et du dispositif de circulation d’eau (B) de I’expérience
combinant assechement et cuivre (Chapitre 2)

Pour répondre aux différents objectifs de la theése, des expériences ont été réalisées en
mésocosmes constitués de colonnes cylindriques de 10 cm de diamétre et 40 cm de hauteur
(Fig. IV-1-A) remplies avec environ 30 cm de sédiment sableux provenant de la riviére Ain
(France). Le sédiment de ce site a été choisi parce qu’il était majoritairement constitué de
sable gossier (> 500 um) ou moyen (200-500 um) suffisamment drainant pour permettre le
passage de |'eau a travers les colonnes. Ce sédiment a aussi I'avantage d’étre peu contaminé
en cuivre ([Cu] < 1,58 mg.kg!). Etant donné que les organismes qui nous intéressent ont une
taille de I'ordre du micron, le diamétre des tubes de 10 cm a été jugé suffisant pour éviter des
effets de bord (Lewis and Sjostrom, 2010). La profondeur de 40 cm a été choisie puisque les
réactions biogéochimiques médiées par les communautés microbiennes sont généralement
limitées a quelques dizaines de centimétres de profondeur dans les sédiments. Une étude de
Mermillod-Blondin et al., (2005) a par exemple montré que des colonnes de 10x40 cm avaient
des consommations d’O; et de NO3™ proches de valeurs environnementales. Ce dispositif
recréait le gradient aérobie-anaérobie avec la profondeur de la zone hyporhéique tout en
conservant une hétérogénéité dans le sédiment avec des poches anaérobies ou se sont
produit dénitrification et fermentation. Les mésocosmes ont été réalisés a partir de tubes en
PVC pour minimiser I'adsorption du cuivre sur les parois des colonnes au cours des

expériences (Lewis and Sjostrom, 2010). Des sorties a différentes profondeurs des colonnes
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ont été ajoutées au dispositif afin de réaliser des prélevements d’eau au cours des

expériences.

2. Circulation du flux d’eau

Au cours des deux expériences que nous avons menées, un flux d’eau a traversé les
colonnes du haut vers le bas. Pour cela, nous avons donc reproduit le modéle de colonne de
filtration utilisé par Mermillod-Blondin et al., (2005) et Navel et al.,, (2011). L'eau de la
« nourrice » alimentait les colonnes de sédiments puis, aprés avoir traversé la colonne, I'eau
passait dans des colonnes de sortie dont le trop-plein était évacué dans des bidons (Chapitre
1) ou bien retombait directement dans des bidons de récupération (Chapitre 2) (Fig. IV-1-B et
Fig IV-2). Parallélement a ce systéme, les nourrices ont été alimentées en eau par un réservoir
qui permettait de garantir un remplissage en continu jusqu’au trop-plein (Fig. IV-1-B et
Fig IV-2). L’excédent de ce trop-plein retombait dans le réservoir par gravité. Un remplissage

régulier en eau de ce réservoir a été réalisé tout au long des expériences.

—

Trop plei
Trop plein I AH \\ eppEn 1

// """""""" Nourrice

Sortie ®
1 Pompe

Sédiment
/A 1

Pesée v

r

Bidon
Q 1 Réservoir

Figure IV-2 : systéme de circulation d’eau pour une colonne. Les fleches indiquent la direction du flux
d’eau. Les lettres en rouge correspondent aux variables de I’équation de Darcy.
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Par un principe de vases communicants, la différence de hauteur piézométrique entre
les trop-pleins des nourrices et des sorties (AH) permettait d’entrainer un flux d’eau du haut

vers le bas des colonnes.

Ce principe se base sur la loi de Darcy (Q= K.A. AH/L) qui permet de relier le débit d’un fluide

traversant un milieu poreux a différentes variables :

Q : débit (m3.s?) h1

K : conductivité hydraulique (m.s-1) '

A : surface de la section (m?)

h2

AH : différences de hauteur piézométrique (h1-h2) (m) )

= L:longueur traversée (m)

A partir de ce principe, nous avons pu adapter la différence de hauteur entre les trop-pleins
de la nourrices et des sorties (AH) pour obtenir un renouvellement complet de I'’eau dans les
colonnes en 24 h, garantissant ainsi une oxygénation des sédiments correspondant a des
valeurs environnementales (Malard and Hervant, 1999). La pesée réguliére des bidons d’eau
en sortie (en supposant une densité de I'eau de 1 kg.L'!) nous a permis de s’assurer que le

débit d’eau traversant les colonnes était suffisant.

3. Avantages et limites des mésocosmes

f—r_/ Y

N

o
°

®

Especes Chaines Microcosmes Ecosystéemes
\___isolées ) \ _trophiques )/ \ Mesocosmes / \  naturels /

N Complexité

Reproductibilité 2 T

. X S Représentativité
Compréhension des modes d’action des stress

Figure IV-3 : situation des mesocosmes dans un continuum d’outils d’évaluation des effets des stress

L'approche en mésocosme a comme désavantage de manquer de représentativité et de

réalisme écologique. Cependant, elle permet de réduire la complexité de I'écosysteme et de
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pouvoir relier directement les effets observés aux stress appliqués en contrélant tous les
autres parameétres environnementaux (Fig. IV-3). Les colonnes ont ainsi permis de reproduire
avec succes les caractéristiques de la zone hyporhéique en conditions controlées, permettant
de ne faire varier que 2 facteurs de stress pour mieux les étudier. Le dispositif en mésocosme
utilisé au cours de cette thése a aussi permis d’effectuer un suivi au cours du temps des
parametres physico-chimiques (mesures d’oxygeéne, pH, conductivité, dosages d’anions,
cations et carbone organique dissous) dans les réservoirs d’eau et dans I'eau prélevée aux
différentes profondeurs des colonnes (3 ou 4 profondeurs selon I'expérience). Ces
préléevements d’eau ont également permis de suivre au cours du temps les concentrations en
cuivre dans |’eau traversant les colonnes et de pouvoir les corréler aux dosages du cuivre dans
les sédiments. En revanche, cette approche nécessite un grand nombre de colonnes puisque
des réplicats de colonnes devaient étre sacrifiés a chaque temps de prélévement de sédiment
pour les analyses microbiologiques. Une autre limite a été la technique de prélevement du
sédiment a la cuillere qui a pu entrainer une déstructuration du sédiment. Les sédiments

utilisés étant sableux et peu compacts, il n’a en effet pas été possible de réaliser un carottage.

4. Maesures réalisées au cours de la these

Les méthodologies utilisées au cours de cette ont été listées ci-dessous et sont détaillées

dans les chapitres de thése

= Fonctions microbiennes
v Respiration et dénitrification in vitro par chromatographie en phase gazeuse
v Activités exo-enzymatiques (beta-glucosidase EC 3.2.1.21, phosphatase EC 3.1.3.1
and leucine aminopeptidase EC 3.4.11.1) par mesure de fluorescence apres
incubation avec un substrat marqué
= Tolérance des communautés microbiennes au cuivre
v Principe du PICT (Pollution-Induced Community Tolerance) : exposition a des
concentrations croissantes en cuivre et mesure de I'activité beta-glucosidase
comme variable réponse
=  Structure et composition microbienne

v’ Extraction d’ADN et dosage au Qubit
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v PCR (Polymerase Chain Reaction) ciblant I'espace intergénique 165-23S et ARISA

(Automated method of Ribosomal Intergenic Spacer Analysis) réalisées par la
plateforme Biofidal (Villeurbanne)

v’ Préparation des librairies de séquencage réalisée au laboratoire CARRTEL au
Bourget-du-Lac.

v' Séquencage du géne de ’ARNr 16S bactérien et archéen réalisé avec la

technologie lllumina MiSeq par la plateforme Fasteris en Suisse

Analyses physico-chimiques

v" Mesure de I'oxygéne dissous, du pH, de la conductivité et de la température dans

les réservoirs et les colonnes en utilisant des sondes

v" Mesure du taux de matiére organique dans les sédiments par perte au feu

v' Granulométrie des sédiments par tamisages successifs (500 um, 200 um, 50 pum).

v" Taux d’humidité des sédiments

Les 3 mesures suivantes ont été réalisées par des collaborateurs du Laboratoire

de chimie des milieux aquatiques (LAMA) a INRAE (Villeurbanne) :

v" Mesure du cuivre dissous dans I’eau et particulaire dans les sédiments (Thermo,

iCAP TQ ICP-MS) en suivant la norme NF EN ISO 17294-2.

v' Le dosage des anions et cations a été réalisé par chromatographie ionique en

suivant les normes NF EN ISO 10304-1 et NF EN ISO 14911 respectivement

v Le carbone organique dissous a été mesuré par spectrométre UV-visible (le

dosage d’un pool d’échantillon a été réalisé en suivant la norme EN I1SO 1484
pour alimenter un algorithme chimiométrique PLS et la calibration du modéle)

Analyses statistiques

v Test de significativité (ANOVA, Shapiro-Wilk, Fligner)

v' Ajustement de courbes dose-réponses aux données des tests de toxicité aigué et

calcul des CE50 et des intervalles de confiance
v" Analyse multivariée (nMDS)
v" Analyses bioinformatiques des données de séquencage réalisées par Emilie

Lyautey (CARRTEL — Bourget-du-Lac)
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CHAPITRE 1

Le colmatage module les effets du cuivre sur
les communautés microbiennes du sédiment







V- CHAPITRE 1 : Le colmatage module les effets du cuivre sur les
communautés microbiennes du sédiment

Les stress qui entrainent des changements de conditions physico-chimiques dans les
cours d’eau sont susceptibles de modifier la biodisponibilité des métaux et leur toxicité pour
les organismes aquatiques. Le dépo6t de sédiment fins ou colmatage en offrant de nombreux
sites d’adsorption pour les métaux est susceptible de les capter en surface entrainant une
toxicité importante pour les communautés microbiennes. L’objectif de ce premier chapitre de
these était de mieux comprendre comment le colmatage peut fixer les métaux comme le
cuivre (en tant que contaminant métallique modeéle) et influencer sa diffusion dans la zone
hyporhéique. Il s’agissait aussi d’évaluer les effets combinés du colmatage et du cuivre sur les
réponses structurelles et fonctionnelles des communautés microbiennes du sédiment a

différentes profondeurs de la zone hyporhéique. Les hypothéses suivantes ont été testées :

= Le colmatage fixe le cuivre dans les premiers centimétres et limite la
pénétration verticale du cuivre dans les sédiments hyporhéiques

= Le cuivre diminue la stimulation des activités microbiennes liée au colmatage
dans les premiers centimeétres de sédiments

= |’exposition au cuivre mene a une acquisition de tolérance au cuivre associée
a une modification de la structure microbienne en surface

= Le colmatage limite la diffusion du cuivre et ses effets sur les communautés

microbiennes en profondeur

Pour atteindre ces objectifs, des colonnes ont été remplies avec une trentaine de
centimetres de sédiments afin de reconstituer une hypothétique zone hyporhéique. Ces
colonnes ont été exposées a un flux d’eau contaminée en cuivre avec ou sans présence d’un
dépobt de sédiments fins (Fig V-0). Aprés 4 semaines d’exposition, des prélévements de
sédiments et d’eau ont été réalisés a 4 profondeurs des colonnes. Ces prélévements ont
permis d’évaluer I'effet du colmatage sur la distribution verticale du cuivre par des dosages
dans I'eau et les sédiments. Les effets combinés du cuivre et du colmatage ont été mesurés
sur les activités exo-enzymatiques (beta-glucosidase, phosphatase, leucine aminopeptidase),
la respiration et la dénitrification in vitro, la structure microbienne (ARISA) et I'acquisition de

tolérance au cuivre (Fig V-0).
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Figure V-0 : schéma du dispositif expérimental de I'expérience combinant colmatage et cuivre

L'ensemble des résultats ont été valorisés dans un article publié dans le Journal

« Ecotoxicology ». Cette étude a montré comme principaux résultats que :

= Lecuivre était filtré dans les premiers centimetres de la zone hyporhéique avec ou sans

ajout de sédiments fins.

= Le colmatage a stimulé les activités microbiennes (activités exo-enzymatiques,

respiration, dénitrification) dans les premiers centimétres de la zone hyporhéique

tandis qu’au contraire le cuivre a eu peu d’effets sur ces activités.

= Des concentrations environnementales en cuivre dans les premiers centimetres ont

entrainé une acquisition de tolérance au cuivre sans changement de la structure

microbienne.

= Les communautés microbiennes en profondeur de la zone hyporhéique sont protégées

de la contamination par le cuivre présent dans I’eau de surface avec ou sans colmatage.
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Abstract

The hyporheic zone, ie. the water-saturated sediment beneath and alongside the
riverbed, is exposed to multiple stressors. Agricultural-watershed rivers are frequently
exposed to two concomitant stressors: clogging and copper contamination. However, one
stressor exposure can increase sensitivity to a second stressor. The aim of this study was to
experimentally test the cumulative effects of these two stressors on copper distribution and
structural and functional microbial communities responses in the hyporheic zone. A slow
filtration column experiment was conducted to compare the effects of 3 treatments of
increasing complexity: ‘Reference’, ‘Copper-contaminated’ (dissolved copper added at
191 pg L1), and ‘Clogging+Copper’ (dissolved copper + addition of 2 cm of fine sediment).
Microbial community structure and activities were studied at 4 column sediment depths. The
results showed that clogging did not modify the distribution of copper, which remained fixed
in the first few centimetres. In the first few centimetres, clogging had a stimulating effect on
microbial activities whereas copper had limited effects mainly on leucine aminopeptidase
activity and microbial community tolerance to copper. The subsurface zone thus hosts
significant different microbial communities from the communities in the deeper zones that
were protected from surface stressors. This experiment confirms the valuable filtering role
played by the hyporheic zone and shows that microbial responses are strongly correlated to

microhabitat-scale physicochemical conditions in sediment.
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1. Introduction

The hyporheic zone is broadly defined as the water-saturated sediments below and beside
the riverbed (White, 1993). It plays an important ecological and hydrological role in river
ecosystem functioning, and has even been dubbed “the river’s liver” (Fischer et al., 2005). This
zone ensures intensive surface—subsurface exchanges of water, nutrients, organic matter and
oxygen, and provides a habitat for various organisms (Boulton et al., 1998; Krause et al., 2017).
It also hosts pivotal ecological functions provided by aquatic communities, such as the
mineralization of organic matter and the retention or degradation of pollutants (Gandy et al.,
2007) . However, the hyporheic zone is also exposed to a number of anthropogenic stressors
(Hancock, 2002) including physical (e.g. clogging, drying) and chemical (e.g. pesticides,
pharmaceuticals, metals) alterations. These anthropogenic stressors act as abiotic
environmental filters shaping the structure and function of aquatic biological communities
(Lavorel and Garnier, 2002). There is a growing body of research on the responses of aquatic
micro-organisms to individual stressors such as temperature (Freixa et al., 2017), drying
(Febria et al., 2012), clogging (Navel et al., 2011), or contamination by organic (Jaeger et al.,
2019) and inorganic (Feris et al., 2004) compounds, but combined effects of these stressors
have rarely been investigated (Galic et al., 2018). Multiple stressors interactions can result in
various possible outcomes (antagonistic, additive, synergistic and neutral), in particular
exposure to one stressor can increase sensitivity to a second stressor. The energetic cost of
tolerance to a stressor may indeed increase the organisms vulnerability to a second stressor
(Clements et al., 2016). For example, diatoms downstream of the Riou-Mort River (France)
historically exposed to metal contamination and nutrient enrichment were more vulnerable
during a heat wave event (decreased diversity) than diatoms from an upstream reference site
(Morin et al., 2015). Similarly, macroinvertebrates from a metal-polluted site were more
susceptible to stonefly predation compared to macroinvertebrates from reference streams
(Clements et al., 2016). There is clearly a need to investigate interactions among individual
stressors in order to improve our understanding of how microbial communities cope with the
multiple environmental stressors caused by human activities in river networks.

The effects of anthropogenic stressors on microbial communities in streambed sediments
have been relatively well documented (e.g. Romero et al., 2020), compared to the microbial

communities inhabiting the hyporheic zone. Clogging and copper (Cu) contamination are two
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stressors that are often found simultaneously in river networks due to agricultural pressure.
Indeed, copper is a key component of Bordeaux mixture, which is used as a fungicide in both
conventional and organic farming. Nevertheless, the combined effects of clogging and Cu on
hyporheic microbial communities have never been studied. Clogging is defined as the
deposition of fine sediments onto the streambed and their gradual infiltration into the
hyporheic zone (Descloux et al.,, 2010). These fine sediments typically originate from
agriculture and forestry, urbanization or dam operations, but clogging is also accelerated by
flow alterations such as the reduction of flow variability and flood events (Datry et al., 2008;
Descloux et al., 2010). Clogging drastically reduces exchanges of water, oxygen, nutrients,
organic matter and organisms between the surface water and the hyporheic zone (Boulton et
al., 1998; Gayraud et al., 2002). In turn, the reduction of oxygen diffusion in the sediments
results in a shift from aerobic to anaerobic microbial metabolism (Navel et al., 2011). Clogging
can also stimulate microbial activities in the hyporheic zone, such as respiration,
denitrification and exoenzymatic activities (Nogaro et al., 2007; Navel et al., 2011), and modify
microbial structure (Nogaro et al., 2013). Copper leaches into river networks and is frequently
found in streambed sediments at median concentration of 21.7 mg kg in France (n=11 072,
Mancioppi et al., 2010) or 44.5 mg kg* in the Yangtze river basin in China (n=27, Yi et al. 2011).
Various toxicity thresholds have been proposed for Cu in sediment from 9.9 mg kg™ (Sediment
Quality Criteria recommended by the Swiss Centre for Applied Ecotoxicology, Casado et al.
2022) to 149 mg kg! (consensus-based Probable Effect Concentration from MacDonald et al.,
2000), illustrating the on-going challenges in sediment ecotoxicology. Copper is usually bound
to organic matter and fine sediments due to its particular affinity for these compounds (Lu
and Allen, 2001). In contrast to clogging, exposure to copper generally causes a decrease in
microbial activities such as respiration, denitrification, exoenzymatic activities, and
mineralization of organic matter (Mahamoud Ahmed et al.,, 2018; Sutcliffe et al., 2019).
Copper also has effects on bacterial diversity, and on bacterial copper tolerance acquisition at
a concentration of 40 mg Cu kg of dry sediment (dw) (Mahamoud Ahmed et al., 2018, 2020).
Given the affinity of copper for organic matter, clogging could increase copper fixation in the
hyporheic zone and thus increase the ecotoxicological effects of copper on the microbial
communities in this area.

To address these issues, we explored microbial community responses to cumulated effects

of copper contamination and sediment clogging. Using mesocosms that reproduce the
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hyporheic zone, we exposed microbial communities to copper-contaminated water only or to
a combination of copper-contaminated water and clogging sediment. Functional and
structural responses of microbial communities, such as microbial respiration, denitrification,
exoenzymatic activities and acquisition of copper tolerance were assessed along the
hyporheic profiles. We predicted that: (1) clogging would fix copper in the first few
centimetres of sediment and thus limit the vertical penetration of copper down into the
hyporheic sediments; (2) copper would reduce the clogging-induced stimulation on microbial
activities in the first few centimetres of hyporheic sediments; (3) exposure to copper would
lead to copper-induced community tolerance associated with a modification of microbial
structure; (4) clogging would decrease copper diffusion and copper-induced community

tolerance in the deeper layers.

2. Material and methods

2.1. Experimental setup

The experiment was carried out in mesocosms consisting of 15 PVC columns (10-cm-
diameter, 40-cm-high) closed at the top by a transparent plate (Fig. V-1). Columns were filled
with 28 cm of homogenized sandy sediment (dry weight proportion: 500-2000 um: 53.8%;
200-500 um: 32.7% ; 50—200 pm: 10.8%; <50 um: 2.8%; organic matter: 1.4%) collected in the
Ain River (France). To mimic clogging, a 2-cm layer of fine sediment (dry weight proportion:
500-2000 pm: 5.0%; 200-500 pm: 7.5%; 50—200 um: 35.3%; <50 um: 52.3%; organic matter:
16.8%) collected in the Albarine River (France) was added on the top of the sandy sediment of
5 columns from the Clogged+Copper treatment. In the other 10 columns (5 from the
Reference treatment and 5 from the Copper treatment), a 2-cm layer of sandy sediment (the
same sediment as the one used to fill the columns) was added. Before being added to the
columns, the 2-cm layers of fine or sandy sediments were frozen at -80°C overnight and
thawed at room temperature for 24 hours to limit the development of invertebrates during
the experiment. Then, 500 mL of water was added to the columns to facilitate filling with
sediment. The experiment was started after 48h of sedimentation. A 10-cm water space was
left above the sediment. Temperature and light sensors were placed in this 10-cm water space

in one column per treatment.
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Figure V-1: schematic representation of the experimental setup reproducing the hyporheic zone in
columns with the 3 treatments: (1) Reference, (2) Copper, (3) Clogged + Copper. Water sampling
points at different depths are indicated by white points for water and by darker slices for sediment on
the left part of the figure

The columns were exposed to a top-down water flow for 32 days at a constant
temperature (19.72 + 0.59°C) and a 13:11 light/dark cycle and at a constant hydraulic head
(AH = 7cm) (Fig. V-1). The water used for the experiment was a mixture of one third
groundwater and two thirds demineralized water (Table V-Al). Two 150-L tanks containing
either water contaminated with copper sulphate (CuSO4, 5H,0) at a concentration of
750 pg L ([Culnominal = 191pg L) or uncontaminated water were used to fill the “Feeders”
that supplied the columns (Fig. V-1). The copper concentration in the sandy sediment used to
fill the columns (Ain River) was 1.58 mg kg dw. In both Copper and Clogged+Copper
treatments, levels of dissolved copper contamination were chosen to reach a copper
concentration close to the median levels in French rivers (Mancioppi et al. 2010) i.e. around
20 mg kgt dw in column sediment after 32 days of exposure. The sediment used to reproduce
a clogging had a copper concentration of 30.2 mg kg which is close to the contamination
levels expected in the rest of the column. The tanks were filled regularly to allow continuous
water flow into the columns. The volume of water at the column’s outlet was weighed to
determine the hydraulic discharge rate through the columns during the experiment, assuming
that water density was 1 kg L™X. The 15 columns were divided into 3 treatments:

1. Reference: columns filled with sandy sediment and exposed to uncontaminated water (n = 5),

2. Copper: columns filled with sandy sediment and exposed to copper-contaminated water (n = 5),

3. Clogged+Copper: columns filled with sandy sediment and a top layer of fine sediment and
exposed to copper-contaminated water (n = 5).
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2.2. Water and sediment sampling

Water samples were taken from the tanks at each water renewal and stored at 4°C until
DOC, dissolved Cu and ions analyses. At the end of the experiment (i.e. after 32 days of
exposure), water was also collected from the columns at 4 different depths corresponding to
the depths at which sediment layers were sampled (-1.5 cm for the 0-3 cm sediment
layer, -5.5cm for the 4-7 cm sediment layer, -11.5cm for the 10-13 cm sediment
layer, -26.5 cm for the 25-28 cm sediment layer, Fig. V-1) using Versilic© tubes placed at each
column height. Water samples were collected in tubes placed at the same height as the outlet
of the “Feeders” to keep the same flow rate. Water samples were stored at 4°C until analyses

(Dissolved Organic Carbon: DOC, dissolved Cu, major ions).

At the end of the experiment (i.e. after 32 days of exposure), water flow was stopped, and
once most of the water had trickled out from the columns, a plastic spatula was used to
sample 3-cm slices of sediment at four different depths (0—3 cm, 4—7 cm, 10-13cm, 25-28 cm).
These sediment samples were stored at 4°C until the following analyses: granulometry,
organic matter content, Cu concentration, microbial activities (exoenzymatic activities,
respiration and denitrification), copper-induced community tolerance (only for samples from

0-3 and 25-28 cm); and at -80°C until bacterial structure analyses.

2.3. Physicochemical characterization
2.3.1. Water analyses

Conductivity and pH were measured using portable meters (WTW, Germany) in tank
water at each water renewal and in the water collected at the end of the experiment at each
column depth. Dissolved oxygen was measured in tank water at each water renewal using a
portable meter (WTW, Germany) and at each column depth after 25 days of experiment using
an oxygen dipping probe (PreSens; Precision Sensing GmbH, Regensburg, Germany). Water
samples collected for dissolved organic carbon (DOC), ions (ClI, NO27, NO3,PO4%, SO4%, Na*, K*,
Mg?*, Ca?*, NH4*) and dissolved copper concentrations were systematically filtered at 0.45 um
(Whatman Puradisc FP30 Syringe Filter) before analyses. DOC concentration was determined
by UV-visible spectroscopy for all samples, in addition 10 samples were also measured

following EN ISO 1484 standard method to feed PLS chemometrics algorithms allowing model
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calibration. For dissolved copper analyses, each filtered sample was acidified at 0.5% (v/v) with
nitric acid (Merck, Suprapur, 65%) to prevent adsorption before analysis by TQ ICP-MS
(Thermo, iCAP TQ ICP-MS) according to NF EN ISO 17294-2 standard method.

2.3.2. Sediment analyses

Sediment copper concentrations were determined at the four depths of each treatment
after 32 days of experiment. After lyophilization, approximately 300 mg of crushed and
homogenized sediment was analysed following protocol described in Mahamoud-Ahmed et
al.,, (2018). Copper concentrations in sediment extracts were measured by TQ ICP-MS

(Thermo, iCAP TQ ICP-MS) according to NF EN ISO 17294-2 standard method.

Organic matter content was determined in the sediments collected in the Ain and Albarine
Rivers and at each of the four column depths. Each sample was dried (70°C, for 24 to 48h),
ground for 30 minutes, weighed, and oven-dried at 550 °C for 1 hour. The samples were
reweighed, and the observed mass loss was attributed to the organic matter content. For
granulometry analyses, 100 g of each sample of sediment collected in the Ain and Albarine
Rivers and at each column depth were sieved at 3 different mesh sizes (500 um, 200 um,
50 um). Each fraction was dried at 50°C and weighed to determine the proportion of coarse
sand (>500 um), medium-grain sand (200-500 um), fine sand (50—-200 um) and clay and silt

(<50 um) in each sample.

2.4. Microbial community analyses

2.4.1. Bacterial community structure

Total genomic DNA extraction from sediment samples was performed using the
FastDNA® Spin kit for soil (MP Biomedicals, France) following the manufacturer’s instructions.
PCR (polymerase chain reaction) coupled with automated ribosomal intergenic spacer analysis
(ARISA) was performed as described in (Lyautey et al., 2011) with modification of DNA quantity
(20 ng of DNA for 50 uL-final volume). The PCR and ARISA analyses were carried out by BlOfidal
(Vaulx-en-Velin, France). Amplicons of bacterial DNA were separated using ABI 3730xI
sequencer with GS1200LIZ internal size standard (20-1200 bp) in order to obtain

electrophoregrams.
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2.4.2. Respiration and denitrification

Respiration and denitrification were measured in sediment collected from the four
column depths using the method previously described by Foulquier et al., (2013) with several
modifications: 10 g of wet sediment were put in 150 mL glass flasks and incubation were
performed for 2h and 5h. Gas emission measurements were performed by gas
chromatography (Agilent MicroGC 490) and expressed in nmol CO2 h't g* for respiration and

nmol N,O h'lg? for denitrification.

2.4.3. Exoenzymatic activities

Three exoenzymatic activities (B-glucosidase EC 3.2.1.21, phosphatase EC 3.1.3.1 and
leucine aminopeptidase EC 3.4.11.1) were measured by fluorometry in wet sediments
sampled at the four depths of each column as described in Mahamoud-Ahmed et al., (2018).
Exoenzymatic activity measurements were performed twice for each sample. Preliminary
tests allowed us to determine the optimal substrate concentrations: 1250 uM for 4-
Methylumbelliferyl-B-D-Glucopyranoside (MUF-Glu) and 4-methylumbelliferyl-phosphate
(MUF-Pho) and 1750 uM for L-leucine-7 amido-4-methylcoumarin hydrochloride (MCA-Leu).
For each column depth and each treatment, standard curves of MUF (Sigma M1381, CAS No.
90-33-5) for B-glucosidase or phosphatase and MCA (Sigma A9891, CAS No. 26093-31-2) for
leucine aminopeptidase were built from a mixture of the sediments from the 5 column
replicates. These curves then served to convert fluorescence values into enzymatic activities

expressed in nmol of substrate h't g of dry sediment.

244, Copper-induced community tolerance

An acute toxicity test was used to determine the copper-induced community tolerance by
measuring B-glucosidase activity responses to increasing copper concentrations. This test was
performed on sediment slices collected at 0—-3 cm and 25-28 cm depth in the columns at the
end of the experiment according to the protocol of Mahamoud-Ahmed et al., (2020). Seven
dilutions of copper solution (CuSO4,5H,0) were prepared using demineralized water (0, 1, 10,

100, 316.5, 1000, 3165, 10000 mg L) and the optimal MUF-Glu concentration was 1250uM.
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2.5. Data analyses

To test our first hypothesis that (1) copper concentration would be higher in the first few
centimetres of sediment in Clogged+Copper columns than in Copper columns, we ran a one-
way ANOVA between all the treatments followed by Tukey’s post hoc test. The same test was
used to test the influence of the different treatment on physicochemical parameters such as
pH, conductivity, grain size, DOC, dissolved copper concentration and organic matter content
in the sediment. To ensure normality of the distribution, data for dissolved oxygen was
transformed (Ln(x+1)). The effects of clogging on average vertical down-flow was tested by
one-way ANOVA with “treatment” as the main factor, followed by Tukey’s post hoc test. These
parametric tests were performed after a Shapiro-Wilk test to confirm the normality of the

ANOVA residuals and a Fligner-Killeen test for homoscedasticity of the data.

To determine significant differences between treatments in microbial activities
(exoenzymatic activities, respiration, denitrification) at the same depth, we performed a one-
way ANOVA followed by Tukey's post hoc test for each depth. The Q-Q plots of ANOVA
residues were checked visually for normality. To ensure normality, microbial respiration and
denitrification data were transformed (Ln(x) for respiration and Ln(x+1) for denitrification).
These tests served to test hypothesis (2) that copper would reduce clogging-induced
stimulation of microbial activity in the first few centimetres of hyporheic sediments. To test
the effect of depth on microbial activities, a Repeated Measures ANOVA (RM-ANOVA) was

performed for each activity and each treatment with a Bonferroni post hoc test.

To test hypothesis (3) exposure to copper would lead to copper-induced community
tolerance associated with a modification of bacterial community structure, we analyzed the
electrophoregrams obtained following PCR-ARISA using the Peak ScannerTM software v1.0
(Applied Biosystems) as described by Billard et al., (2015). The data were then binned using
the ‘interactive binner script’ (Ramette, 2009) in R software to obtain a presence/absence
matrix of OTUs. This matrix was then used to build a Bray—Curtis dissimilarity matrix and then
perform nMDS using the “vegan” package (Oksanen et al., 2015) and “ggplot2” (Wickham et
al.,, 2016). To test the effects of each treatment on bacterial structure, a permutational
multivariate analysis of variance using distance matrices (ANOSIM) was performed using the

“vegan” package (Oksanen et al., 2015) with 9999 permutations.
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Finally, to address hypotheses about copper tolerance acquisition (3) (4), dose—
response curves were modeled from the acute toxicity test using the R drc package (Ritz et al.,
2015). For each depth, B-glucosidase activity was expressed as a percentage of the
uncontaminated control. For each treatment, we visually evaluated the model that best fitted
the data. For each dose-response, we applied a confidence interval of 99.432%
(corresponding to a =0.005683045) in order to obtain a global a of 0.05 for the 9 comparisons
between treatments. ECsos were thus considered significantly different (a<0.05) when the

confidence intervals did not overlap (Scheffczyk et al., 2014).

Statistical analyses were performed using R software version 3.6.3 (R Core Team, 2020). Level

of significance was set at a<0.05.

3. Results

3.1. Physicochemical analyses

3.1.1. Vertical water flow
- Reference Copper Clogged + Copper
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Figure V-2: average vertical water flow (mL min™) during the experiment measured at the column
outlet for the Reference (n = 4), Copper (n =5), Clogged+Copper (n = 5) treatments. For each
treatment and each date, circles correspond to the different replicates and lines indicate the mean
values of the replicates.

Column water flow varied over the course of the experiment and among column
replicates (0.02 to 2.43 mL min%; Fig. V-2). One replicate from the Reference treatment had a
significantly higher vertical flow than the other replicates and so it was removed from all data
analyses (data not shown) . On the first part of the experiment (day 1 to 25), the average water
flow in the Copper treatment (1.36 + 0.19 mL min™!) was significantly higher (one-way ANOVA,

51


https://www.zotero.org/google-docs/?2mMfkl
https://www.zotero.org/google-docs/?2mMfkl

Tukey’s post hoc test, p<0.05) than in the Reference (0.32 + 0.16 mL min') and
Clogged+Copper (0.54 + 0.31 mL min!) treatments which share similar water flows (one-way
ANOVA, Tukey’s post hoc test, p>0.05). On the second part of the experiment (day 25 to 32),
average water flows of the Reference (1.58 + 0.35 mL min!) and Copper (1.29 + 0.20 mL min™!)
treatments were similar (one-way ANOVA, Tukey’s post hoc test, p>0.05) and significantly
higher than in the Clogger+Copper columns (0.90 + 0.25 mL min!; one-way ANOVA, Tukey’s
post hoc test, p<0.05 for Reference vs. Clogged+Copper, p=0.1 for Copper vs.

Clogged+Copper).

3.1.2. Sediment characterization
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Figure V-3: proportion (mean + sd) of silt,clay (<50 um), fine sand (50-200 um), medium-grain sand
(200-500 um) and coarse sand (> 500 um) in the sediment samples collected at the 4 column depths
(0-3 cm, 4-7 cm, 10-13 cm, 25-28 cm) in each treatment after 32 days of experiment. Asterisks
indicate significant differences from the Reference treatment (one-way ANOVA, Tukey’s post hoc test,
p<0.05)

In the Reference and Copper treatment, the grain size of the top 3 cm of sediment
reflected the addition of fine sediments while the lower part of the columns (<3 cm) was
homogenous across treatments. Thus, the proportion of clay, silt (<50 um) and fine sand
(50-200 pum) was significantly higher in the first 3 cm of Clogged+Copper treatment than
Copper and Reference treatments (Fig. V-3, Tukey’s post hoc test, p<0.05). The addition of

fine sediment also resulted in an input of organic matter in the top 3 cm of the
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Clogged+Copper columns. Indeed, in the first 3 cm of sediment, organic matter content was
significantly higher in the clogged columns (2.8%—-5.6%) than in the unclogged columns
(1 %-1.1 %) (Table V-1, Tukey’s post hoc test, p<0.05).

3.1.3. Copper distribution

d
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b
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Figure V-4: copper concentration (mg kg dw) at 4 columns depth for each treatment after 32 days of
experiment. Different letters indicate significant differences between treatments (one-way ANOVA,
Tukey’s post hoc test, p<0.05)

Dissolved copper concentration averaged 170.05 + 8.85 pg L in the contaminated
water tank during the experiment (n = 5). Dissolved copper concentration decreased to an
average of 2.10+2.93 pg L't and 0.27 + 0.11 pg L't within the first few centimetres (0-3 cm) of
the Copper and Clogged+Copper columns, respectively (Table V-1). Dissolved copper
concentration averaged 1.10 + 0.28 pg L in the uncontaminated water tank during the

experiment (n = 5), thus confirming the absence of unintentional copper contamination.

After 32 days, sediments from the Reference columns had a copper concentration that
was as low as the sandy sediments of the Ain River (1.58 mg kg dw) at all depths tested
(Fig. V-4). In columns exposed to dissolved copper (Copper and Clogged+Copper treatments),
copper concentration in the sediment was not different in the first 3 cm with or without
clogging (one-way ANOVA, Tukey’s post hoc test, p<0.05). This first-3cm copper concentration
was about 8 times higher in both Copper and Clogged+Copper treatments than in Reference
columns, with an average concentration of 15.62 * 6.34 mg kg dw for Copper and

13.55+4.68 mg kg?! dw for Clogged+Copper. In deeper sediments (25-28 cm), copper
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concentrations remained low and similar between treatments indicating no diffusion of

copper in depth whatever the treatment.

3.14. Water chemistry

Table V-1: chemical parameters (means * sd) in water or sediment sampled at the four column depths
for each treatment after 32 days of experiment. Different superscript letters (a, b, c) indicate
significant differences between treatments (One-way ANOVA, Tukey’s post hoc test, p<0.05) for
conductivity, pH, DOC, organic matter content, dissolved oxygen, and dissolved copper.

Reference Copper Clogged+Copper

Temperature (°C) 19.86 + 0.51 19.74 + 0.59 19.57 + 0.62
0-3cm 16090 + 1.74 217830 + 540 °[19026 + 331 °
4-7 cm 177.20 + 1.70 2@ |184.28 + 4.23 2| 18968 + 477 °

Conductivity (uS cm)

10-13 cm 185.15 + 2.30 2 |188.74 + 221 23| 19256 + 515 P

25-28 cm 190.15 + 251 190.04 + 1.19 20290 + 13.37
0-3cm 7.86 + 0.05 2 756 + 0.14 P 780 + 0.03 °
4-7 cm 7.87 + 0.02 2 7.84 + 0.05 ° 773 + 003 °®

pH

10-13 cm 7.87 + 0.04 2 7.89 + 0.05 ° 774 + 004 ®
25-28 cm 7.79 + 0.05 2 786 + 0.02 P 775 + 0.05 °@
0-3cm 0.58 + 010 2@ 0.73 + 0.06 ° 158 + 054 b
b

Dissolved organic carbon | 47¢m | 079 £ 012 | 066 * 010 °| 154 + 053
(mg L) 10-13cm | 106 + 021 2| 090 + 023 ?| 179 + 049 °
25-28 cm 1.83 + 025 2 1.64 + 017 °@ 28 + 088 P
0-3cm 8.50 + 218 2@ 341 + 142 P 111 + 028 ¢
4-7 cm 340 + 234 2| 168 + 073 | 055 + 037 °

Dissolved oxygen (mg L)

10-13cm | 151 + 101 3| 212 + 164 2| 045 + 009 °

25-28 cm 1.67 + 1.29 1.76 + 1.85 1.02 + 0.44

0-3cm 0.37 + 0.06 210 + 293 027 + 0.11

4-7 cm 0.21 + 0.10 0.27 + 0.15 0.14 + 0.05

Dissolved copper (ug L?)

10-13 cm 0.15 + 0.02 0.14 + 0.10 0.12 + 0.04

25-28 cm 0.16 + 0.21 0.11 <+ 0.09 0.15 + 0.15
0-3cm 1.04 + 005 ?@ 1.07 + 004 ° 398 + 1.08 °®

. 4-7 cm 1.06 + 0.10 1.06 + 0.08 1.01 + 0.12

Organic matter content (%)
10-13 cm 1.06 + 0.08 1.09 + 0.06 1.02 + 0.10
25-28 cm 0.97 + 0.13 1.02 + 0.10 095 + 0.13

The addition of fine sediments to simulate clogging led to a higher concentration of DOC
at all depths, and a lower concentration of dissolved oxygen in the water sampled at 0-3 cm

and 4-7 cm of Clogged+Copper columns than in the Reference columns (Table V-1). At all
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depths, DOC concentrations were about two times higher in Clogged+Copper treatments than
in the Reference treatment. At 0-3 cm depth, dissolved oxygen was 7 times higher in the
Reference treatment than in the Clogged+Copper treatment. At 4-7 and 10-13 cm, dissolved
oxygen concentrations remained higher in Reference and Copper treatments than in
Clogged+Copper treatments, whereas at the lowest depth sampled (25-28 cm), dissolved
oxygen concentrations were not different between treatments. Slight differences were
observed in conductivity and pH of the first centimetres of the different treatments. Indeed,
in this section, the conductivity was slightly higher and the pH slightly lower in the Copper and
Clogged+Copper treatments than in the Reference (Table V-1). The other physicochemical

parameters were stable across the different treatments (Table V-1).

3.2. Microbial analyses
3.2.1. Bacterial diversity

In the first 3 cm of the columns, clogging strongly shaped bacterial community
structure whereas copper had little effect (Fig. V-5, ANOSIM, p<0.05). No visual differences
between treatments in bacterial structure were found at other depths in the columns
(Fig. V-A3). However, microbial community structure was different in the first 3 cm from

deeper layers in all treatments (Fig. V-6).

|0—3cm |

Treatment

® Clogged + Copper
A Copper
W Reference

NMDS2

Figure V-5: nMDS representing the dissimilarity of bacterial community structure in sediment samples
collected at 0-3 cm depth for each treatment after 32 days of experiment (stress: 0.093).
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Figure V-6: nMDS representing the dissimilarity of bacterial community structure in sediment sampled
at each depth for three treatments, after 32 days of experiment: Reference (stress value: 0.0613),

Copper (stress value: 0.057) and Clogged+Copper (stress value: 0.031).
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3.2.2. Microbial activities
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Figure V-7: microbial functional responses for each treatment in the first 3 cm of the column, after 32
days of experiment. Different letters (a,b) indicate significant differences between treatment (one-
way ANOVA, Tukey’s post hoc test, p<0.05)

In the first 3 cm of sediment, clogging led to a significant increase in most microbial
activities compared to the Reference treatment (Fig. V-7, Tukey’s post hoc test, p<0.05).
Respiration, denitrification and B-glucosidase activity were 5 to 6 times higher and
phosphatase activity was 2 times higher in sediments of Clogged+Copper columns than in
Reference columns (Tukey’s post hoc test, p<0.05). In contrast, there were no differences in
leucine aminopeptidase activity between Clogged+Copper and Reference column in the first
3 cm of sediments. Copper exposure significantly inhibited leucine aminopeptidase activity in
the first 3 cm of sediment in columns exposed to copper alone and a decrease in B-glucosidase

activity and denitrification is also observed even if those results are not significant (Fig. V-7,
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Tukey’s post hoc test, p<0.05). At lower column depths, there were only small differences in
microbial activities between treatments. The main differences were at the lowest depth of 25-
28 cm (Table V- A2). As observed on the upper layer of the columns, clogging was also found
to slightly stimulate B-glucosidase and phosphatase activities while copper still slightly

inhibited leucine aminopeptidase activity in microbial communities sampled at 25-28 cm.
3.2.3. Copper-induced community tolerance

Exposure to copper-contaminated water led to microbial community tolerance in the
top 3 cm of sediment, but did not affect the tolerance of microbial communities from the
deepest sediment layer in any of the treatments. Indeed, ECso was 4.7 times higher in the first
3 cm of sediment from Copper-treatment columns than Reference columns (Fig. V-8). The
addition of fine sediments combined with copper contamination also led to a higher copper
tolerance than in Reference sediments. ECso values were more than 30 times higher in the
Clogged+Copper treatments than in Reference columns (Fig. V-8). For all treatments,
sediment sampled at 25—-28 cm showed no acquired copper tolerance in comparison with

sediment from Reference columns.
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Figure V-8: copper concentration leading to a 50% reduction in 8-glucosidase activity (ECso) and
99.432 % confidence interval determined after a 4h acute toxicity test on sediment samples collected
at two column depths (0-3 cm and 25-28 cm) in each treatment, after 32 days of experiment.
Different letters (a,b,c) indicate significant between-treatment differences (p<0.05) with no
overlapping confidence intervals.
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4. Discussion

River ecosystems are exposed to multiple anthropogenic stressors. According to the
concept of environmental filters, these stressors shape organism assemblages (Lavorel and
Garnier, 2002). Here, we quantified the effects on microbial communities of a first stressor
(copper-contaminated-water) and a second stressor (clogging) cumulated with the first one.
Our first hypothesis that clogging would modify vertical copper distribution (hypothesis 1) did
not hold: at the copper concentrations tested here and with the sandy sediment used to fill
our columns, inputs of dissolved copper remained essentially adsorbed in the first few
centimetres of all sediments independently of clogging. These first few centimetres of
sediment forming the interface between surface water and the hyporheic zone also showed
particular patterns in terms of microbial function, structure and tolerance. Indeed, as
expected in hypothesis 3, we found copper exposure-induced community tolerance in this
microhabitat area. However, contrary to our hypothesis 3, the acquisition of tolerance was
not necessarily accompanied by a change in microbial structure in the Copper treatment. The
Clogged+Copper columns showed evidence of a copper exposure-induced community
tolerance accompanied by a change in microbial structure, probably due to the addition with
fine sediment of a new microbial community previously adapted to copper. Contrary to what
we predicted in hypothesis 4, microbial community acquisition of copper tolerance was not
found in the deeper layers of the columns whatever the treatment and despite the water flow
through the columns. As expected, clogging had a stimulating effect on most microbial
activities in the first few centimetres of sediment, whereas contrary to what was hypothesized

(hypothesis 2), copper exposure had little effect on these activities.

4.1. Copper gets trapped in the first few centimetres of sediments regardless of the

addition of fine sediments.

Given that copper is known to show a strong affinity for organic matter (Lu and Allen.,
2001) and fine particles (Kim et al.,, 2020), we hypothesized that copper would be
preferentially fixed in the fine organic sediments added to simulate clogging in this experiment
(hypothesis 1). Our protocol effectively clogged the columns, as at the end of the experiment
(i.e. after 32 days of experiment) water flow and oxygen concentrations were reduced in the

first few centimetres of Clogged+Copper columns compared to Reference treatment columns.
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These elements demonstrate clogging-induced reduction of vertical hyporheic exchanges, as
observed by Navel et al., (2011). Nevertheless, we found no influence of clogging on the
vertical distribution of copper in our experimental columns. Copper binding is known to be
regulated by a number of factors, such as organic matter or grain size, which could explain the
copper retention observed in the first few centimetres of columns with or without clogging.
Organic matter is known to be the key element for copper fixation in sediments (Lu and Allen,
2001). Here, around 1% of organic matter was enough to induce most of the adsorption of
dissolved copper that circulated through the columns. River sediments generally have more
than 1% organic matter content, which means that most rivers exposed to copper
contamination should have the capacity to retain copper in the first few centimetres of their
streambeds. Sediment grain size is another key parameter determining copper retention.
About 68.3%—87.4% of the first few centimetres of sediment was composed of medium-grain
and coarse sand particles (between 0.2 and 2 mm) that can adsorb metals: Skorbitowicz et al.,
(2020) for example showed that the 0.1-1 mm fraction adsorbed 80% of metals (Cu, Ni, Co) in
the surface sediments of Sokolda River. Conversely, other authors have concluded that copper
adsorption is generally more significant in the finest sediment fractions (Kim et al., 2020). It is
thus possible that clays and silts may have played an important role in copper retention
despite the fact that they only represented about 2.1-16.4% of particles in the first 3 cm of
sediment. Quantifying copper concentrations in each grain size fraction would have provided
a better understanding of copper distribution. It is also important to note that we used sandy
sediment < 2mm to fill the columns, whereas rivers with streambeds composed of coarser
particles would probably have a much lower contaminant retention capacity (Simpson et al.,

2004).

Our study demonstrates that the hyporheic zone plays a filtering role by retaining copper
in its first few centimetres. Indeed, we found a large difference in copper concentration
between the top 3 cm (14.58 + 5.36 mg Cu kg') and the much deeper depth 25-28 cm
(1.48 £ 0.27 mg Cu kg) of the columns exposed to dissolved copper-contaminated water.
Moreover, dissolved copper concentration dropped between the tank water and the first few
centimetres of the columns, which supports the idea of adsorption in the subsurface. The
hyporheic zone is known to play a filter role for contaminants. For example, Palumbo-Roe et

al., (2017) showed an attenuation of chromium at the interface between river surface water
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and interstitial water in the hyporheic zone. Also, a field study conducted by Fuller and Harvey,
(2000) across 7 sites showed adsorption of dissolved metals (Co, Zn, Ni) in the hyporheic zone.
However, the accumulation of contaminants in the first few centimetres of the hyporheic zone
could be problematic in case of physicochemical variations. Indeed, a low dissolved oxygen
concentration and a low pH can lead to a release of metals such as copper (Gandy et al., 2007).
A copper desorption pulse that becomes highly bioavailable and toxic could have deleterious
effects on organisms (Atkinson et al., 2007) and water quality (Lewandowski et al., 2019). In a
restoration perspective, a recent technique was proposed for dredging clogged streambeds
and removing fine sediments to restore vertical exchanges between surface water and the
hyporheic zone (Ward et al., 2018) and thus limit flooding events. This technique could also
help remove contaminants, particularly copper. Another technique for unclogging streams
involves releasing water from dams to generate flow pulses and remobilize fine sediments
(Loire et al., 2020). Remobilization of these particles could move contaminated sediments
further downstream or deeper in the hyporheic zone. Studies are needed to monitor the fate
of suspended solids (both longitudinally and vertically) during flood events in order to
understand contaminant distribution and evaluate the consequences of such restoration

practices on ecosystem contamination (Baborowski et al., 2004).

4.2. Environmental concentrations of copper in the first few centimetres of sediment

leads to tolerance acquisition without changes in microbial structure.

We hypothesized a copper tolerance acquisition related to the copper distribution profile
in sediment (in all the depth of the column for the "Copper" treatment and in the first cm of
the "Clogged+Copper" columns, hypothesis 3 & 4). In our experiment, even if the copper
distribution was different than expected, the tolerance acquisition to copper in the first few
centimetres of column sediment appears to be strongly related to copper exposure. Despite
similar copper concentrations in the first cm of the "Clogged+Copper" and "Copper"
treatments, the ECsp is almost 10 times higher with clogging. This result could be due to a

probable historical contamination of fine sediments used to reproduce clogging.

The tolerance acquisition related to copper exposure has already been demonstrated by
previous authors. For example, Mahamoud Ahmed et al.,, (2020) found copper-induced

community tolerance after 21 days in sediments exposed to copper at a nominal
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concentration of 40 mg.kg™* dw compared to controls. However, to our knowledge, our study
is the first to demonstrate microbial tolerance acquisition at relatively low copper
concentration (14.58 + 5.36 mg Cu kg™1), similar to the concentrations measured in a majority
of French river sediments (Mancioppi et al., 2010). The current water quality guidelines give a
probable copper effect concentration at 149 mg Cu kg in freshwater ecosystems (MacDonald
et al., 2000). This guideline’s concentration does not take into account the effects on microbial
communities occurring at much lower concentrations and it seems not protective enough for

microbial communities.

Contrary to our expectations (hypothesis 3), exposure to copper-contaminated water did
not modify microbial community structure, regardless of the treatment applied. However,
other studies have reported a strong effect of copper on sediment microbial structure (Feris
et al., 2003; Sutcliffe et al., 2019). A mesocosm study by Mahamoud Ahmed et al. (2020) found
a change in bacterial structure in sediment that had been chronically spiked with copper at a
concentration of 40 mg kg dw, but this concentration was twice as high as the concentration
used here. Here, the Clogged+Copper columns showed a different microbial structure
compared to the Reference treatment and a strong acquired tolerance to copper in the first
few centimetres, probably due to the input of fine sediment used for clogging which had

hosted a new microbial community historically exposed to copper contamination in the river.

We found no clear link between change in microbial structure and acquisition of tolerance
to copper in the first few centimetres of copper-contaminated columns, whereas other
authors have found a correlation (Ogilvie and Grant, 2008; Mahamoud Ahmed et al., 2020). In
our study, acquisition of tolerance to copper was probably due to physiological adaptations
such as copper resistance gene development (Besaury et al., 2016) rather than species
selection. Such physiological adaptations represent an energetic cost to microbial
communities that could limit their activities, as shown here with leucine aminopeptidase

activity, which could make them more vulnerable to other stressors (Azarbad et al., 2016).

4.3. Clogging stimulates microbial activities in the top few centimetres of sediment

whereas copper had little effect

Copper was filtered out from water in the first 3 cm of sediment, but it did not have strong

inhibitory effects on microbial activities (B-glucosidase, phosphatase, respiration,
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denitrification) at this depth in any of our treatments. Mahamoud Ahmed et al. (2018) had
observed an inhibition of heterotrophic activities (phosphatase, leucine aminopeptidase,
B-glucosidase) in sediment contaminated at 40 mg Cu kg™ dw, whereas copper contamination
used here (15.62 + 6.34 mg Cu kgl in “Copper” treatment) only inhibited significantly leucine

aminopeptidase activity and seemed to slightly inhibit denitrification and B-glucosidase.

As we hypothesized (hypothesis 2), and corroborating previous studies, we observed a
stimulation of respiration, denitrification, and enzymatic activities (Nogaro et al., 2007; Navel
et al., 2011) in the first three centimetres of the columns when clogging was added. Thus,
clogging addition modulates the copper effects observed on microbial communities. This
stimulatory effect may be related to a higher organic matter content in columns that received
clogging sediment (Navel et al., 2011). For example, Nogaro et al. (2007) demonstrated that a
sediment deposition rich in particulate organic matter could increase respiration,
denitrification, and hydrolytic and dehydrogenase activities. Contrary to other activities,
leucine aminopeptidase, which is involved in the nitrogen cycle (hydrolysis of the terminal NH;
amino acid of peptides) was not stimulated as much as the other microbial activities in the
“Clogged+Copper" treatment. Leucine aminopeptidase activity has been found to correlate
positively with nitrogen content in a grassland soil (Cenini et al., 2016), so the low leucine
aminopeptidase stimulation in the first 3 cm of sediment in clogged columns may be due to a
low nitrogen content. Clogging generally led to a stimulation of microbial activities in the first
few centimetres of sediment, which is likely to induce organic matter mineralization. A high
mineralization rate can lead to an ecological succession of electron acceptors and a shift to
anaerobic conditions, which can accentuate the oxygen depletion caused by clogging and thus
have consequences on the resident hyporheic microbial communities (Nogaro et al., 2007). In
the unclogged columns, we also observed higher exoenzymatic activities in the first 3 cm of

sediment showing that the subsurface zone has specific features even without clogging.

The microbial community activities were thus driven by clogging, and the dissolved copper
inputs were probably not high enough to modify this response. It is also possible that the four-
week exposure time may have been long enough for microbial communities to adapt and
recover their functional capacities, as observed by Mahamoud Ahmed et al. (2018) for

denitrification and phosphatase activities after 21 days of exposure to copper. Further
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experiments should focus on the time—course dynamics of microbial activities in response to

exposure in order to identify the recovery mechanisms involved.

4.4. The first 3 cm of the hyporheic zone is an active interface characterized by a
unique microbial structure, higher microbial activities, and a specific pattern of

tolerance acquisition

In all treatments, microbial communities from the lower layers (4—-7 cm, 10-13 cm, 25—
28 cm) were relatively homogenous in terms of structure and function, whereas microbial
communities from the upper layer of the columns had a distinct structure and higher microbial
activities with or without clogging. Indeed, these first top centimetres at the surface
water-hyporheic zone interface appear to be the most metabolically active. Specific
environmental conditions, such as higher dissolved oxygen concentration in Reference and
Copper treatments, likely explain these particularities, as previously shown by Fenchel and
Finlay (2008). As aerobic respiration is energetically favourable for microbial communities, the
first few centimetres of sediment in contact with dissolved oxygen in the surface water will
play an important role in the degradation of organic matter (Dauwe et al., 2001). These results

highlight the important role of this interface in river biogeochemistry.

In our experiment, this interface seemed particularly isolated from the deeper layer of
sediment. In clogged treatments, the microbial communities brought by the fine clogging
sediments remained localized in the first few centimetres of sediment, suggesting relatively
limited coalescence, i.e. mixing of the microbial communities from the different sediments
(Mansour et al., 2018) There was no transfer of microbial tolerance acquisition from the first
few centimetres to the deeper layers (25-28 cm), whereas transfer of tolerance is likely to be
possible in sediments notably through the horizontal transfer of metal or antibiotic resistance
genes for example (Di Cesare et al., 2016). Previous studies have shown that coalescence is
likely to occur at interfaces. For example, terrestrial microbial communities can mix with
aquatic microorganisms after run-off into streams (Luo et al., 2020). Within the hyporheic
zone, mixing of microbial communities can occur through exchanges between surface water
and groundwater (Stegen et al., 2016). Nevertheless, local environmental parameters such as
grain size (Nogaro et al., 2013) or organic matter content (Fagervold et al., 2014) also play an

important role in shaping microbial community composition. Thus, in our experiment,
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microbial community structure and function were mainly driven by local centimetre-scale

environmental conditions rather than by coalescence processes.

The fact that copper contamination and copper-tolerant microbial communities remain
localized in the top few centimetres of sediment provides valuable insights, notably that
resistance gene transfer (e.g. metals, antibiotics) should be limited through the hyporheic
zone. Several studies have focused on the lateral distribution of resistance genes along
streambeds (Chu et al., 2018; Guo et al., 2018), but research is needed to explore the vertical
distribution in the hyporheic zone. Our results also provide insight on sediment sampling
strategies in streams. Current guidelines recommend sampling the top 2 to 3 cm of river
sediment (Masson et al., 2015), but few studies have explored the vertical dimension, as it is
done for core sampling in lake sediments. The first few centimetres of river sediment are the
most metabolically-active stratum, so it should be analyzed separately from the deepest layers

but the hyporheic deepest parts should not be avoided.

4.5. Microbial communities from the deepest part of the hyporheic zone are

protected from copper contamination with or without clogging sediment.

Copper or clogging has no impact on microbial structure and function below the top few
centimetres of sediment, since the stressors (copper and clogging) remained located at the
surface water—hyporheic zone interface. Microbial communities located beneath the
overlying hyporheic zone that remain protected from surface stressors could thus constitute
a reservoir of sensitive species, as shown by the low tolerance to copper of the microbial
communities from the deepest sediment depth in our study. This reservoir is important for
the resilience of the hyporheic ecosystem, as it could provide a refuge and contribute to
recolonization of the first few centimetres of sediment after a major stressor event that
impacts microbial abundance and diversity at the surface like drying for example (Romani et

al., 2013).

The deeper layers of sediment can also be important for other organisms such as
invertebrates. The hyporheic zone plays also a refuge role during surface perturbations
(flooding, drying) (Vander Vorste et al., 2016). Nevertheless, storage and accumulation of
pollutants in the first few centimetres of hyporheic sediments could have negative long-term

consequences on the organisms that colonize this area. A high copper contamination of the
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first few centimetres cm of the hyporheic zone could generate a toxic chemical barrier for
invertebrates and thus limit vertical exchanges. Indeed, Roman et al., (2007) reported that the
predicted no-effect concentration (PNEC) of copper for 5 types of invertebrates (Lumbriculus
variegatus, Tubifex tubifex, Gammarus pulex, Hyalella azteca, Chironomus riparius) was
between 3.3 and 47.1 mg Cu kg dw. These toxicity thresholds point to a risk for some of these
invertebrates in most French rivers, where median copper concentration is 21.7 mg kg
(Mancioppi et al., 2010). These invertebrate communities could therefore be impacted in the
first few centimetres of a hyporheic zone that has been moderately contaminated by copper,
as in our study. Moreover, this chemical barrier effect could be combined with the physical
barrier effect caused by clogging, which also leads to a decrease in vertical exchanges for
invertebrates (Mathers et al., 2019). Reduced access to the refuge area due to chemical
contamination could accentuate the effects of physical clogging such as reduction of microbial

abundances and modification of community structure (Gayraud et al., 2002).

5. Conclusion

This study provides important evidence that the first few centimetres of hyporheic
sediment play a copper-filtering role with or without clogging. This interface between surface
water and subsurface sediments trapped copper and limited its infiltration further down, thus
protecting the microbial communities in deeper layers. Similarly, the acquisition of copper-
induced community tolerance in the first few centimetres of sediment (with or without
clogging) did not propagate in depth. Microbial coalescence processes remained limited in our
study in which local environmental parameters were the main drivers of microbial responses.
The study of the two stressors cumulated showed that clogging had a greater effect on
microbial structure, function and tolerance in the first few cm than environmentally relevant
copper concentrations. In conclusion, our study highlights the importance of taking into
account the surface-hyporheic zone interface especially when designing sampling strategies

for river monitoring or in stream restoration.
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6. Supplementary material

Tableau V-A1: ions and dissolved organic carbon concentrations (mg L) measured in the water
sampled from the 150L-tanks after 29 days of experiment.

Dissolved
[C] = mg L c- | Nor | NOs | PO | SO | Nat | K+ | Mg | ca* | NHa olnie
carbon
(DOC)
Copper-contaminated water
tank 3.9 <0.05 2.39 <0.10 12.4 3 <1.0 2.5 24.8 <0.02 0.41
Uncontaminated water tank 3.9 <0.05 2.33 <0.10 11.7 2.7 <10 2.5 241 <0.02 0.81

Tableau V-A2: microbial activities for each treatment (Reference n=4 ; Copper n=5 ; Clogged+Copper
n=5) and each column depths measured at the end of the experiment. Different superscript letters
indicate significant differences between treatments (abc, one-way ANOVA , post hoc Tukey test,
p<0.05) or between depths for each treatment (aBy, RM-ANOVA, “depth”, post hoc Bonferroni test,

p<0.05)

Depth Reference Copper Clogged+Copper
03cm | 2525 , 188 2795 , 246 3 «| 13722 , 6423 b «a
Respiration a7em | 2403 4 267 2030 , 242 B| 1397 , 489 B
(nmol CO2h"g) 1043cm | 317 4 472 2648 , 510 of| 1653 , 398 B
s528cm | 2124 4 7.5 3076 , 384 ag| 1155 , 410 B
03cm | 1216 4 078 871 , 063 a 5493 , 869 b oy
Denitrification 47cm | 1358 4 061 1454 4 223 1716 4 117 a
(nmol N20 h™g™) 1013cm | 1446 4 146 2871 , 1273 1629 4 1.16 B
2528cm | 779 4 265 1906 4 199 b 1206 , 065 ab v
03cm | 3058 , 152 a a| 2356 , 093 2 aB| 19979 , 1927 b «a
B-glucosidase 47cm | 2686 4 139 «| 2424 , 054 a| 2712 , 086 B
(nmol MUFhg?) | 0 o | 2033 , 230 @B 2138 , 106 af| 2518 , 066 B
sso8cm | 1737 4 092 a B| 1891 , 068 ab B| 2140 , 102 b B
03cm | 19806 4 780 @ a| 19493 , 1169 a a| 42059 , 2018 b «a
Phosphatase 47em | 15403 4 530 B | 15443 , 246 a| 15420 , 583 B
(nmol MUFhg?) | oo 14672 , 518 a8 13630 , 533 B | 14008 , 236 B
s598cm | 12519 4 338 a B| 12362 4, 278 2 B | 13710 , 226 b B
03cm | 14446 , 630 a a| 9794 , 228 b a| 12739 , 560 3 «a
Leucine aminopeptidase | 47cm | 10086 4 298  B| 9959 , 377 a| 9044 , 309 B

151

(nmol MCA h~g™) 10-13cm | 7237 4 768 8| 6394 , 434 B| 7638 , 123 B
2528cm | 7036 4 334 a B| 5568 , 173 b v | 8066 4 350 a B
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Figure V-A3: nMDS representing the dissimilarity of bacterial structures in sediment samples collected
at 4—7 cm (stress value:0.0710), 10—13 cm (stress value:0.0485) and 25—28 cm (stress value:0.0213)

for each treatment.
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CHAPITRE 2

Le cuivre modifie les réponses fontionnelles
des communautés microbiennes du sédiment
de riviere a I’'assechement







VI- CHAPITRE 2 : le cuivre modifie les réponses fontionnelles des
communautés microbiennes du sédiment de riviere a I’assechement

Le premier chapitre de thése a entre autre permis d’explorer le réle filtre de
contaminants joué par les premiers centimétres de la zone hyporhéique a travers une
premiere expérience combinant cuivre et colmatage. La zone hyporhéique a également un
role refuge pour les organismes lors de perturbations en surface comme I'asséchement
(Vander Vorste et al., 2016). Ce réle refuge a peu été mis en évidence pour les communautés
microbiennes du sédiment et il a encore moins été exploré en combinaison avec un stress
chimique. Pourtant les cycles d’assechement et remise en eau augmentent la mobilisation des
métaux (Paranaiba et al., 2020) et potentiellement la toxicité pour les communautés
microbiennes rendant la combinaison des deux stress particulierement intéressante a étudier.
L’objectif de ce second chapitre était de comprendre comment la résistance et la résilience
des fonctions microbiennes aprés un assechement étaient modifiées par un contexte de
contamination au cuivre dans la zone hyporhéique. Les hypothéses suivantes ont été

formulées :

o Pendant I'asséchement, les effets négatifs du cuivre et de I'assechement sur les
fonctions microbiennes s’additionnent en surface

o En profondeur, seuls les effets du cuivre sont observés parce que les effets de
I’'assechement y sont moins importants (grace a une humidité résiduelle)

o Apres laremise en eau, la résilience des fonctions microbiennes est diminuée dans
les sédiments exposés a une contamination par le cuivre a court et long terme (1

jour et 4 semaines aprés remise en eau)

Le méme dispositif en colonnes que celui présenté dans la partie Matériel et Méthodes
et utilisé dans le Chapitre 1 a été mis en ceuvre pour cette expérience. Contrairement a I'étude
précédente dans laquelle la contamination au cuivre était apportée par I'eau, un spiking des
sédiments par du cuivre a été réalisé préalablement au début de l'expérience a une
concentration environnementale ([Culnominale = 70 mg.kg? de sédiment sec) (Fernandez-
Calvifio et al., 2008). En effet, la premiére expérience nous a montré que le cuivre apporté par
I'eau était capté dans les premiers centimetres de sédiment. Or, une contamination

homogene dans toute la zone hyporhéique était nécessaire pour cette expérience afin de
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reproduire une accumulation du cuivre le long de la colonne de sédiment. Les colonnes ont

été ensuite exposées a 4 semaines d’assechement et 4 semaines de remise en eau, avec ou

sans contamination préalable des sédiments par du cuivre (Fig. VI-0). Les réponses

fonctionnelles (activités exo-enzymatiques, respiration, dénitrification) des communautés

microbiennes a ces stress combinés ont été évaluées avant asséchement (Jour 4), a la fin de

la période d’assechement (J32), au début (Jour 34) et a la fin (Jour 61) de la période de remise

en eau.

Flux d'eau

vV S~
REFERENCE CUIVRE ASSECHE ASSECHE+ L

Prélevements
aux jours

4,32,34,61

Dosage du cuivre dans
Peau et les sédiments

ek

Fonctions microbiennes
(activités enzymatiques,
respiration, dénitrification)

1l

N~

CUIVRE

Figure VI-0 : schéma du dispositif expérimental de I'expérience combinant colmatage et cuivre

Les principaux résultats de cette expérience ont été rédigés sous forme d’article qui sera

soumis prochainement dans le journal « Aquatic toxicology ». Ces résultats ont montré que :

Les effets du cuivre sur les fonctions microbiennes persistent tout au long de
I'expérience tandis que les effets de I'assechement sont transitoires et une
résilience a lieu aprés remise en eau.

Les effets du cuivre et de I'assechement combinés ne s’additionnent pas et les
réponses microbiennes sont globalement influencées par un seul stress
(assechement pour la dénitrification et le cuivre pour les activités exo-
enzymatiques).

Des interactions antagonistes entre les deux stress ont été mises en évidence a la
profondeur intermédiaire (Medium) pour les activités exo-enzymatiques

La résilience des fonctions microbiennes est diminuée en présence de cuivre apres

la remise en eau.
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Copper alters the microbial responses to drying in streambed sediment

Laura Kergoat?!, Aymeric Dabrin?, Matthieu Masson?, Thibault Datry?, Chloé Bonnineau?

1 INRAE, UR Riverly, France

1. Introduction

Intermittent rivers and ephemeral streams (IRES) with periodic natural water flow
interruptions concern 51-60% of the total river and stream length. Drying event are expected
to become increasingly frequent, extended in time and space due to human activities (climate
change, water resource use) (Sauquet et al., 2021). Drying have negative effects on microbial
functions in the river sediment. For example, a 13-week laboratory drying of streambed
sediments collected in the Breitenbach river (Germany) resulted in a decrease of enzymatic
activities particularly significant for aminopeptidases and less pronounced for carbohydrate-
degrading enzymes (Pohlon et al., 2013). Another experiment showed that water content
variations in sediments from a dried Mediterranean pond could influence CO; and N;O
emissions which increased during early dessication, decreased during drying and increased
after rainfall (Fromin et al., 2010). A decrease of bacterial biomass production estimated with
[H3] leucine incorporation was also demonstrated during a 46-days drying in sediments
sampled in different temporary Mediterranean rivers (Amalfitano et al., 2008). Microbial
functions resilience is generally observed after rewetting: for example, bacterial production
and extracellular enzymatic activities of microbial communities collected in a dried river
sediment (Breitenbach - Germany) reached a similar level as unaffected sediments after 4 days

of rewetting (Marxsen et al., 2010).

Drying is not the only stress faced by aquatic microbial communities. Indeed, increasingly
severe droughts and associated streambed drying will also take place in areas already exposed
to chemical stressor such as pesticide contamination due to agriculture. Copper is a
component of « Bordeaux mixture » used as a fungicide in conventional and organic
agriculture, especially in vineyards to avoid downy mildew (Plasmopara viticola). Copper
applied to agricultural surfaces is leached into watercourse during rainfall. Although applied

in solution, the high affinity of copper to organic matter and particles results in accumulation
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in sediment. Copper concentrations in sediment varying, for example, between 18 to 209 mg
Cu.kg! depending on the vineyard proportion in a Spanish watershed (Fernandez-Calvifio et
al., 2008). Copper exposure decreases microbial functions: a decrease of respiration,
denitrification and exoenzymatic activities was, for example, demonstrated during a 21-day
experiment in artificial channels with sediments spiked by copper (40 mg Cu.kg) (Mahamoud
Ahmed et al.,, 2018). However, the combination of copper and drying has not, to our

knowledge, been explored in sediment.

The stressors combination can lead to a stronger (synergy) or weaker (antagonism) effect
than the simple addition (Galic et al., 2018). In an agricultural watershed prone to severe
irrigation needs and pesticides use, drying and stream contamination by copper are two
concomitant stressors for sediment microbial communities. Previous studies have shown a
potential synergistic effect of these stressors in soil microbial communities. Indeed, in soil
exposed to copper contamination (800 and 3200 mg Cu.kg™) and to ten cycles of drying and
rewetting, a stronger decrease in respiration was found when stressors were combined
compared to only one stressor exposure (Li et al., 2016). This study highlighted how copper
contamination can reduced microbial resistance to drying in soil (Li et al., 2016). However,
copper effects on resistance and/or resilience to drying of microbial communities in sediment
matrix have never been shown even if the negative effects of both stressors on sediment
microbial communities have been demonstrated individually. Moreover, most of the multiple
stressors studies are carried out in the benthic zone. Stress effects in deeper sediment layers,
called hyporheic zone (surface water-groundwater interface (Boulton et al., 1998)) are not
well understood. However, microbial hyporheic communities ensure important ecological
functions such as organic matter mineralization (Nogaro et al., 2007) and pollutant

degradation (Gandy et al., 2007).

In this context, the objective of our study was to test whether the resistance/resilience of
microbial functions after drying is decreased by copper contamination at different depths of
the streams and rivers hyporheic sediment. More precisely, we made the following
hypotheses: (1) during drying, the negative effects of copper and drying on microbial functions
are additive in the surface layer; (2) in deeper layers, only the copper effects are observed
because residual sediment humidity modulates those of drying on microbial functions; (3)

after rewetting, the resilience of microbial functions decreased in hyporheic sediments
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exposed to copper both on the short and long term. To test these hypotheses, an experiment
was carried out using hyporheic mesocosm as columns filled with streambed sediments
exposed to the two stressors individually or in combination: copper sediment spiking

(83 + 14 mg Cu.kg?) or/and a drying during 4 weeks followed by 4 weeks rewetting.

2. Material and methods

2.1. Experimental setup
2.1.1. Sediment sampling and Cu-spiking procedure

The sediment used for the experiment was collected during January 2022 (sieved < 5mm) in
the Ain river (France). This sediment was characterized by low level of copper concentrations
(1.92 mg Cu.kg') and by a particle size distribution dominated by the sandy fraction with 72%
of sediment dry weight between 200 and 500 um (proportion of dry weight: 500-5000 um:
12.44%; 200-500 pum: 72%; 50-200 um: 13.24%; <50 um: 2.32%; organic matter: 1.4%). After
sediment homogenization, 60 L of wet sediment (density: 1.65 kg.L'* and humidity: 0.84%) was
mixed with 40 L of water from Ain river previously spiked with 578 mL of a copper solution at
39 g Cu.L! of CuS04.5H,0 (i.e. 10.0 g Cu.L?) in order to obtain a sediment with a nominal
copper concentration of 70 mg Cu.kg! d.w. The same procedure was applied on the reference
sediment without copper addition. After 1h30 of homogenization, sediments were left 24h to

settle and then supernatant was removed.
2.1.2. Columns filling

The experiment was performed in hyporheic mesocosms consisting of PVC columns (40-cm-

high, 10-cm-diameter). In total, 42 columns were divided into 4 treatments :

Reference: exposed to uncontaminated water (n=12)

= Copper: filled with copper-spiked-contaminated-sediment (n=12)

= Drying: exposed to 4 weeks of drying and 4 weeks of rewetting (n=9)

= Drying+Copper: filled with copper-spiked-contaminated-sediment and exposed to 4

weeks of drying and 4 weeks of rewetting (n=9)
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To reduce clogging at the bottom of the column, a 500 um-filter was fixed at the outlet
and a 2 cm layer of gravel from the Ain river, sieved between 2 and 5 mm, was added at the
bottom of each column. To facilitate the columns filling, 200 ml of water (one third
groundwater and two thirds demineralized water) was first added to the columns. Then,
4.21 + 0.02 kg of sediment previously spiked (for Copper and Drying+Copper treatment) or not
spiked (for Reference and Drying treatment) and homogenized was added to each column.
During columns filling with sediment, three leaf bags per column were placed vertically at 3
depths (-2.5, -15, -27.5 cm). Leaf bags were prepared as follows: alder leaves were dried (7
days at 50°C) and weighed to obtain the initial leaf mass, which ranged between 300 to 400 mg
(mean 325.68 £ 2.36 mg). The leaves were then rewetted during few minutes in groundwater
and placed in 7 cm square leaf bags (mesh size: 250 um). After columns filling, a 5 cm water
height was left above the sediment. A temperature and luminosity sensor was put in the
surface water of one column per condition. After 48h of sedimentation, water circulation was

started.

2.1.3. Setting of experimental conditions

The columns were exposed to a top-down water flow (1.75 + 1.28 ml.min!) at a constant
temperature (19 = 2 °C) and a 12h/12h light/dark cycle using LED lights (Radiometrix modules,
total luminous flux 25116 Im). The experimental set up allowing the water to flow in the
columns was similar to Navel et al. (2011) with a hydraulic head between 4 and 11.5 cm. To
supply the columns with water, two 150L-tanks were regularly filled with water (one third
groundwater and two third demineralized water). To measure the flow rates, the water at the
column outlet was regularly weighed assuming a density of 1 kg.L™. Half of the columns were
dried on after 5 days of experiment (Fig. VI-1A) by stopping water arrival in the column. After
33 days of experiment, the water flow was restored in those columns to simulate rewetting.

For the others columns water flow was kept constant during all the experiment.
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Figure VI-1: summary schema of the four treatments, sampling times (A) and sampling depths (B)
during the experiment.

2.2. Water and sediment sampling

Water samples were collected at three different times (Fig. VI-1A): before drying (Day 3),
a few hours after rewetting (Day 33) and after 3 weeks of rewetting (Day 56). At each sampling
times, water samples were collected at 3 different columns depths (-2.5, -15, -27.5 cm) of 3
column replicates using Versilic© tubes placed at each depth (Fig. VI-1B). Water samples were
also collected from the 150L-tanks on 3 times during the experiment (Day 13, 35 and 56). Prior
to analyses, water samples were filtered at 0.45 um (Whatman Puradisc FP30 Syringe Filter).
For dissolved copper measurements, a 0.5% (v/v) acidification with nitric acid (Merck,

Suprapur, 65%) was performed to prevent adsorption before analyses.
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Sediment sampling was realised at three different depths (0-5 cm, 12.5-17.5 cm, 25-30
cm), by collecting a slice of 5 cm thick sediment using a plastic spatula (Fig. VI-1B). Three
columns were sacrificed at each sampling time: before drying (Day 4), after 4 weeks of drying
(Day 32), after 1 day of rewetting (Day 34), and after 4 weeks of rewetting (Day 61) (Fig. VI-

1A). Water and sediment samples collected were stored at 4°C until analyses.

2.3. Physicochemical characterization

2.3.1. Water analyses

Dissolved oxygen measurements were made at the 3 column depths (-2.5, -15, -27.5
cm) before drying (Day 4) and after rewetting (Day 33 and Day 57) using an oxygen dipping
probe (PreSens; Precision Sensing GmbH, Regensburg, Germany). The pH, temperature and
oxygen concentration were measured in the 150L-tank water once a week during the
experiment. Dissolved copper concentrations were measured by TQ ICP-MS (Thermo, iCAP TQ
ICP-MS) according to NF EN ISO 17294-2 standard method (Day 3 and 33). Dissolved organic
carbon (DOC) and nitrate (NO3’) measurements were performed at all column depths (Day 33
and 56) and in the tanks (Day 13, 35 and 56). These measurements were made on 30 samples
by the NF EN ISO 1484 standard method and by UV-visible spectroscopy using PLS
chemometrics algorithm for the other samples (including the previous 30 samples as training

and validation samples).

2.3.2. Sediment analyses

Copper measurement was done at all depths in 3 columns Reference and Copper on Day
4 and in 3 columns Copper and Drying+Copper on Day 32 and 34. Sediments were dried and
ground in an agate mortar followed by aqua regia (HCl and HNOs; 3:1 v/v) digestion assisted
by microwave oven. Copper concentrations in sediment extracts were measured by TQ ICP-MS
(Thermo, iCAP TQ ICP-MS) based on NF EN ISO 17294-2 standard method. Organic matter
content was measured at all depths (0-5 cm, 12.5-17.5 cm, 25-30 cm) and at all sampling times
(Day 4, 32, 34 and 61) using loss on ignition method at 550°C. Grain size analysis was
performed on samples collected in the Ain river and at all depths and treatments for Day 4,
32 and 34 and only in the "Surface" and "Deep" layers for Day 61: 100 g of each sample was

sieved at 3 different mesh sizes (500 pum, 200 um, 50 um) and each collected fraction was
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dried at 50°C and weighed to obtain the proportion of coarse sand (>500 um), medium sand
(200-500 um), fine sand (50-200 um) and clay/silt (<50 um). Humidity was determined for all
treatments and all sampling times by weighting the sediment samples before and after drying

(70°C during 24h).

2.4. Microbial community analyses

24.1. Exoenzymatic activities

Exoenzymatic activities (beta-glucosidase EC 3.2.1.21, leucine aminopeptidase EC
3.4.11.1 and phosphatase EC 3.1.3.1) were measured as described in Mahamoud Ahmed et al.
(2018) in sediment sampled at the three depths (0-5 cm, 12.5-17.5 cm, 25-30 cm) for each
treatment and sampling times (Day 4, 32, 34 and 61). Two technical replicates were made for
each sample. The optimal substrate concentrations were determine with preliminary tests :
1750 uM for L-leucine-7 amido-4-methylcoumarin hydrochloride (MCA-Leu), 1000 uM for
4-Methylumbelliferyl-B-D-Glucopyranosid (MUF-Glu) and 4-methylumbelliferyl-phosphate
(MUF-Pho). Standard curves of MCA (Sigma A9891, CAS No. 26093-31-2) for leucine
aminopeptidase and MUF (Sigma M1381, CAS No. 90-33-5) for beta-glucosidase or
phosphatase were built from a mixture of the 3 depths and the 3 replicates for each treatment
and sampling times. These curves were used to convert fluorescence values into exoenzymatic

activities expressed in nmol of substrate.h.g™* of dry sediment.

2.4.2. Respiration and denitrification

In vitro denitrification and respiration were measured in sediment sampled at each
depth (0-5 cm, 12.5-17.5 cm, 25-30 cm) and sampling time (Day 4, 32, 34 and 61) using a
method previously described by Foulquier et al. (2013) and modified as follows: 10 g of wet
sediment in a 150 mL glass flasks were incubated for 2h and 5h under agitation, in the dark.
Gas emissions were measured by gas chromatography (Agilent MicroGC 490) and expressed

in ng C-CO2.ht.g! for respiration and ng N-N20O.h1.g™* for denitrification.

An integrative measurement of CO, emissions was performed three times after
rewetting (39, 50 and 55 experiment days) using the Picarro instrument G4301 supplemented

with a PVC device that fitted on the columns top. Measurements were made for 10 minutes
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for each replicate. The slope of each curve corresponded to CO; emissions in ppm.h*
converted into pg.L't.h! with an estimated average temperature of 20°C and a pressure of

1015 hPa using ideal gas law.
2.4.3. Leaf litter degradation

The leaf bags were collected at each sampling time and the leaves were rinsed, dried (7
days at 50°C) and weighed to obtain the final leaf mass. The decomposition rate (mg.day?)
was obtained by subtracting the final mass of the last sampling time (Day 61) from the initial

mass divided by the number of days.

2.5. Data analyses

For all statistical analyses, R software version 4.1.3 (R Core Team 2022) was used and
0<0.05 was the significance level applied. The packages « rstatix » (Kassambara, 2021) and
« stats » (included in R functionality) were used to perform ANOVA, Repeated Measures-
ANOVA (RM-ANOVA) and post-hoc tests. For all parametric tests, the ANOVA residuals
normality and the data homoscedasticity were checked using a Shapiro-Wilk test and a Fligner-
Killeen test respectively. If necessary, data transformation was made (square root of the value)

(e.g. nitrate and dissolved copper concentrations).

To test the individual negative effects of copper and drying on microbial functions, a
Student t-test between Reference and Copper responses was made at Day 4 at each depth
and a one-way ANOVA was run with treatment as the main factor and a Tukey’s post hoc test
for all microbial functions tested (exoenzymatic activities, potential respiration and

denitrification, leaf litter degradation) at all depths on Day 32, 34 and 61.

To assess additive negative effects of copper and drying on microbial functions in the
surface layer (hypothesis 1), a theoretical addition of « Copper » and « Drying » responses on
Day 32 was calculated (named « Addition ») for exoenzymatic activities, respiration and
denitrification. A visual comparison of the Reference inhibition percentage was made
between the microbial responses of the Drying+Copper treatment and the « Addition » (a

difference was significant when the 95% confidence intervals did not overlap).
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We have hypothesized that in deeper layers, only the copper effects are observed
because drying effects are less important due to residual humidity (hypothesis 2). To check
that humidity was different between dried and undried columns, we ran a one-way ANOVA
with treatment as the main factor followed by a Tukey’s post hoc test on humidity values at
each depth on Day 32. To show that the humidity was higher during drying in the surface than
in the deeper layers, a RM-ANOVA was made with depth as the repeated factor and a pairwise
post hoc test with Bonferroni adjustment on humidity values for each treatment on Day 32.
To test if only copper effects were observed in the medium and deep layers on microbial
functions (exoenzymatic activities, respiration, denitrification), a one-way ANOVA with

treatment as the main factor followed by a Tukey’s post hoc test was run on Day 32.

To test whether after rewetting, the resilience of microbial functions is decreased when
sediment are copper contaminated after short (1 day) and long term (4 weeks) (hypothesis
3), a one-way ANOVA with treatment as the main factor followed by a Tukey’s post hoc test
was performed. This test was made at all depth on Day 34 and 61 for exoenzymatic activities,
respiration, denitrification, on Day 39, 50, 55 for CO, emission in the entire column and on
leaf litter degradation data. To determine the effects of drying and rewetting on physico-
chemical parameters in water (dissolved organic carbon, dissolved copper, nitrate
concentration) and sediment (sediment concentration, grain size, % organic matter), a one-
way ANOVA with treatment as the main factor followed by a Tukey's post hoc test was
performed on these data for all water sampling times (except Day 4 : Student t-test) and all

column depths.
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3. Results

3.1.

Drying affects physico-chemistry of the column
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Figure VI-2: humidity (%), O, NOs concentration (mg.L™) for each depth and treatment after 4 days
of experiment (Day 4), during drying (Day 32) and after 0, 1, 2 or 24, 28 days of rewetting (Day 33,
34, 35 or 57, 61). Each point corresponds to one replicate, bar indicaes the means (n=3).

During drying (Day 32), humidity percentage was divided by 3 in the surface layer and

by 2 in the medium depth for dried columns compared to the Reference (One-way ANOVA,

Treatment, p<0.05) (Fig. VI-2 ; Table VI-A2). These significant differences were still observed
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with lesser extent one day after rewetting (Day 34). However, no significant difference

between treatments was observed after 4 weeks of rewetting (Day 61).

A significant difference (One-way ANOVA, Treatment, p<0.05) in oxygen concentration
was observed between treatments one day after rewetting (Day 33) in the deep layer : oxygen
concentration was around 10 times higher in the dried treatments (Drying and Drying+Copper)
compared to non-dried (Reference and Copper) columns (Fig. VI-2 ; Table VI-A2). No other

significant differences were found at the other measurement times.

The dried columns had significantly higher nitrate concentration 3 days after rewetting
(Day 33) at the medium and deep layers compared to the Reference and Copper treatments.
No other differences were found for nitrate concentrations after 23 days of rewetting (Day
56) nor for dissolved organic carbon (DOC) at both times of measurement (Day 33 and 56)
(Fig. VI-2 ; Table VI-A2). Mean concentrations were respectively 7.09 + 12.80 mg.L! and
5.98 + 7.36 mg.L 1 in all conditions and sampling times for nitrate and dissolved organic carbon

concentrations during the experiment.

Drying and rewetting caused little changes in columns grain size and organic matter
content between treatments (One-way ANOVA, Treatment, p<0.05) (Table VI-A1 & VI-A2). For
all conditions, the clay-silt proportion and organic matter content were more important in
surface than in the medium and deep layers even if not always significant (RM-ANOVA, Depth,
p>0.05) (Table VI-A1l & VI-A2). Despite slight differences, the sediment was globally poor in
organic matter (ranging from 0.82 to 1.90%) and mostly composed of medium sand between

200 and 500 pum (71.60 + 0.80 %) for all sampling times, conditions and depths.
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3.2. Drying did not influence vertical copper concentrations
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Figure VI-3: dissolved and particulate copper concentrations along sediment columns for each
treatment and depth after 4 days of experiment (Day 4), during drying (Day 32) and after 1 day of
rewetting (Day 34). Each point corresponds to one replicate, bars indicate the means (n=3).

Mean copper concentrations along sediment columns were 71.20 + 8.14 mg Cu.kgt in
the Copper columns and 2.07 + 0.26 mg Cu.kg™ in the Reference columns after the first 4 days
of experiment (showing the success of copper spiking). At the following measuring times (Days
32 and 34), higher copper concentrations were globally measured compared to experiment
start (Day 4) in copper spiked columns (Fig. VI-3). Indeed, in copper contaminated columns,
copper concentrations increased from 80.53 + 1.24 mg.kg! (Day 4) to 103.67 + 8.31 mg.kg™*
(Day 34) at surface and from 66.54 +5.19 mg.kg™! to 77.92 + 3.66 mg.kg! at deepest layers

(medium and deep combined).

Drying and rewetting had no effects on copper distribution in sediment : no significant
difference was observed for each depth between the Copper and Drying+Copper treatments

during drying (Day 32) and after 1 days of rewetting (Day 34) (Student t-test, p<0.05)
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(Table VI-A2). Globally, sediment copper concentration slightly decreased with depth while
dissolved copper concentration increased with depth even if all results were not significant

(RM-ANOVA, Depth, p>0.05) (Table VI-A2).

3.3. Miicrobial functional responses to stressor combination
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Figure VI-7: CO, emission for each treatment measured with Picarro instrument after 55 days of
experiment (27 days after rewetting). Each point corresponds to one column replicate. Different
letters indicate significant different results between treatments (One-way ANOVA, Treatment,
p<0.05)

3.3.1. Microbial communities activities in copper-contaminated sediment at

the experiment start (Day 4)

Except respiration, all microbial activities decreased significantly in Copper treatment
compared to the Reference after copper spiking at all depths (Day 4) (student t-test, p<0.05)
(Fig. VI-4 and Fig. VI-5). Denitrification and phosphatase activity of the copper spiked columns
are 2 to 3 times lower than the Reference for all depths. Copper effects were different
depending on depth for the leucine aminopeptidase activity: it was 3.5 times lower in the
surface layer and only 1.5 times lower in the medium and deep depths for the Copper
treatment compared to Reference. Beta-glucosidase activity was the most affected by copper.
This activity was 5 times lower in the surface layer compared to the Reference and it was

almost totally inhibited at the other depths (medium and deep) for the Copper treatment.

3.3.2. Effects of drying on microbial communities activities in copper-

contaminated sediment (Day 32)

On Day 32, a significant decrease of all microbial activities compared to the reference
was observed in the surface layer for the Drying treatment (divided by around 2 for beta-
glucosidase and leucine aminopeptidase, by 4 for phosphatase and respiration and by 9 for
denitrification ; Fig. VI-4 and Fig. VI-5 ; Table VI-A3). In the medium and deep layers, there was
no significant effect of Drying alone for all microbial activities except denitrification which was

50 % lower in Drying treatment compared to Reference in the medium layer (Table VI-A3).
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Exoenzymatic activities were still inhibited by the Copper treatment all along the column at
this sampling time while respiration was inhibited by Copper only in the surface layer
(Fig. VI-5). Denitrification was no longer inhibited by copper on Day 32 since Copper treatment

communities had a similar denitrification rate than Reference one (Fig. VI-5).

Phosphatase, leucine aminopeptidase, respiration (and beta-glucoside even if not
significant) inhibition percentage were on average 1.5 to 2 times lower for the Drying+Copper
treatment than the theoretical Addition of Drying and Copper individual effects in the surface
layer (Fig. VI-6) showing that microbial responses to Drying+Copper is no a simple addition.
Indeed, only one stressor drive most microbial responses: for beta-glucosidase, phosphatase,
leucine aminopeptidase activities there were no significant differences between the
Drying+Copper and Copper treatment (but significant differences from Drying treatment) in
the surface and deep layer (Fig. VI-4 ; Table VI-A3) indicating copper as the driving stressor for
exoenzymatic activities at those depths. Denitrification was not significantly different
between Drying and Drying+Copper treatment (but significantly different from Copper
treatment) in the surface layer showing that drying was the most influencing stressor for this
parameter in surface (Fig. VI-5 ; Table VI-A3). For respiration, the Drying+Copper combined
led to a decrease by 81% compared to the reference treatment in the surface layer as
important as the responses to both Drying (decrease by 79%) or Copper (decrease by 50%)

without addition effects of the two stressors (Fig. VI-5 and Fig. VI-6).

Interactions between drying and copper were found when both stressors were
combined: in the medium layer, exoenzymatic activities of the Drying+Copper treatment were
slightly higher than the Copper treatment (but still remaining lower than Reference
treatment). Thus, beta-glucosidase was inhibited by 94% after exposure to Copper but only by
42% after exposure to Drying+Copper in the medium layer (Fig. VI-4 ; Table VI-A3). Also, a
respiration decrease by 84% with Copper alone was observed in the deep layer while the two
stressors combined do not give a significant difference compared to the reference. Finally,
Drying+Copper combined led to a significant decrease of denitrification rate compared to the
Reference (by 3.71 and 2.36 times in the medium and deep layers respectively). This decrease
of denitrification rate was more important for Drying+Copper treatment than for Drying or
Copper treatments tested alone (Fig. VI-5; Table VI-A3) showing an interaction between

stressors.
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3.3.3. Microbial responses after 1 day of rewetting (Day 34)

Exoenzymatic activities and respiration of the Drying treatment were no longer
significantly different from Reference after 1 day of rewetting in the surface layer. However,
leucine aminopeptidase activity in the medium layer of the Drying treatment was significantly
higher (by 1.3 times) than the Reference treatment. At this sampling time, Copper still had
negative effects compared to the Reference at all depths for exoenzymatic activities. Also,
respiration in the deep layer of the Copper treatment was significantly lower than the
Reference treatment (similarly to the observation on day 32) (Fig. VI-4 and Fig VI-5;
Table VI-A3).

In the surface layer, the effects of Drying+Copper combined were not significantly
different from the effect of Copper alone but significantly lower than Drying treatment effects
for beta-glucosidase and leucine aminopeptidase (Table VI-A3). Phosphatase activity was 1.6
and 2.2 times lower in surface for Drying+Copper treatment compared to the Drying or Copper
alone effects respectively (Fig. VI-4). As previously observed in the medium (for all
exoenzymatic activities) and the deep layers (for beta-glucosidase), the Drying+Copper effects
on microbial communities are lower than Copper alone effects (Fig. VI-4). Although Drying and
Copper alone did not significantly decrease denitrification, Drying+Copper treatment resulted
in a significant decrease between 73 and 89 % compared to Reference for all depths (Fig. VI-

5 ; Table VI-A3).

3.3.4. Microbial responses after 27 days of rewetting (Day 61)

After 27 days of rewetting, exoenzymatic activities of the Drying treatment globally
reached a similar level as the Reference treatment, as previously observed on Day 34
(Fig. VI-4). Nevertheless, beta-glucosidase activity of the Drying columns was significantly
lower than the Reference by 17% and 21% in the medium and deep layers respectively. Copper
alone had still significant negative effects on beta-glucosidase, leucine aminopeptidase (for all
depths) and phosphatase (only for medium and deep layers) (Fig. VI-4). Microbial responses
to the Drying+Copper treatment showed similar results as Day 32. However, an increase of
the phosphatase activity in surface for Drying+Copper treatment was observed while the two

stressors had no significant effect individually compared to Reference (Fig. VI-4).
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For all conditions and depths, respiration on Day 61 is more than 10 times higher
compared to previous sampling times while on the contrary the values were too low for
denitrification to be interpretable (Fig. VI-5). Similarly as for Day 34, no significant differences
between treatments were found for respiration on Day 61 (except an increase by 37% in the
medium layer for Drying+Copper compared to the Reference treatment) (Fig. VI-5; Table
VI-A3). On the contrary, CO; emissions measurements taken with the Picarro instrument
showed a significant decrease by around 2 times after 23 days of rewetting (Day 55) for
columns exposed to drying (Drying and Drying+Copper) compared to Reference columns (Fig.
VI-7). The same trend is observed after 7 and 18 days of rewetting although the results are

not significant (Fig. VI-A4).

3.3.5. Leaf litter degradation
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Figure VI-8: leaf mass loss rate (mg.day™) for each treatment during the all experiment time in the
Surface, Medium and Deep layers. Each point corresponds to one column replicate. Different letters
indicate significant different results between treatments (one-way ANOVA, p<0.05).

In Copper treatment, the leaf litter decomposition decreased at all depths compared to
the Reference treatment (Fig. VI-8). In contrast, no significant differences between
Drying+Copper and Reference treatments were observed except for the deep layer. Unlike
Copper, Drying treatment had no significant effect on the leaf mass loss rate although a

decrease is observed in the medium and deep layers.

88



4. Discussion

4.1. Results synthesis

The objective of this study was to test sediment copper contamination effects on the
resistance and resilience of microbial functions after drying. Our hypotheses were built on the
previously observed negative effects of copper and drying on microbial functions. In our
experiment, the copper-contaminated sediment altered microbial functions at all depths
during the whole experimentation period. In contrast, the drying period induced negative
effects on microbial functions that were only significant at the surface layer. However, these
negative effects on microbial functions were attenuated during the rewetting. We
hypothesized an addition of the negative effects of drying and copper contamination in the
surface layer that would be less intense in depth due to residual humidity. The results showed
that the two stressors effects did not add up in the surface or deepest layers because one of
the two stressors droves the microbial responses (drying for denitrification and copper for
exoenzymatic activities) masking the other stressor effects. The residual humidity in the
sediments could have reduced the drying effects in those layers and only the copper effects
were observed except for denitrification which was more impacted by drying. The results
obtained after rewetting confirm the second hypothesis, which was a decreased resilience of
microbial functions in presence of copper. Therefore, the effects of sediments chemical
contamination on aquatic ecosystems should be taken into account when studying the climate

change consequences.

4.2. Negative copper effects on microbial functions persist over time

During the experiment, copper contamination in sediment (70 mg.kg!) globally had a
negative effect on all microbial activities as previously shown for sediment microbial
communities after 21 days of a similar copper exposure at 43.6 + 2.6 mg Cu.kg?! dw
(Mahamoud Ahmed et al., 2018). The copper negative effects on exoenzymatic activities
persisted at all depths during the 61 days of experiment which is 3 times longer than shown
by Mahamoud Ahmed et al., (2018). In our experiment, the persistence of copper effects can
be explained by the dissolved and sediment copper concentrations which remain high during

the 61 days. Although copper appeared to have durable impact on exoenzymatic activities,
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resilience of phosphatase activity (but not beta-glucosidase or leucine aminopeptidase) in
surface layer was observed for microbial communities exposed to copper as demonstrated in
Mahamoud Ahmed et al., (2018) study. The phosphatase activity resilience suggests a greater
phosphate need for copper-exposed microbial communities because phosphate plays a
central role in energy storage via ATP or even nucleic acid (DNA, RNA) production. This copper
inhibition of microbial exoenzymatic activities (phosphatase, beta-glucosidase, leucine
aminopeptidase) led to a decrease in leaf litter degradation related to copper exposure was
observed during our experiment. Indeed, the exoenzymes are produced by sediment
microbial communities to hydrolyze macromolecule from organic matter such as leaf litter
(Sutcliffe et al., 2019). This inhibition of litter decomposition by copper have also been
previously observed in channels with contaminated water at 75 pg Cu.L™ (Roussel et al., 2008).
Also, leaf litter degradation was reduced by 40% in 17 streams near vineyards (Germany) with
a positive correlation with copper concentrations in sediments ([Cu] median = 120 mg.kg?)

(Fernandez et al., 2015).

The absence of exoenzymatic activities resilience and the effects on leaf litter degradation
due to copper exposure in our experiment is a worrying result since the copper concentrations
tested ([Cu] mean = 83.3 + 14.4 mg.kg™) are not so far from the mean concentration found in
French river sediments for example ([Culmean = 48.5 mg.kg?, n=11 072) (Mancioppi et al.
2010). Similar to other studies, copper also had a negative effect on denitrification at the
beginning of the experiment but a rapid resilience between Day 4 and 32 was observed
(Mahamoud Ahmed et al.,, 2018). The copper effects on potential respiration were also
transient by Day 32 of the experiment. Resilience may be due to structural adaptations by
sensitive species elimination and tolerant species selection (Mahamoud Ahmed et al., 2020)
or functional adaptations such as increasing membrane efflux systems (Besaury et al., 2016).
These adaptations have an energetic cost that may explain transient effects on respiration
(Azarbad et al., 2016). Microbial functions resilience is therefore dependent on the measured
activity which highlights the importance of studying multiple markers to assess the

effectiveness of a stream restoration project.
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4.3. Drying alters microbial functions on the sediment surface that quickly

disappeared after rewetting

In the surface layer, negative effects of drying were significant on denitrification as already
observed in other studies (Pinto et al., 2021). Denitrifying communities are facultative
anaerobic so when oxygen is available, they prefer aerobic respiration which is more
energetically efficient (Chen and Strous, 2013). Drying classically led to oxygen input possibly
inhibiting denitrification (Pinto et al., 2021). Despite this hypothetic oxygen increase in the
dried columns, respiration was decreased during drying (Paranaiba et al., 2020) probably due
to a decrease in microbial abundance (Schreckinger et al., 2021) or to the adaptive cost
necessary to resist drying. Drying also had negative effects in the surface layer on
exoenzymatic activities as previously shown in a mesocosm experiment after 30 days of
sediment drying (Schreckinger et al., 2021). Consistent with our hypothesis, the effects of
drying were less important in deeper layers due to higher humidity than in the surface layer
as previously shown by Coulson et al. (2021). The negative drying effects on microbial
functions depend mainly on the residual sediments moisture content. A lower water content
in the sediments of the Mulargia River - Italy (0.42 %) compared to the Breitenbach
River - Germany (16.1 %) resulted, for example, in a decreased resilience of microbial
functions (bacterial production, exoenzymatic activity) after rewetting sediments collected
during a drying period (Marxsen et al., 2010). In our experiment, the average surface moisture
content (3.39 + 1.73 %) was similar to the Mulargia River, showing that our observations in

hyporheic mesocosms could are coherent with the natural environment.

On the first day of rewetting, the resilience of microbial functions of communities exposed
to drying alone was observed in the surface layer. Other authors do not found a resilience of
beta-glucosidase, phosphatase, leucine aminopeptidase activities after 4 days of rewetting of
sediment cores taken from a dried river (Breitenbach - Germany) (Marxsen et al., 2010; Pohlon
et al., 2013). Contrary to our observations, these authors described a decrease in phosphatase
activity after rewetting probably due to phosphate solubilization that no longer makes
phosphatase production necessary (Pohlon et al., 2013). Organic matter such as humic acid is
a driver of phosphatase activity (Freitas et al., 2014). This phosphate solubilization is unlikely
in our experiment because organic matter content in sediment or dissolved organic carbon

were low (on average 1.05 + 0.16 % for organic matter content in sedimentsand 6 + 7.4 mg.L*!
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for dissolved organic carbon, all treatments, depths and times combined). Our different
results compared to the literature can be explained by the sediments characteristics (grain
size, quality and quantity of organic matter content), influencing the microbial functions
resilience after rewetting. Respiration resilience after rewetting is for example driven by
sediment grain size, organic matter content, and C/N ratio (von Schiller et al., 2019). To go
further and identify sediment characteristics influencing microbial community responses to
drying, studies on different sediment types are needed. After rewetting, a CO; emission pulse
is usually observed (Fromin et al., 2010; von Schiller et al., 2019; Paranaiba et al., 2020) but
this was not the case in our experiment. On the contrary, a decrease in CO; emissions in dried
columns compared to the Reference was measured after 28 days of rewetting. However, an
increase in dissolved oxygen concentration was not observed at all columns depths (only the
deep layer) after rewetting, possibly explaining why aerobic processes such as respiration
were not favoured in medium and surface layers. This decrease in CO, emissions is also
probably a result of the drying negative effects over time. Although respiration was not
boosted, nitrification has probably increased given the high nitrate concentration measured
after rewetting which has also been observed in other studies (Pinto et al., 2021). In a long
term perspective, microbial functions destabilization caused by drying could have
consequences on ecosystem services provided by sediment microbial communities such as
mineralization of organic matter (Fischer et al., 2005) or contaminants degradation (Gandy et

al., 2007).

Different results were obtained for CO; emissions between those measured in gas
chromatography and these with the Picarro instrument. On the one hand, the in vitro
respiration measured in gas chromatography did not seem to be affected by drying after
rewetting since no difference between treatments was found on the re-suspended and
agitated sediment. On the other hand, CO; emission measured with the Picarro at the column
scale was reduced indicating that physico-chemical constraints limited the in vitro respiration.
Preferential water pathways in the column or low oxygenation may be the cause of these
differences. Thus, the microbial communities had the in vitro for respiration but could not
achieve it in the columns. This result highlights the difference between in situ integrative
measurements and in vitro laboratory measurements and the value of coupling these two

techniques (Borton et al., 2018).
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4.4. The microbial responses of a copper contaminated sediment to drying are mostly

driven by one stressor but also show antagonistic interactions

The microbial response of copper-contaminated sediment to drying period is not a
simple addition of the individual responses. During drying, one of the two stressors droves
the microbial responses for most of the parameters tested. The effects of drying were
significant on denitrification while the copper effects were limited in intensity on this
parameter. On the contrary, copper seemed to have more inhibitory effect on exoenzymatic
responses than drying. Thus, denitrification and exoenzymatic activities were impacted in
opposite ways by drying and copper. It is not unusual for biological parameters to respond
differently to the same stressor. For example, the pigment content and growth responses of
Lemna minor to herbicide contamination were opposite (Cedergreen et al.,, 2007). These
results demonstrate the complexity in finding good indicators of anthropogenic disturbance
in streams and highlight the importance of considering multiple parameters to assess the
stressors effects in a stream management and restoration context. In the case of copper
contamination, for example, denitrification has already been shown to be a poorly sensitive
indicator (vanBeelen and Doelman, 1997) in contrast to carbon use (Mahamoud Ahmed et al.,

2018; Sutcliffe et al., 2019), which coincides with our observations.

The dominance of copper or drying on microbial responses hide possible synergistic or
antagonistic interactions between stressors. The term "antagonism" is commonly used when
the combined effects of several stressors are less than the sum of the effects caused by the
two stressors individually (Folt et al., 1999). However, this definition can also correspond to
the dominance of one of the two stressors. It is difficult to distinguish a dominance model
from an antagonistic interaction model (C6té et al., 2016) as in our case for denitrification or
exoenzymatic activities during drying in the surface layer. It is also difficult to distinguish
between a simple addition or interaction when the sum of the effects of the two stressors
exceeds 100% inhibition of the Reference response (Folt et al., 1999). For example, during
drying, the summed effects of the two stressors for phosphatase in the surface layer give an
inhibition percentage of the Reference above 100% and the two stressors tested individually
also give values close to 100%, so it is impossible to conclude whether there is an interaction
or not. To go further, gradients of copper concentrations and duration/intensity of drying

could be performed to detect possible interactions. By testing different concentrations of
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toxicant and nutrients, other author (Piccardi et al., 2019) have shown that with a high
concentration of toxicant and a low level of resources, positive interactions took place
between 4 species of microorganisms (both species benefited from the degradation of the
toxins) while on the contrary when the resource concentration increased and the toxicity
decreased, the interactions became negative. Interactions can be synergistic or antagonistic
depending on the intensity of the stressors tested hence the importance of testing intensity

gradients.

Although most of the responses were dominated by a single stressor in the surface layer,
interactions were observed at other depths. Antagonistic effects were demonstrated in the
medium layer for exoenzymatic activities. At this depth, the stressors effects may have been
lower than in the other depths: the drying effects were less important in the medium than in
surface layer, and the dissolved (bioavailable) copper concentration in the residual water may
also have been lower of the medium layer than in deep layer. The theory of higher dissolved
copper concentration in residual water of deeper layers seems to be supported by the lower
rate of leaf litter degradation in deep layer than at the other two depths when stressors are
combined. Based on the exoenzymatic activities results, the medium layer preserved from the
most intense effects of the two stressors could constitute a refuge zone from which microbial
communities could recolonize the impacted areas after drying (Febria et al., 2012; Romani et
al., 2013). On the one hand, these results highlight the need to consider the vertical aspect of
sediments in risk assessment and interaction detection (Peralta-Maraver et al., 2018). On the
other hand, these results also call for taking into account antagonistic interactions. According
to Coté et al., (2016), out of 616 selected publications, 69% mention the term synergy, 35%
additive effects and only 15% the term antagonistic. Indeed, synergistic processes probably
attract more interest since this interaction type results in an amplification of the stressors
effects compared to the sum of the individual effects which can therefore have adverse
consequences on the ecosystems. But the study of antagonistic relationships are also

necessary in order to prioritize river management and restoration actions.

4.5. Copper decreases microbial functions resilience after rewetting

All microbial functions impacted by drying recovered to the same level as the reference on

the first day of rewetting. This recovery was not observed when drying was combined with
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copper for exoenzymatic activities and denitrification. Although, rewetting did not result in
high copper desorption (dissolved copper having a higher toxic potential on organisms)
contrary to what could be observed for trace metal elements in other studies (Liu et al., 2020;
Paranaiba et al., 2020). Thus, copper appears to decrease the resilience of microbial functions
after rewetting. Other studies with other molecules or on soil microbial communities have
shown similar results. For example, copper inhibited exoenzymatic activities
(beta-glucosidase, phosphatase, leucine aminopeptidase) in soil exposed to copper chloride
(CuO) at concentrations of 800 and 3200 mg Cu.kg! of soil and undergoing 10 cycles of drying-
rewetting (Li et al.,, 2016). An impact of Triclosan (100 pg.L!) on the resilience of
photosynthetic efficiency, bacterial and diatom viability, phosphate uptake of periphytic
microbial communities was shown after 1 week of decreased water flow and two days of
drying (Proia et al.,, 2013). Nevertheless, few studies have focused on this effect in the
sediment, which remains an understudied compartment. However, climate change will lead
to more frequent and intense drought episodes in river (Lake, 2003). In a long term
perspective, copper contamination could destabilize microbial communities in sediments
exposed to repeated drying and compromise its relilience after drying. These microbial
communities contribute strongly to the mineralization of organic matter (Krause et al., 2017)
and the degradation of pollutants (Gandy et al., 2007) which allows sediment purification.
Destabilization of this river purification system could impact the groundwater quality that
supplies drinking water. The increase in the drying intensity due to climate change will be
difficult to control, but the river copper contamination can be more easily avoided at the local

level by management measures.

5. Conclusion

During drying, the microbial responses to the two combined stressors are not just an
addition of the individual effects. In the surface layer, the microbial responses were driven by
single stressor dominance while interactions were observed in deeper layers. After rewetting,
copper inhibited microbial functions resilience that would occur without copper
contamination. In a long term perspective, copper could destabilize the microbial purification
system of rivers that will be exposed to increasingly intense drought in the future due to global

change. Copper toxicity has been known since antiquity, but the molecular mechanisms are
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not yet clearly understood. Given the increasing popularity of organic farming, which
authorizes the use of copper as a pesticide in France for example, more studies should be
carried out on the mechanisms and impact of this metal in aquatic ecosystems, particularly

when combined with physical stress, such as drying.
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6. Supplementary material

Table VI-A1: proportion of clay-silt (<50 um), fine (50-200 um), medium (200-500 um) and coarse

sand (>500 um) in sediment for each treatment (Reference, Copper, Drying, Drying+Copper) and each

depth (Surface, Medium and Deep) at each time of the experiment (Day 4, 32, 34, 61). Letters

« a,b,c » indicate significant differences between treatments for each depth and sampling time (One-
way ANOVA, Treatment, p<0.05 except for Day 4 : Student t-test, p<0.05) and « a, 8 » indicate

significant differences between depths for each treatment and sampling time (RM-ANOVA, Depth,

p<0.05).
Time Depth Reference Copper Drying Drying+Copper
Surface (-2.5cm) 42 + 04 3.2+01 a
Day 4 Medium (-15 cm) 21+02 2201 a
Deep (-27.5cm) 1.8 £0.2 1.9+0.1 B
Surface (-2.5cm) 4.2 + 0.5 a 3.8+07 aB| 2.8+04 2.7 £ 0.2
Day 32 | Medium (-15cm) 16+02 a B 23+02 b al| 24+01 b 23101 b
. Deep (-27.5cm) 19 +0.2 aof 1.9 +0.2 B| 2.0+03 19 + 0.2
Clay silt (%)
Surface (-2.5cm) 2.6 £ 0.2 a 3.4 +03 3.9+05 3.4 £ 0.2 a
Day 34 | Medium (-15cm) | 1.8 + 0.2 apl 2202 2.4 +0.1 1.9 + 0.0 B
Deep (-27.5cm) | 1.9 +0.1 Bl 20+00 1.9 + 0.2 15 + 0.4 ap
Surface (-2.5cm) 2.5+05 3.5+04 3.8+0.2 3.4 + 0.2 a
Day 61 | Medium (-15cm) NA + NA NA + NA NA + NA NA = NA
Deep (-27.5cm) | 2.4 +0.2 2.0 £0.2 1.8 +0.3 1.8 + 0.1 B
Surface (-2.5cm) | 13.9 £ 0.2 145 £ 0.3
Day4 | Medium(-15cm) | 13.6 + 0.3 139+ 0.3
Deep (-27.5cm) | 14.0 £ 0.3 13.7 + 0.4
Surface (-2.5cm) | 14.0 £ 0.0 15.0 £ 0.5 143 £ 0.2 14.2 £ 0.0
Day 32 | Medium (-15cm) | 14.2 £ 0.1 13.8 £ 0.2 142 £ 0.1 14.0 £ 0.3
) Deep (-27.5cm) | 14.1 + 0.2 143 + 0.4 14.2 + 0.1 14.3 £ 0.3
Fine sand (%)
Surface (-2.5cm) | 14.4 £ 0.3 14.6 + 0.3 149 + 0.1 14.7 £ 0.2
Day 34 | Medium (-15cm) | 14.4 £ 0.2 146 + 0.1 14.4 + 0.3 145 + 0.1
Deep (-27.5cm) | 149 + 0.2 14.5 + 0.0 14.4 + 0.2 14.5 + 0.2
Surface (-2.5cm) | 15.0 £ 0.8 15.2 + 0.2 14.6 £ 0.0 149 £ 0.2
Day 61 | Medium (-15cm) NA + NA NA £ NA NA + NA NA = NA
Deep (-27.5cm) 15.1 + 0.4 14.1 + 0.3 14.6 + 0.1 146 £ 0.1
Surface (-2.5cm) | 70.6 £ 0.3 71.4 £ 0.3
Day4 | Medium (-15cm) | 72.4 £ 0.2 72.3 £ 0.6
Deep (-27.5cm) 72.2 £ 0.2 72.5 + 0.5
Surface (-2.5cm) | 70.8 £+ 0.2 ab 703 +£04 a 719+03 b 71.4 £ 0.2 ab
Day 32 | Medium (-15cm) | 72.2 + 0.4 71.8 £ 0.4 717 £ 0.1 71.7 £ 0.6
. Deep (-27.5cm) 72.0 + 0.2 72.2 + 0.2 72.4 + 0.1 71.7 + 0.4
Medium sand (%)
Surface (-2.5cm) | 71.7 £+ 0.1 a 70.7+01 b 704 +01 b 708 £ 03 b
Day 34 | Medium (-15cm) | 71.9 + 0.2 71.8 + 0.3 71.8 £ 0.1 719 + 0.3
Deep (-27.5cm) 718 +0.2 a 720+ 0.1 ab 72.7+02 b 725+ 01 b
Surface (-2.5cm) | 70.9 £ 0.4 70.5 + 0.3 70.4 + 0.1 70.6 + 0.3
Day 61 | Medium (-15cm) NA + NA NA £ NA NA + NA NA = NA
Deep (-27.5cm) | 71.1 + 0.5 72.1 + 0.2 71.7 + 0.3 72.0 + 0.3
Surface (-2.5cm) | 11.4 £ 0.4 11.0 £ 0.2
Day4 | Medium(-15cm) | 11.9 + 0.5 11.6 £ 0.2
Deep (-27.5cm) | 12.0 + 0.4 119 + 0.1
Surface (-2.5cm) | 11.0 + 0.4 109 + 0.1 11.0 £ 0.2 116 £ 0.3
Day 32 | Medium (-15cm) | 12.0 + 0.4 12.1 + 0.5 11.7 £ 0.1 119 + 0.2
Coarse sand (%) Deep (-27.5cm) | 12.0 + 0.3 116 + 0.6 113 + 0.4 12.0 £ 0.4
Surface (-2.5cm) | 11.3 £+ 0.4 113+ 0.1 10.8 + 0.3 11.1 £ 0.2
Day 34 | Medium(-15cm) [ 11.9 £ 0.3 11.4 + 0.1 11.4 + 0.3 11.7 £ 0.2
Deep (-27.5cm) 11.5 + 0.1 11.5 + 0.1 11.0 + 0.1 11.4 £ 0.4
Surface (-2.5cm) | 11.6 £+ 0.2 a 108 +0.2 b 112 + 0.1 ab 11.0 £ 0.2 ab
Day 61 | Medium (-15cm) NA + NA NA £ NA NA + NA NA = NA
Deep (-27.5cm) 11.4 + 0.2 11.9 + 0.3 12.0 + 0.2 11.7 £ 0.3
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Table VI-A2: physico-chemical parameters in sediment (organic matter, humidity and copper) and
water samples (dissolved organic carbon, nitrate, dissolved copper) for each treatment (Reference,
Copper, Drying, Drying+Copper) and each depth (Surface, Medium and Deep) at each sampling times.
Letters « a,b,c » indicate significant differences between treatments for each depth and sampling
times (One-way ANOVA, Treatment, p<0.05 except for Day 4 : Student t-test, p<0.05) and « a, 8, y »
indicate significant differences between depths for each treatment and sampling time (RM-ANOVA,

Depth, p<0.05)

Time Depth Reference Copper Drying Drying+Copper
Surface (-2.5cm) 1.4 +0.1 1.3 +0.0 o
Day4 | Medium (-15cm) 1.1+0.1 1.1+01 ap
Deep (-27.5 cm) 0.9 + 0.0 1.1+ 0.0 B
Surface (-2.5cm) 1.2 +0.1 1.2+01 1.0+0.1 1.1+ 01
Day 32 | Medium (-15cm) 09 +0.1 1.0 £ 0.0 1.0+0.1 1.0 £ 0.0
Organic matter (%) Deep (-27.5cm) 0.9 + 0.0 0.9 + 0.1 0.9 + 0.1 09 + 0.1
Surface (-2.5cm) 13+03 1.2+01 afl 11+00 12 +01
Day 34 | Medium (-15cm) 1.0+0.1 1.1 +£0.0 B| 1.0x00 1.0 + 0.0
Deep (-27.5 cm) 09 + 0.1 1.0+ 0.1 afl 1.0+0.1 09 + 0.1
Surface (-2.5cm) 1.1+ 0.0 1.2+01 1.1+ 0.0 a 1.1 £ 0.0
Day 61 | Medium (-15cm) 1.0+0.1 1.0 £ 0.0 0.9 + 0.0 B 1.1+ 00
Deep (-27.5cm) 1.0 + 0.0 1.0 £ 0.1 1.0 £ 0.0 af 09 = 0.1
Surface (-2.5cm) | 14.1 + 8.8 6.0 + 0.5 18.1 + 125 5.8 + 0.4
Day 33 | Medium (-15cm) 5209 7.2+18 57 +03 5.6 £+ 0.7
Dissolved organic carbon Deep (-27.5cm) 6.3 + 0.6 16.5 + 10.3 7.1+ 1.0 7.6 + 0.5
(mg.Lh) Surface (-2.5¢cm) | 1.5+ 0.1 8.6 * 6.9 1.2 + 0.5 1.1+ 0.1 a
Day 56 | Medium (-15cm) 2.7+04 51+14 1.2 +0.2 22 +02 B
Deep (-27.5cm) 3.5+09 6.7 + 1.6 1.6 £ 0.3 29 + 0.2 [o1¢]
Surface (-2.5cm) 1.7 £ 0.6 1.8 +£0.2 al 7.0+24 122 + 46
Day 33 | Medium (-15cm) 05+00 a 07+02 a aP|288+95 b 26.8 + 13.0 b
. 1 Deep(-27.5cm) | 0.7 +02 a 05+00 a B|284+82 b 379+ 128 b
Nitrate (mg.L™)
Surface (-2.5cm) 26 +0.2 1.5+ 0.5 2901 20 £ 0.1
Day 56 | Medium (-15cm) 22+06 a 08+03 b 29+01 a 20+ 01 ab
Deep (-27.5 cm) 14 +09 0.5+ 0.0 24 +0.2 2.0+ 0.1
Surface (-2.5cm) | 15.2 £ 1.0 13.5+ 0.4 a
Day4 | Medium (-15cm) | 16.6 + 0.6 183 + 0.3 B
Deep (-27.5cm) |19.0 + 0.1 19.3 + 0.4 y
Surface (-2.5cm) | 142 +09 a 120+08 a a| 29+05 b a 39+14 b a
Day 32 | Medium(-15cm) | 179+ 04 a 160+ 1.8 acaPf| 8612 b afl] 98+ 23 bc ap
. Deep (-27.5cm) | 18.6 + 0.2 19.2 + 0.4 B|17.4 + 0.2 B| 17.6 + 0.9 B8
Humidity (%)
Surface (-2.5cm) | 13.8 £ 0.5 a| 13.5+05 afl11.2+04 al| 11.1 +0.2 a
Day 34 | Medium(-15cm) | 18.1 + 0.1 a| 19.0 £ 0.2 B|15.0 £ 0.2 B| 151+ 01 B
Deep (-27.5cm) |19.4 + 0.1 B| 195+03 v|188+02 v| 185+ 01 y
Surface (-2.5cm) | 15.4 + 1.2 14.5 + 0.2 a|13.6 £ 0.3 al| 133+ 04 o
Day 61 | Medium(-15cm) | 17.7 £ 0.1 18.6 + 0.7 B| 18303 Bl 187+ 0.1 B
Deep (-27.5cm) | 18.3 + 0.4 19.4 + 0.3 y|19.0 £ 0.1 y| 193 +0.2 1%
Surface (-2.5cm) 1.0+01 a 322+11 b a
Day3 | Medium(-15cm) | 0.8 +0.1 a 401+11 b ap
i 1 Deep (-27.5 cm) 07+01 a 485+22 b B
Dissolved copper (pg.L™) Surface (-25cm) | 0.7 £0.1 a 170+12 b 15+01 a 300£35 ¢ «a
Day 33 | Medium(-15cm) | 0.5+ 00 a 314+21 b 16+02 a 36.0+27 b aP
Deep (-27.5cm) | 0.8+02 a 554 +60 b 19+03 a 61.3+48 b B
Surface (-2.5cm) 23+01 a 805+07 b
Day4 | Medium (-15cm) 20+01 a 659+36 b
Deep (-27.5 cm) 19+0.1 a 67.2+30 b
Surface (-2.5cm) 110.7 + 9.8 a 90.8 + 3.8 af
Copper in sediment (mg Cu.kg™?) Day 32 | Medium (-15cm) 81.2 + 6.5 B 82.4 + 0.7 a
Deep (-27.5cm) 749 £ 5.2 af 76.4 + 0.1 B
Surface (-2.5cm) 99.3 +42 108.0 + 4.6
Day 34 | Medium (-15cm) 81.4 £ 3.5 775 + 1.2
Deep (-27.5 cm) 77.5 £ 0.5 753 + 0.9
Surface (-2.5cm) 51+14 7.3 +0.5
Day4 | Medium (-15cm) 2.4 +0.7 4.7 £ 1.0
Deep (-27.5 cm) 1.5+ 0.5 21+14
Surface (-2.5cm) 69+04 ab a 85+01 a a| 7710 ab a 59+03 b
Oxygen (mg.L™Y) Day 33 | Medium(-15cm) | 48 £ 0.4 ab B 55+£07 ab al 79£09 a a 45+08 b
Deep (-27.5cm) 05+02 a vy 05+02 a B| 45207 b B 49 +06 b
Surface (-2.5cm) 32+14 6.1+ 15 85+ 04 a 7.0+ 13
Day 57 | Medium (-15cm) 20+0.8 4.6 22 3.2+ 06 B 3.3 +0.2
Deep (-27.5cm) 14 + 0.4 2.1 +0.8 1.4 + 0.8 B 2.8 + 0.5
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Table VI-A3: microbial parameters (beta-glucosidase, phosphatase, leucine aminopeptidase,
respiration, denitrification) for each treatment (Reference, Copper, Drying, Drying+Copper) and each
depth (Surface, Medium and Deep) at each sampling times (Day 4, 32, 34, 61). Letters « a,b,c »
indicate significant differences between treatments for each depth and sampling time (One-way
ANOVA, Treatment, p<0.05 except for Day 4 : Student t-test, p<0.05) and « a, 8, y » indicate
significant differences between depths for each treatment and sampling time (RM-ANOVA, Depth,

p<0.05).
Time Depth Reference Copper Drying Drying+Copper
Surface (-2.5cm) 26.0 £ 2.7 a 5820 b
Day 4 |Medium (-15cm) 13.7 £ 14 a 01+01 b
Deep (-27.5 cm) 13.7 £+ 1.1 a 0000 b
Surface (-2.5cm) 286 + 1.1 a a 119+25 b 180+20 b 112+ 11 b aP
Day 32 |Medium (-15 cm) 178 £+ 1.4 a af 1.1+05 b 151+ 05 a 74 +10 ¢ a
Beta-glucosidase Deep (-27.5cm) 16.2 + 0.5 a B 0602 b 145+ 05 a 27+10 b B
(nmol substrate.h™.g™) Surface (-2.5cm) | 189+ 14 a 105+10 b a 225+05 a af 101+08 b
Day 34 |Medium (-15 cm) 147 £ 0.1 a 1.1+05 b B 159+02 a B 61+11 ¢
Deep (-27.5cm) 15.1 + 0.5 a 03+02 b B 165+08 a of 31+03 ¢
Surface (-2.5cm) 33.0+21 a 154 +21 b a 27.7+11 aca 216 £+ 09 bc a
Day 61 |Medium (-15 cm) 18.6 £ 0.7 a 3507 b B 155+03 ¢ B 72+06 d B
Deep (-27.5 cm) 176 £ 05 a 08+06 b y| 139+07 c B 40+08 d B
Surface (-2.5cm) | 103.6 + 4.3 a a 512+20 b a
Day4 |Medium (-15cm)| 72.5 + 1.3 a aBfl] 295+16 b B
Deep (-27.5 cm) 74.3 + 4.0 a B 248+ 13 b vy
Surface (-2.5cm) | 240.8 + 36.3 a 41.0+35 b a 579+15 ¢ a 318+ 15 d a
Day 32 [Medium (-15cm) | 45.5 + 0.2 a 100+09 b B 466 +11 a aB|] 226+28 c B
Phosphatase Deep (-27.5cm) 419 + 0.8 a 103+08 b B 421+04 a B 145+29 b B
(nmol substrate.h™ g™ Surface (-2.5cm) 916 £224 a 47824 b a 66.8+1.8 ab a 304+24 ¢ a
Day 34 |Medium (-15 cm) 42.1 £ 0.7 a 139+10 b B 46.1+15 a a 199 +13 ¢ aP
Deep (-27.5cm) 40.9 + 0.6 a 11.7+02 b B 228+13 a B 11.7+07 b B
Surface (-2.5cm) 62.8 + 2.7 a o 62263 a a 625+ 6.7 a 865+55 b a
Day 61 |Medium (-15 cm) 36.5 + 0.9 a B 13.1+06 b B 349+12 a 170+ 26 b B
Deep (-27.5 cm) 350+31 a o] 94+07 b y| 340+18 a 1.7+19 b B
Surface (-2.5cm) | 104.7 £ 6.0 a 302+10 b
Day4 |Medium (-15cm)| 73.4 + 1.4 a 37911 b
Deep (-27.5 cm) 620+30 a 362+18 b
Surface (-2.5cm) | 131.9 + 8.8 a a 3114+33 b 680+20 ¢ a 255+ 19 b
Day 32 [Medium (-15cm) | 64.7 + 1.9 a aBf| 269+15 b 733+15 ¢ B 339+08 d
Leucine aminopeptidase Deep (-27.5cm) 61.3 + 2.2 a B 248 +18 b 714+13 a aB|] 294+37 b
(nmol substrate.h™.g™) Surface (-2.5cm) 76.3 £ 8.0 a 37839 b 934 +38 a 372 +19 b
Day 34 |Medium (-15 cm) 594 + 1.7 a 278 +55 b 776 £34 ¢ 448 + 0.8 a
Deep (-27.5cm) 55.5 £ 1.3 a 27955 b 66.4 £53 a 36422 b
Surface (-2.5cm) | 1184 + 6.5 a 39.8+54 b 109.7 £ 10.1 a 50.8+2.0 b
Day 61 |Medium (-15 cm) 56.0 + 3.8 a 280+34 b 543+01 a 472 £+ 0.5 a
Deep (-27.5 cm) 535+59 a 243+29 b 56.7+25 a 428 + 3.2 a
Surface (-2.5cm) | 247.4 + 21.3 320.5 + 37.4
Day 4 |Medium (-15cm)| 153.2 + 66.7 149.5 £ 5.7
Deep (-27.5cm) | 179.8 + 10.9 114.8 + 28.0
Surface (-2.5cm) | 548.5 + 61.8 a 276.2 £ 257 b 1129 £ 56.7 b 102.8 + 104 b
Day 32 [Medium (-15cm) | 248.7 + 37.5 103.0 + 23.3 133.8 + 25.5 146.0 + 62.8
Respiration Deep (-27.5cm) 378.6 + 785 a 62.1+31.1 b 246.0 + 12.1 ab 205.7 + 94.3 ab
(ng CO,.h™g?) Surface (-2.5cm) | 166.5 + 16.4 203.6 + 46.6 146.0 + 30.8 ap| 233.7 + 246
Day 34 |Medium (-15 cm) 373+ 373 48.5 + 26.4 114.0 + 26.5 a| 103.4 + 29.5
Deep (-27.5cm) 1319+ 475 a 00+00 b 1899 +31.8 a B | 1764 + 36.7 a
Surface (-2.5cm) | 1988.5 + 1220.0 4943.6 + 803.4 5335.0 + 523.4 5395.5 + 236.5
Day 61 [Medium (-15cm) | 3837.2 + 237.6 a 4724.3 + 161.5 ab 5318.2 + 304.0 bc 6099.4 + 420.4 c
Deep (-27.5cm) |3700.0 + 859.5 4851.7 + 394.3 5172.1 + 89.7 5279.5 + 262.2
Surface (-2.5cm) | 130.4 + 145 a 479+ 103 b
Day 4 |Medium (-15cm) 77.6 £ 0.7 a 251+16 b
Deep (-27.5cm) 87.0 £ 5.3 a 31.5+13 b
e Surface (-2.5cm) | 577.1 £+ 90.3 a 603.7 £ 94.0 a 655+84 b 115+ 115 b
Denitrification
4o Day 32 [Medium (-15cm) | 138.0 + 186 a 127.0 £ 19.0 ab 69.4 £ 7.4  Dbc 372 +82 ¢
(ngN:0h".g") Deep(-27.5¢m) | 124237 a 1014 + 7.4 a 87.8 + 149 ab 526 +53 b
Surface (-2.5cm) | 261.2 £ 38.9 ab 4300+ 879 b 125.8 + 17.7 ac 29.1 + 155 ¢
Day 34 [Medium (-15cm) | 123.8 + 17.8 a 112.3 £ 11.1 a 823 +93 ab 298 + 149 b
Deep (-27.5cm) 114.5 + 8.7 a 88.9 + 13.6 ab 64.2 + 17.7 ab 39.7+91 b
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Figure VI-A4: CO; emission for each treatment measured with Picarro instrument on the entire

column after 39 and 50 days of experiment. Each point corresponds to one column replicate.

Table VI-A5: dissolved organic carbon (COD) and ions concentrations (mg.L?) in water sampled in

tanks on Day 13,35 and 56.

Sampling time [Cl=mg/L| COD | cI” | NOy | NO5™ | PO,> [ S0, | Na* | K* | Mg®* [ ca®" | NH,*
Day 13 Tank Reference/Drying | 1.15|4.47 [ <0.05| 2.82 | <0.10 | 13 | 3.2 |<1|2.68|26.1|<0,02
Day 13 Tank Drying/Drying+Copper | 1.2 | 4.17 [ <0.05| 2.62 | <0.10 | 12.5 | 2.94 |<1| 2.6 |25.6 [<0,02
Day 35 Tank Reference/Drying | 1.57 | 4.46 (<0,05| 2.85 | <0,1 | 13.3 | 3.11 |<1]| 2.65 | 26.3 | 0.02
Day 35 Tank Drying/Drying+Copper | 1.91 | 3.95 [<0,05| 2.27 | <0,1 | 11.7 [ 2.81 [<1| 2.38 [ 23.5 |<0,02
Day 56 Tank Reference/Drying 1.43(3.27 |<0,05| 2.15| <0,1 | 9.64 [2.49|<1|1.89 |18.6| 0.04
Day 56 Tank Drying/Drying+Copper | 4.13 | 2.79 [<0,05| 1.76 | <0,1 | 8.29 | 2.23 |<1| 1.66 | 16.3 [<0,02
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CHAPITRE 3

L’assechement module les effets du cuivre sur la
diversité bactérienne sans pour autant modifier
I’acquisition de tolérance au cuivre des
communautés microbiennes du sédiment







VIlI- CHAPITRE 3 : L’assechement module les effets du cuivre sur la
diversité bactérienne sans pour autant modifier I'acquisition de
tolérance au cuivre des communautés microbiennes du sédiment

Les résultats obtenus dans le Chapitre 2 ont montré que le cuivre pouvait modifier les
réponses fonctionnelles des communautés microbiennes du sédiment de la zone hyporhéique
a I'assechement. Pour aller plus loin et déterminer si la méme tendance est observée au
niveau structurel, les effets combinés du cuivre et de I'assechement sur la diversité
bactérienne et archéale ont été explorés dans ce chapitre basé sur la méme expérience en
mésocosme que celle du Chapitre 2. Les changements fonctionnels engendrés par |’exposition
a un stress peuvent en effet s"accompagner d’une modification structurelle des communautés
microbiennes. Par exemple, au cours d’une expérience en mésocosme, une baisse a la fois des
activités microbiennes (exo-enzymatiques, respiration, dénitrification) et de la diversité
bactérienne et archéale a été mise en évidence dans des sédiments contaminés par du cuivre
(40 mg.kg?) aprés 21 jours en mésocosme (Mahamoud Ahmed et al., 2018, 2020).
L'assechement a aussi des effets négatifs sur la diversité microbienne qui sont susceptibles de
s’ajouter a ceux du cuivre. La richesse en OTUs (Operational Taxonomic Unit) de communautés
microbiennes du sédiment était par exemple fortement corrélée négativement avec les
périodes d’assechement de la riviere intermittente Dewar au Canada (Febria et al., 2012). La
perte de diversité microbienne apres exposition a un stress physique ou chimique peut étre
liée a une acquisition de tolérance de la communauté a ce stress avec une perte d’especes
sensibles au profit d’espéces tolérantes. L'étude de Ahmed et al., (2020) citée précédemment
avait par exemple montré a la fois une diminution des indices de Shannon et de richesse
spécifiqgue et une augmentation des CE50, montrant une acquisition de tolérance au cuivre
dans les traitements exposés au cuivre pendant 21 jours comparés au contréle. La tolérance
des communautés microbiennes des cours d’eau a des stress chimiques peut étre diminuée
par des périodes d’assechement. Par exemple, I'association d’un réchauffement de 'eau et
d’un assechement ont modifié la sensibilité de biofilms phototrophes a un mélange chimique
de nitrate, cuivre et pesticides (Courcoul et al., 2022). Les effets de la combinaison d’un stress
chimique et de I'assechement sur les communautés microbiennes est donc un champ de
recherche a approfondir afin d’anticiper d’éventuelles co-sensibilités des communautés

microbiennes aux deux stress. Dans ce contexte, I'objectif de ce chapitre était d’évaluer les
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effets de I'assechement sur la perte de diversité et I'acquisition de tolérance au cuivre pour
les communautés microbiennes a différentes profondeurs de la zone hyporhéique. Pour cela,
une expérience en mésocosme a été mise en point (Chapitre 2) afin de tester les hypothéses
suivantes : (1) La tolérance au cuivre est diminuée apres exposition a un assechement ; (2) la
diminution de cette tolérance au cuivre s’explique par une baisse de la diversité microbienne

provoquée par |'assechement

1. Matériel et méthodes

1.1. Rappel des conditions de I’expérience

Les analyses suivantes ont été réalisées lors de I'expérience décrite dans le Chapitre 2.
Pour rappel, au cours de cette expérience des colonnes en PVC ont été remplies avec
4,21 + 0,02 kg de sédiment. Le sédiment de la moitié de ces colonnes avait été préalablement
spiké avec une solution de cuivre CuS04.5H,0 pour atteindre une concentration nominale de
cuivre de 70 mg.kg?. Les colonnes ont été exposées a un flux d’eau continu du haut vers le
bas. Aprés 5 jours d’expérience, la moitié des colonnes ont été asséchées puis remises en eau
apres 33 jours d’expérience Un total de 42 colonnes étaient divisées en 4 traitements
différents (Tableau VII-1).

Tableau VII-1 : détails des différents traitements réalisés au cours de I'expérience combinant cuivre et
assechement

Exposition a un assechement
de 4 semaines et une remise
en eau de 4 semaines

Sédiment spikés avec du

Traitements cuivre (70 mg.kg™?)

REFERENCE (n=12)

CUIVRE (n=12) v
ASSECHE (n=9) v
ASSECHE+CUIVRE (n=9) v v

Des prélévements d’eau et de sédiments ont été faits avant assechement, a la fin de la
période d’assechement, quelques heures et quelques semaines aprés remise en eau (Jour 3,
33 et 56 pour les prélévements d’eau et Jour 4, 32, 34, 61 pour les prélevements de sédiments)
a 3 profondeurs différentes (Surface, Milieu et Profond) pour trois réplicats de colonnes a

chaque temps (Fig. VII-1).
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Figure VII-1 : rappel du design expérimental avec les 4 traitements testés, les temps de prélévement
(A) et les profondeurs prélevées (B)
1.2. Test de toxicité aigué pour déterminer la tolérance de la communauté induite par

la contamination au cuivre (principe PICT)

Un test de toxicité aigué a été réalisé pour les échantillons de sédiment prélevés a toutes
les profondeurs des colonnes (Surface, Milieu, Profond) et tous les temps de mesure (Jour 4,
32, 34, 61) pour toutes les conditions étudiées (Référence, Cuivre, Asséché, Asséché+Cuivre).
Pour cela, I'activité exoenzymatique beta-glucosidase (EC 3.2.1.21) a été mesurée dans les
échantillons de sédiments exposés a des concentrations croissantes en cuivre pendant 4h
suivant un protocole adapté de Mahamoud et al., (2020). Au total, 7 dilutions d’une solution
de cuivre (CuSOas, 5H,0) ont été préparées avec de I'eau déminéralisée. Deux gammes
différentes ont été réalisées entre le premier prélévement au Jour 4 (0; 1; 10; 100, ; 500 ;
1000 ; 5000 ; 10 000 mg.L?) et les autres temps de mesure aux Jours 32,34 et 61 (0;1; 10;
100; 316,5; 1000; 3165; 10000 mg.L!) afin de mieux encadrer les valeurs de CE50

attendues. L’activité beta-glucosidase a été évaluée en mesurant la fluorescence en présence
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du substrat 4-methylumbelliferyl-B-D-glucopyranoside (MUF-Glu) (Foulquier et al., 2013) dont
la concentration optimale avait été déterminée au préalable (1500 uM). En plus du substrat
MUF-Glu, les échantillons de sédiment (1,2 g) ont été exposés pendant 4 h a 1 mL de chaque
dilution de solution de cuivre dans le noir sous agitation. L’arrét de la réaction a été fait avec
0,3 mL de tampon (pH 10,4 - glycine 0,05 M + NH,OH 0,2 M). Apres centrifugation, (5000 x g
pendant 5 minutes), 300 pL du surnageant de chaque échantillon a été transféré dans une
microplaque pour mesurer la fluorescence au lecteur de microplaque (Synergy HT BioTek
Instruments) avec une longueur d’excitation a 360 nm et d’émission a 460 nm. Les unités de
fluorescence ont été converties en nmol de substrat.hl.g! de sédiment sec en utilisant des
courbes standard de la MUF (Sigma M1381, CAS No. 90-33-5) réalisées dans des conditions

similaires a I'exposition.

1.3. Séquencgage haut débit du géne codant ’ARNr 16S et analyses bio-informatiques

Les ADN génomiques totaux ont été extraits des échantillons de sédiment (masse fraiche
utilisée) a I'aide du kit FastDNA® Spin kit for soil (MP Biomedicals, France) en suivant les
indications du fabricant. Les extraits ont été quantifiés en fluorimétrie a I'aide du kit de dosage
d’ADNdb HS Qubit (Invitrogen). L'amplification de la région d’intérét a été effectuée par PCR
(Polymerase Chain Reaction) avec le couple d’amorce 515F (5'-GTGYCAGCMGCCGCGGTA-3')
et 909R (5'-CCCCGYCAATTCMTTTRAGT-3’) ciblant la région V4-V5 hypervariable du gene
codant I’ARNr 16S des Bactéries et d’'une partie des Archées (Wang and Qian, 2009). Une
procédure de double indexage des amorces a été réalisée afin d’ajouter des index uniques (8
bases) a chacune des amorces utilisées (Kozich et al., 2013). L’amplification par des PCR
indépendantes a été réalisée en triplicat pour chaque échantillon a partir de 5 ng d’ADN pour
chaque réaction. Aprés vérification de la spécificité de I'amplification par électrophorese sur
gel d’agarose et dosage de ’ADN amplifié a I'aide du kit Qubit présenté plus haut, tous les
échantillons ont été poolés de maniére équimolaire. Ce mélange a ensuite été purifié en
utilisant des billes magnétiques (Clean PCR beads — Clean NA). Une solution contenant 1 pg
d’amplicons a la concentration de 33 ng L a été transmis a I’entreprise Fasteris (Suisse) pour
la prestation de séquencage massif. Fasteris a réalisé la ligation des adaptateurs Illumina et le
séquencage MiSeq (2x250 pb) (au total 8,921 x 106 de séquences ont été obtenues). Le
«barcode sorting» a été réalisé en utilisant le script Perl et un script interne de Fasteris. Les
adaptateurs ont été retirés grace a I'outil Trimmomatic (Bolger et al., 2014). L’assemblage des
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reads a été fait a I'aide de I'outil ea-utils (Aronesty et al., 2011). Ces 3 derniéres étapes ont
également été réalisées par I'entreprise Fasteris. L’analyse des données a ensuite été faite en
utilisant I'outil FROGS (Find Rapidly OTUs with Galaxy Solution) implémenté sous Galaxy par
la plateforme bioinformatique MIGALE (UMR MalAGE - INRAE). Au cours du pre-process,
seules les séquences sans aucun mésappariement au niveau des amorces et ayant une taille
comprise entre 340 et 450 pb ont été conservées. Les séquences comprenant des N ont été
éliminées. Le clustering des séquences a été fait par la méthode SWARM (Mahé et al., 2015)
avec au maximum une seule base de différence (d = 1). Les chimeres ont été retirées en
utilisant les packages vchime et vsearch (Rognes et al., 2016). Plusieurs filtres de qualité ont
ensuite été appliqués. Les séquences synthétiques PhiX ajoutées par Fasteris ont été retirées.
Le nombre minimum de fois ou I'on s’attend a retrouver la séquence correspondant au
nombre de réplicats était de 3. Le seuil d’abondance relative minimum a été fixé a 0,005%
d’aprés (Bokulich et al., 2013). L’affiliation a été réalisée grace a un BLAST dans la base de
données SILVA (Small Subunit version 138) (Quast et al., 2013) avec un seuil d’identité
minimum fixé a 95 %. Les chloroplastes et mitochondries ont été retirés. D’apres les courbes
de raréfaction, le seuil de raréfaction a été établi a n = 10 575 reads. Cette normalisation a
abouti au retrait des échantillons suivants du traitement Référence du jeu de données : 2
réplicats de la profondeur Milieu et 1 réplicat des profondeurs Surface et Profond au Jour 34
ainsi qu’un réplicat de la profondeur Milieu au Jour 61. La table d’occurrence a ensuite permis

de calculer la richesse spécifique et I'indice de Shannon pour chaque échantillon.

1.4. Analyse statistique des données

Pour déterminer des différences d’acquisition de tolérance au cuivre (hypothése 1), des
courbes dose-réponses ont été modélisées a partir du test de toxicité aigué en utilisant le
package drc (Ritz et al., 2015). Pour chaque condition étudiée (Référence, Cuivre, Asséché,
Asséché+Cuivre), I'activité beta-glucosidase a été exprimée en pourcentage des contrdles non
contaminés au cuivre (C0). Le modele qui représente le plus les données a été sélectionné
visuellement pour chaque traitement parmi plusieurs modeles utilisés classiquement pour
décrire des courbes dose-réponses (log-logistique, Weibull, Brain-cousens, modele de
régression asymptomatique). Un intervalle de confiance de 98,305 % pour le jour 4 et
99,149 % pour les Jours 32, 34 et 61 (correspondant a un alpha = 0,017 par comparaison pour
le Jour 4 et un alpha = 0,008 pour les Jours 32, 34 et 61) a été déterminé pour chaque CE50
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afin d’obtenir un alpha global de 0,05 % pour 3 et 6 comparaisons, respectivement. Une
différence de CE50 est significative entre les traitements lorsque les intervalles de confiance

ne se superposent pas (Scheffczyk et al., 2014).

Pour déterminer des différences significatives des indices de biodiversité entre les
traitements (hypothése 2), une one-way ANOVA a été réalisée (alpha < 0,05) suivie d’un test
post hoc de Tukey pour les Jours 32 a toutes les profondeurs et au Jour 61 pour les
profondeurs Surface et Profond. Un test de Shapiro-Wilk suivi si besoin d’une observation des
ggplot ont été faits pour confirmer la normalité des résidus de ’ANOVA. L’homoscedasticité
des données a été vérifiée par le test de Fligner-Killeen. Ces tests n’ont pas pu étre réalisés
pour les profondeurs auxquelles il manquait des réplicats (retirés du jeu de données au cours

de I'analyse biofinformatique des séquences).

Toutes les analyses ont été réalisées avec le logiciel R version 4.1.3 (R Core Team, 2020).

2. Résultats

2.1. Effets combinés de I'assechement et du cuivre sur I’acquisition de tolérance au

cuivre
Pour Référence et Cuivre Flux d’eau continu ()
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Figure VII-2 : acquisition de tolérance au cuivre donnée par les CE50 (mg Cu.kg™) & chaque temps de
I’expérience (jour 4, 32, 34, 61) pour chaque profondeur (Surface, Milieu, Profond) et chaque
traitement (Reference, Asséché, Cuivre, Asséché+Cuivre). Les barres d’erreur sont des intervalles de
confiance a 98,305 % pour le Jour 4 et 99,149 % pour les jours 32, 34 et 61.
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Effet des traitements sur I’acquisition de tolérance au cuivre : une acquisition de
tolérance au cuivre en lien avec I'exposition au cuivre a été observée des le début de
I’expérience (Jour 4) (p < 0,05) (Fig. VII-2). A ce temps de prélévement, la CE50 était en effet
3,2 fois plus importante pour le traitement Cuivre par rapport au traitement Référence en
Surface. Cette différence était encore plus marquée aux autres profondeurs avec une CE50
multipliée par 6,3 et 10,8 respectivement pour les profondeurs Milieu et Profond par rapport
a la Référence. L'acquisition de tolérance au cuivre s’est prolongée tout au long de
I’expérience pour les traitements contaminés par du cuivre (Cuivre et Asséché+Cuivre) par
rapport aux traitements non exposés (Référence et Asséché) (p < 0,05) (Fig. VII-2). Les CE50
étaient en moyenne 10 fois plus fortes pour les traitements Cuivre et Asséché+Cuivre
comparées au traitement Référence pour les échantillons prélevés aux Jours 32, 34 et 61
(toutes profondeurs confondues). Toutefois, au dernier temps de mesure (Jour 61), ces CE50
étaient seulement 6 et 4 fois plus importantes pour les traitements Cuivre et Asséché+Cuivre
par rapport a la Référence en Surface. L'assechement n’a pas eu d’effet sur I'acquisition de
tolérance au cuivre (Fig. VII-2). En effet, aucune différence n’a été mise en évidence entre les
CE50 des traitements Reference et Asséché d’une part et Cuivre et Asséché+Cuivre d’autre

part quelle que soit la profondeur ou le temps de mesure (Jour 32, 34 ou 61) (p < 0,05).

Effet du temps d’exposition et de la profondeur sur I'acquisition de tolérance au
cuivre : une diminution de I'acquisition de tolérance au cuivre au cours du temps a été
observée pour les traitements exposés au cuivre (Cuivre et Asséché+Cuivre) en Surface et,
dans une moindre mesure, aux profondeurs Milieu et Profond (Fig. VII-2). Une baisse
significative comprise en 65 et 77 % des CE50 a notamment été montrée entre le premier (Jour
4) et dernier temps (Jour 61) de I'expérience en Surface pour ces traitements (p < 0,05). La
profondeur semble également avoir un effet sur I'acquisition de tolérance au cuivre pour le
traitement Référence qui a une CE50 entre 3 et 4 fois plus importante en Surface par rapport

aux profondeurs Milieu et Profond au début de I'expérience (Jour 4) (p < 0,05) (Fig. VII-2).
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Figure VII-3 : indice de diversité (richesse spécifique et indice de Shannon) de la communauté
bactérienne et archéale du sédiment aux 3 profondeurs des colonnes (Surface, Milieu, Profond) pour
tous les traitements et aux 4 temps de préléevement (Jour 4, 32, 34, 61). Des lettres différentes
indiquent des différences statistiquement significatives entre les traitements (ANOVA entre les 4
traitements pour les Jours 32, 34 et 61 et test de Student entre les traitements Référence et Cuivre au
Jour 4, p < 0,05). Les traitements avec une * n’ont pas été pris en compte dans les analyses
statistiques puisqu’ils n’avaient pas le méme nombre de réplicats que les autres traitements.

2.2. Effets individuels de I'assechement et du cuivre sur la diversité bactérienne et

archéale

L'exposition au cuivre a entrainé une baisse de la diversité alpha dés le début de
I’expérience (Jour 4). La richesse spécifique et I'indice de Shannon était en effet diminués
d’environ 20% pour le traitement Cuivre par rapport au traitement Reference a toutes les
profondeurs apres 4 jours d’exposition au cuivre (Fig. VII-3). L'effet négatif du cuivre sur la
diversité bactérienne et archéale s’est prolongé et amplifié au cours de I'expérience. La
richesse spécifique du traitement Cuivre a baissé de 43,2 % par rapport a la Reference apres
32 jours d’expérience et a continué de diminuer jusqu’a 55,1 % au bout de 61 jours
(Fig. VII-3). Une tendance similaire est observée aux deux autres profondeurs Milieu et
Profond. Contrairement au cuivre, I'assechement seul a eu peu d’effet sur la perte de diversité

alpha tout au long de I'expérience. La richesse spécifique et I'indice de Shannon du traitement
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Asséché sont en effet proches du traitement Reference a tous les temps de mesures et a

toutes les profondeurs (Fig. VII-3).

2.3. Effets combinés de I’assechement et du cuivre sur la diversité bactérienne et

archéale

Les effets sont variables en fonction de la profondeur lorsque les deux stress sont
combinés (Asséché+Cuivre). En Surface, le traitement combiné Asséché+Cuivre a des effets
négatifs sur la diversité bactérienne et archéale moins important que le cuivre seul. La
diminution de l'indice de Shannon par rapport a la Référence est par exemple en moyenne de
30 % en Surface pour le traitement Cuivre alors qu’elle est seulement d’environ 14 % pour le
traitement Asséché+Cuivre (Jour 32, 34, 61). Contrairement a la Surface, I'assechement ne
diminue pas les effets du cuivre a la couche Profond : les indices de Shannon et la richesse
spécifique ne sont en effet pas significativement différents entre les traitements Cuivre et

Asséché+Cuivre (Jours 32, 34, 61) a cette profondeur.

3. Discussion

3.1. L’exposition au cuivre a des effets importants sur la tolérance au cuivre et la

biodiversité microbienne, contrairement a I’'assechement

Une acquisition de tolérance au cuivre corrélée a I’exposition a ce métal a été mise en
évidence. Ces résultats sont en accord avec ma premiere étude reliant exposition au cuivre
dissous et acquisition de tolérance microbienne dans la zone hyporhéique (Kergoat et al.,
2023 — Chapitre 1) ainsi qu’avec la littérature (Ogilvie and Grant, 2008; Mahamoud Ahmed et
al.,, 2020). Des communautés microbiennes de sédiments exposés durant 21 jours a une
concentration nominale en cuivre de 40 mg.kg! étaient par exemple 7 fois plus tolérantes au
cuivre (pour l'activité beta-glucosidase) que celles qui n’avaient pas été exposées (Ahmed et
al., 2020). Une autre étude réalisée sur des sédiments d’un estuaire anglais a également
montré une forte corrélation entre la contamination au cuivre (allant de 0,61 a 783 pg.L™* dans

I’eau interstitielle) et 'acquisition de tolérance a ce métal (Ogilvie and Grant, 2008).

Au cours de cette expérience, I'acquisition de tolérance au cuivre s’est accompagnée

d’'une perte de diversité bactérienne et archéale. Au contraire, lors de I|'expérience
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combinant colmatage et cuivre (Chapitre 1), une acquisition de tolérance avait été observée
en surface sans modification de la structure microbienne. Cependant, les concentrations en
cuivre dans les sédiments était seulement de 15,62 + 6,34 mg Cu.kg* dans les sédiments et de
2,10+ 2,93 pg.L't dans I'eau (pour le traitement Cuivre). C'est environ 6 fois moins dans les
sédiments et 12 fois moins dans I'eau que les concentrations mesurées au cours de
I’expérience combinant assechement et cuivre (Chapitre 2). Il existe probablement un seuil de
toxicité du cuivre a partir duquel des changements structurels ont lieu et s’"accompagnent

d’une perte de diversité bactérienne et archéale.

En revanche, allant dans le méme sens que nos résultats, une baisse de la richesse
spécifique et de I'indice de Shannon avait été observée au cours d’une étude en mésocosme
dés les premiers jours d’exposition (21 jours au total) des sédiment a 40 mg Cu.kg! (Ahmed
et al., 2020). De la méme maniéere, une étude de Sutcliffe et al., (2019) a montré que les
communautés microbiennes étaient différentes du controle apres 118 jours d’exposition en
mésocosme a une concentration de 46 mg Cu.kg™. Cette baisse de diversité peut étre due a la
disparition d’espéces sensibles qui n’ont pas pu s’adapter a la présence de cuivre. Les espéeces
tolérantes au cuivre ont été sélectionnées et ont colonisées I’espace laissé libre par les espéces
sensibles (ce qui explique I'acquisition de tolérance au cuivre observée). Pour aller plus loin, il
serait intéressant de déterminer quelles espéces tolérantes ont été sélectionnées par
I’exposition au cuivre. Ces especes pourraient en effet avoir un intérét particulier dans le
domaine médical puisque des systémes communs existent entre la résistance aux métaux et
la résistance aux antibiotiques (Baker-Austin et al., 2006). Le cuivre pourrait notamment étre

utilisé contre de bactéries multi-résistantes aux antibiotiques (Djoko et al., 2015).

La tolérance microbienne au cuivre et la biodiversité bactérienne et archéale diminuent
au cours du temps en surface des traitements exposés au cuivre bien que les concentrations
en cuivre aient peu évoluées au cours de I'expérience (Fig. IV-3). L’exposition au cuivre sur le
long terme a pu affecter progressivement les especes sensibles mais aussi tolérantes
entrainant a la fois une baisse de la tolérance et de la diversité. On peut alors s’interroger sur
les effets d’une exposition au cuivre dans I'environnement bien plus longue que les 61 jours
de notre expérience. En effet, le cuivre s’accumule et il est rémanent dans I’environnement.
Des signes d’une contamination anthropique de cuivre (rejet d’usine de rayonne et

galvanoplastie) datant des années entre 1920 et 1990 sont par exemple toujours visibles dans
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les carottes sédimentaires du lac Orta (Italie). Des concentrations en cuivre entre 3500 et 4500
mg Cu.kg? correspondant aux années 1950 ont notamment été mesurées dans ces carottes

(Vignati et al., 2016).

Contrairement au scénario environnemental d’accumulation graduelle du cuivre dans
I’environnement, la technique du spiking utilisée dans cette étude provoque une
contamination abrupte des sédiments. Ce scénario de contamination peut expliquer la perte
importante de biodiversité observée dans les traitements exposés au cuivre de notre étude.
Une perte de diversité plus importante avait par exemple été montrée apres une
contamination abrupte d’un sol par rapport a une contamination progressive sur 26 mois
(McTee et al., 2019). Afin de compléter mes observations et mieux comprendre comment le
cuivre influence la biodiversité microbienne sur le long terme, des suivis au cours du temps
pourraient étre réalisés dans les sédiments des cours d’eau fréquemment exposés a une
contamination au cuivre (e.g. a proximité de vignobles) comme cela a déja été fait pour les

sols (de Boer et al., 2012).

Contrairement au cuivre, I'assechement a eu peu d’effet sur I’acquisition de tolérance
au cuivre et la diversité bactérienne et archéale. Il a pourtant été montré que I'assechement
pouvait augmenter ou diminuer la tolérance microbienne a un autre stress. Par exemple, au
cours d’'une expérience en mésocosme, des biofilms majoritairement composés de micro-
algues (périphytique) ont été exposés a un mix de produits pharmaceutiques et une période
d’assechement d’une semaine. Le résultat de cette étude montre que I'assechement a
augmenté la sensibilité de la communauté algale (photosynthése) aux produits
pharmaceutiques alors qu’au contraire il augmentait la tolérance des communautés
bactériennes (beta-glucosidase) a ces produits (Corcoll et al., 2015). D’autre part, I'absence
d’effet de I'asséchement sur la diversité bactérienne et archéale ne coincide pas avec ce qui a
déja été montré dans la littérature. En effet, une diminution des indices de Shannon et de la
richesse spécifique a par exemple été mise en évidence aprés 90 jours d’asséchement de
sédiments en mésocosmes (Schreckinger et al., 2021). De la méme maniére, une modification
de la composition archéale dans des sédiments en mésocosme a été montrée aprés 150 jours
d’assechement (Gionchetta et al., 2019b). Les archées font en effet preuve d’une adaptation
particulierement importante lorsqu’elles sont exposées a des perturbations hydrologiques.

Cette étude met aussi en évidence une augmentation de I'abondance des Thermoplasta
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(archées), Actinobacteria et Bacilli (bactéries) (Gionchetta et al., 2019b). Cela est un signe
d’une transition vers une composition microbienne que I'on peut retrouver dans les sols.
Malgré I'absence d’effet sur la diversité alpha, il serait intéressant de compléter I'analyse des
données de biodiversité en se focalisant sur I'assignation taxonomique pour mettre en
évidence d’éventuels changements de la communauté microbienne, notamment I'apparition

d’especes bactériennes typiques de sols.

3.2. Lorsque les deux stress sont combinés, la réponse de la diversité bactérienne et

archéale varie en fonction de la profondeur.

Lors de I'assechement (jour 32), les deux stress combinés ont eu moins d’effet en Surface
sur la diversité bactérienne et archéale qu’en présence de cuivre seul. L’assechement semble
donc diminuer les effets du cuivre sur la diversité bactérienne et archéale. Ces résultats
coincident partiellement avec les observations faites au niveau fonctionnel. En effet, le cuivre
avait plus d’effet seul que combiné a I'assechement sur les activités exo-enzymatiques (beta-
glucosidase, leucine aminopeptidase, phosphatase) au Jour 32 mais uniquement a la
profondeur Medium (et non en Surface comme montré pour la diversité bactérienne et
archéale) (Chapitre 2). Le résultat obtenu pour la biodiversité est probablement di au fait
gu’en Surface le taux d’humidité chute dans les colonnes pendant I'assechement, réduisant la
proportion de cuivre sous forme dissoute et donc biodisponible pour les communautés
microbiennes. Au contraire, aux niveaux Milieu et Profond, I'effet du cuivre sur la diversité
bactérienne est similaire avec ou sans asséchement. A cette profondeur, le taux d’humidité
est resté plus élevé qu’en surface pendant I'assechement (Fig. VI-2). La biodisponibilité et la
toxicité du cuivre pour les communautés microbiennes étaient donc plus fortes en profondeur
gu’en surface. Ce résultat met en évidence que les communautés microbiennes en profondeur

peuvent étre davantage fragilisées par les contaminants pendant I'assechement.

En revanche, le résultat apres remise en eau est plus surprenant. Les deux stress combinés
ont toujours moins d’effet que le cuivre seul sur la diversité bactérienne et archéale en Surface
(idem assechement) mais aussi a la profondeur du Milieu. Pourtant, on aurait pu supposer
gue la remise en eau contribuerait a remettre en solution le cuivre et augmenterait la toxicité
pour les communautés microbiennes. Or, la concentration en cuivre dissous est comparable

avant assechement (Surface: 32,2+1,1 pgl?) et aprés remise en eau
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(Surface : 30,0 + 3,5 pg.LY) (Fig. VI-3) Au cours d’une expérience en colonnes de sédiment
contaminés par du zinc, un cycle d’assechement/remise en eau a au contraire entrainé la
libération de 8 fois plus zinc par rapport aux colonnes restées en eau (Paranaiba et al., 2020).
Des carottes de sédiment prélevées dans une zone littorale de la riviere Nanfei en Chine ayant
été exposées a 6 cycles d’assechement/remise en eau ont aussi abouti a une augmentation
de la biodisponibilité du cadmium et du plomb (Liu et al., 2020). Il est possible qu’une durée
d’expérience plus longue ou un nombre de cycles d’assechement/remise en eau plus
important aurait également entrainé une augmentation de la biodisponibilité du cuivre et une
toxicité pour les communautés microbiennes. D’autre part, I'assechement en réduisant la
guantité de cuivre biodisponible durant 4 semaines, a aussi pu permettre une contamination
plus progressive par rapport aux colonnes restées en eau apres le spiking limitant ainsi la perte

de diversité bactérienne et archéale.

4, Conclusion

Le cuivre testé individuellement a entrainé une acquisition de tolérance au cuivre et une
perte de diversité bactérienne tandis qu’au contraire I'assechement n’a pas eu d’effet sur ces
deux variables. Lorsque les deux stress sont combinés, I'assechement diminue les effets du
cuivre sur la diversité bactérienne et archéale en Surface pendant et apres I'assechement. La
mise en évidence de cet « antagonisme » entre le cuivre et I'assechement permet de mieux
comprendre les interactions dans la réponse des communautés microbiennes du sédiment

aux stress multiples.
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Figure VIII-1 : schéma récapitulatif des résultats de la these

1. La dimension verticale de la zone hyporhéique est essentielle pour mieux appréhender

I’évaluation des stress multiples

Les effets des stress anthropiques sur les communautés microbiennes du sédiment sont
variables selon la profondeur de la zone hyporhéique. Les effets des stress physiques sur les
communautés microbiennes du sédiment sont importants en surface ou I'exposition est la
plus forte. Les résultats ont en effet montré que les effets de I'assechement et du colmatage
sur les communautés microbiennes étaient plus importants dans les 3 a 5 premiers cm que
dans les couches plus profondes des colonnes. D’autres études ont également montré que les
organismes situés en surface de la zone hyporhéique sont davantage impactés par le dépot
de sédiments fins (Navel et al., 2011), I'assechement (Schreckinger et al., 2021) mais aussi par
les crues (Romani et al., 1998) ou I'élévation de température (Vander Vorste et al., 2017).
Contrairement aux stress physiques, les stress chimiques ont des effets sur les communautés
microbiennes a toutes les profondeurs du sédiment. Ces effets dépendent de Ia
biodisponibilité des contaminants variable selon les conditions physico-chimiques. D’apres
nos résultats, I'impact du cuivre sur les communautés microbiennes était aussi important en

surface qu’en profondeur lorsque les concentrations en cuivre dans les sédiments étaient
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homogenes le long de la colonne. Les effets du cuivre sur les communautés microbiennes
étaient méme plus importants en profondeur qu’en surface au cours de I'assechement. En
revanche, les effets du cuivre sur les communautés microbiennes étaient plus importants en
surface comparé a la profondeur lorsque la contamination était apportée par I'eau en
downwelling (filtration du cuivre dans les premiers cm). La direction du flux d’eau et la
morphologie des cours d’eau jouent un réle important dans la distribution des contaminants
conditionnant les réponses microbiennes. Il a par exemple été montré que la direction des
échanges hyporhéiques conditionne la pollution azotée (Wang et al., 2018), mais aussi la
pollution organique aux chlorobenzénes (Greenberg et al., 2002). Pour compléter mes
résultats qui ne prennent en compte qu’une seule direction du flux d’eau (downwelling) et
gagner en réalité écologique, il serait intéressant de tester mes hypothéses dans d’autres

configurations, comme l'upwelling.

Globalement, les communautés microbiennes en surface sont exposées aux stress
physiques tandis que les communautés microbiennes en profondeur en sont préservées. Au
contraire, les stress chimiques peuvent avoir des effets a toutes les profondeurs de la zone
hyporhéique. Les zones d’interaction entre les stress physiques et chimiques sont donc
susceptibles d’étre localisées essentiellement en surface (Fig. VIII-1). Or, les gradients physico-
chimiques (nutriments, oxygene) verticaux dans la zone hyporhéique entrainent une
stratification fonctionnelle et structurelle des communautés microbiennes. Les fonctions
microbiennes susceptibles d’étre les plus impactées par les interactions entre stress physiques
et chimiques sont donc la respiration et la dénitrification qui s’exercent en surface dans les
zones aérobies et a I'interface aérobie/anaérobie, respectivement (Fig. VIII-1). Au contraire,
les processus microbiens anaérobies plus en profondeur (réduction du fer et du manganése,
réduction du sulfate, méthanogenése) sont davantage épargnés par ces stress. Or, la
minéralisation de la matiére organique par les communautés microbiennes en surface est plus
efficace qu’en profondeur. En effet, au cours d’une expérience de 83 jours en mésocosme, les
micro-organismes dans les sédiments de surface utilisaient un panel varié de substrats tandis
gu’a 50 cm de profondeur, les communautés microbiennes dégradaient essentiellement des
composés azotés (acides aminés et acides carboxyliques) (Freixa et al., 2016). L’accumulation
des stress chimiques associés aux stress physiques en surface peut donc faire redouter une

minéralisation peu efficace de la matiére organique et un lessivage important dans les nappes
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phréatiques des substrats carbonés notamment. On peut aussi conclure qu’étant donné la
stratification des stress physiques et chimiques ainsi que des processus microbiens, il n’est pas
possible de se baser sur des résultats obtenus en surface pour évaluer les risques et prendre
des décisions de gestion qui concernent toute la dimension verticale du cours d’eau. D’autant
plus qu’au cours des expériences, une stratification des réponses microbiennes a été observée
sur une profondeur de seulement 30 cm. On peut donc imaginer que cette stratification des
réponses biologiques est encore plus importante lorsque la zone hyporhéique est plus
profonde. De plus, seul le flux d’eau provenant de la surface (condition de downwelling) a été
considéré dans cette thése sans tenir compte des apports de la nappe phréatique qui peuvent
avoir des effets sur les communautés microbiennes (Sliva and Williams, 2005). Pourtant,
I’évaluation de I'exposition et des effets des stress chimiques et physiques sur les organismes
des cours d’eau est généralement réalisée sur les premiers centimétres de sédiment
(Mahamoud Ahmed et al.,, 2018; Wang et al.,, 2021). En amont des cours d’eau, la zone
hyporhéique est réduite et directement sur le substratum imperméable. Cependant, des
études sur les couches profondes de la zone hyporhéique (par carottage) pourraient étre
réalisées en aval des cours d’eau ou le lit de la riviere est plus large et profond, constitué de
particules plus fines qu’en amont et ou eau de surface et souterraine se mélangent. C'est
d’ailleurs généralement en aval que les stress se cumulent (e.g. lessivage de contaminants,
apport en sédiments fins et nutriments, urbanisation). Une étude en mésocosme a en effet
mis en évidence que les stress combinés (apport en sédiments fins et enrichissement en
nutriments) qui s’exercent dans les affluents d’'un cours d’eau ont des conséquences
importantes pour les écosystémes réceptacles en aval (dispersion des invertébrés) (Chara-
Serna and Richardson, 2021). L'étude de carottes de sédiments permettraient ainsi de mieux
comprendre comment les effets des stress multiples en surface se répercutent sur la diversité
et les fonctions microbiennes en profondeur via les flux d’eau qui traversent la zone
hyporhéique (Nogaro et al., 2010). La zone ou se mixent eau de surface et eau souterraine est
notamment intéressante puisque son altération par des stress multiples peut avoir des

conséquences sur la potabilité de I'eau.

Au cours des expériences menées lors de cette these, les premiers centimétres de
sédiment (y compris dans les traitements Référence) avaient une structure et un

fonctionnement microbien qui se démarquaient nettement par rapport au reste de la colonne
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qui était relativement homogene. La coalescence (i.e. mélange de communautés a l'interface
entre deux écosystemes) entre les différentes strates de sédiment était faible (Fig. VIII-1). La
stratification verticale des conditions physico-chimiques dans la zone hyporhéique joue un
role de filtre environnemental pour les communautés microbiennes. Cette idée coinciderait
avec le principe énoncé par Martinus Wilhelm Beijerinck et Bass Becking selon lequel :
« everything is everywhere: but the environment selects ». Des flux continus de micro-
organismes entre les compartiments existent et I'environnement agit comme un filtre
sélectionnant ces flux. Un continuum microbien entre le sol, I'’eau de surface et les sédiments
a par exemple été mis en évidence aprés séquencage de 500 échantillons de ces milieux
(Hermans et al., 2020). Il est donc possible que des échanges aient eu lieu dans la dimension
verticale entre les différentes strates de la zone hyporhéique. Il serait intéressant de creuser
I'idée d’'une migration des communautés microbiennes en profondeur lors de perturbations
en surface. Pour aller plus loin, des analyses de diversité plus poussées pourraient étre faites
pour savoir a quel point les communautés microbiennes apportées par le colmatant peuvent
migrer dans le sédiment en profondeur via les flux d’eau traversant des mésocosmes. Le role
refuge de la zone hyporhéique est bien connu pour les invertébrés mais il reste encore
méconnu pour les communautés microbiennes. Il a seulement été montré que la zone
hyporhéique jouait un role refuge pour les bactéries dans le cadre d’assechement en utilisant
comme vecteur I’eau interstitielle (Febria et al., 2012; Harjung et al., 2019). Il serait intéressant
d’aller plus loin pour savoir si cette communauté microbienne ayant trouvé refuge en
profondeur est capable de recoloniser la surface apres assechement. Une expérience en
mésocosme simulant un assechement puis une remise en eau permettrait par une analyse de
diversité microbienne beta dans I'eau interstitielle entre les différentes profondeurs de
confirmer ou non cette recolonisation en surface et le réle de réservoir microbien de la zone
hyporhéique. Il est également possible de s’interroger sur le réle « réservoir de micro-
organismes sensibles » des couches profondes de la zone hyporhéique dans le cas de
perturbations chimiques en surface. Pour cela, une expérience en mésocosme au cours de
laquelle les sédiments seraient exposés a un flux d’eau contaminée par du cuivre pourrait par
exemple étre mise en place. Aprés exposition au cuivre, les premiers centimetres de
sédiments seraient extraits des mésocosmes et remplacés par du sédiment stérile. Des

analyses de diversité permettraient de savoir si la communauté microbienne en profondeur a
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recolonisé les premiers centimétres de sédiment montrant ainsi le réle « réservoir » des

couches plus profondes.

2. Les changements environnementaux doivent étre intégrés a I’évaluation de la

biodisponibilité des contaminants dans les sédiments

La toxicité des contaminants pour les organismes aquatiques dépend de leur
biodisponibilité. Dans le cas des métaux, la biodisponibilité pour les organismes est variable
selon leur spéciation. L’ion libre Cu?* est souvent pris comme indicateur de toxicité puisqu’il
est directement biodisponible pour les organismes (Eriksen et al., 2001). Il s’agit par exemple
d’un bon prédicteur de toxicité pour la respiration microbienne dans les sols (Dumestre et al.,
1999). La fixation a des ligands organiques (e.g. acides humiques, acides fulviques) et
inorganiques (e.g. oxydes de fer et de manganése, argiles, phosphates, sulfates, carbonates),
au contraire, réduit la biodisponibilité du cuivre. Plusieurs facteurs peuvent faire varier les
passages du cuivre entre la phase libre et la phase liée a des ligands (e.g pH, potentiel redox,
force ionique, température, compétition avec des ions divalents comme Ca?* ou Mg?*). Les
sédiments des cours d’eau sont soumis a des stress physiques, comme |'assechement et le
colmatage qui peuvent faire varier ces différents paramétres et la biodisponibilité du cuivre.
Nos résultats suggerent en effet que ces deux stress n’ont soit pas d’effet soit diminuent
globalement la biodisponibilité du cuivre. La combinaison du cuivre et de |'assechement a
notamment montré une diminution des effets du cuivre sur les communautés microbiennes
en surface. Le retrait de I'eau dans les colonnes a probablement réduit la proportion de cuivre
dissous et donc sa toxicité pour les communautés microbiennes. Pour confirmer ce résultat, il
serait intéressant de mesurer la concentration en cuivre dissous dans |'eau interstitielle
résiduelle dans les sédiments au cours de |'assechement. Aprés asséchement, la remise en
eau n’a pas contribué a une remobilisation du cuivre confirmant une forte sorption du cuivre
dans les sédiments, malgré une faible teneur en matiere organique du sédiment (< 1,39 %
dans le sédiment sableux de I’Ain). De la méme maniére, au cours de I'expérience combinant
cuivre et colmatage, le cuivre s’est fixé aux ligands disponibles dés les premiers centimétres
de sédiments sans effet particulier du colmatage. |l serait intéressant d’identifier les ligands
qui ont favorisé la sorption du cuivre au cours de expériences. L’hypothese la plus probable

est une sorption a la matiere organique, étant donné la forte affinité du cuivre pour ces
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composés (Lu and Allen, 2001). Les acides humiques et fulviques notamment, contiennent
beaucoup de groupes fonctionnels qui réagissent avec le cuivre (Town and Powell, 1993; Xu
et al., 2016). Néanmoins, les argiles et les oxydes de fer et de manganése sont également
susceptibles d’interagir avec le cuivre (Stone and Droppo, 1996). Connaitre les ligands et le
type de liaison du cuivre a ces ligands permettrait de mieux anticiper sa désorption en cas de

changements environnementaux.

Le sédiment peut étre un réservoir ou une source de cuivre selon les conditions physico-
chimiques. D’autres stress physiques tels que le colmatage et I'assechement pourraient
entrainer une désorption massive du cuivre. Le changement climatique auquel nous faisons
face entraine notamment une augmentation de la température de I'’eau de surface (Marshall
and Randhir, 2008). Ces changements de température pourraient entrainer un relargage de
cuivre biodisponible toxique pour les organismes comme observé par Wu et al., (2017) pour
le fer. Une augmentation du relargage de fer soluble liée a 'augmentation de la température
a ainsi été montrée dans une carotte prélevée dans le réservoir Miyun en Chine (Wu et al.,
2017). Pour aller plus loin dans I'étude des conséquences des stress physiques sur la
biodisponibilité des métaux, des approches de modélisation pourraient faciliter les prédictions
et les décisions pour les gestionnaires. Le Biotic Ligand Model (BLM) permet par exemple de
prédire la spéciation/biodisponibilité des métaux pour les organismes en prenant en compte
un certain nombre de parameétres de I'eau de surface (e.g. présence de ligands biotiques et
abiotiques, compétition avec des cations, pH, température et alcalinité). Ce modele repose
sur I’'hypothese selon laquelle la toxicité d’un métal est dépendante de la part d’ions libres
dans le milieu (modéle de I'ion libre — Morel 1983). Ce modéle applicable a I'eau de surface
ne peut cependant étre utilisé pour les sédiments puisqu’il ne prend notamment pas en
compte la matiere organique particulaire. Il peut en revanche étre combiné a un modele de
partition entre eau interstitielle et sédiment pour prédire la toxicité des sédiments (Di Toro et
al., 2005). Ces modeles sont a I’heure actuelle peu développés pour les sédiments et ne sont
pour le moment pas simples a utiliser a des fins reglementaires (Vdananen et al., 2018). Il
faudrait également intégrer les effets de stress physiques et les effets mélange avec d’autres
contaminants a ces modeéles (e.g. modele multibiotique multimétallique — Santore and Ryan,
2015) pour se rapprocher de la réalité multi stress des cours d’eau. Les effets des stress

physiques (assechement et colmatage) sur la biodisponibilité du cuivre par exemple
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pourraient étre intégrés aux Biotic Ligand Model et comparés a des résultats obtenus sur le

terrain par des prélevements de sédiment afin de valider les résultats du modéle.

La zone hyporhéique joue un réle de filtre pour les métaux. Les résultats obtenus au cours
de cette these ont par exemple montré que le cuivre était capté dans les premiers centimetres
de sédiments. Une atténuation du chrome dans un cours d’eau urbain en Ecosse a également
été mise en évidence a l'interface entre eau de surface et sédiments. Les concentrations
moyennes de chrome passaient en effet de 1100 mg.L dans I'eau de surface a 5 mg.L ! dans
I’eau interstitielle (Palumbo-Roe et al., 2017). La matiere organique joue un rdle important
dans la rétention des métaux mais d’autres ligands émergents pourraient interagir de maniére
importante avec ces composés. Des études montrent en effet que les microplastiques dont la
présence augmente dans les sédiments des cours d’eau pourraient interagir avec les métaux
(Holmes et al., 2014; Kumar et al., 2021). Les effets de ces interactions sur les communautés
microbiennes du sédiment n’ont pas encore été étudiés a I’heure actuelle et nécessiteraient
des efforts de recherche. Une seule étude en mésocosme a mis en évidence une augmentation
de la biodisponibilité du plomb (spiking & 445,56 mgkg=!) pour les communautés
microbiennes en présence de 5 et 10 % de polyéthyléne dans des sédiments (Liu et al., 2020).
Cette augmentation de la biodisponibilité du plomb a induit des modifications de la
composition microbienne des sédiments sans pour autant affecter les activités enzymatiques
étudiées (dehydrogenase, urease). En s’inspirant de cette expérience, les effets combinés du
cuivre et des microplastiques sur la structure microbienne pourraient étre évalués au cours

d’une expérience en laboratoire.

Globalement, la zone hyporhéique joue donc un role de filtre important pour les métaux.
En revanche, des contaminants plus mobiles comme les contaminants organiques peuvent
atteindre les nappes phréatiques. Certains contaminants organiques sont connus pour
s’adsorber aux sédiments (PCBs, HAPs) tandis que d’autres, plus hydrophiles, peuvent
directement traverser la zone hyporhéique (certains pesticides, composés pharmaceutiques
et vétérinaires). Des dosages chimiques et la modélisation de I’écoulement des eaux
souterraines d’une riviere du Danemark ont par exemple permis de mettre en évidence le
transport dans la zone hyporhéique de composés pharmaceutiques (sulfonamides,
barbituriques et éthyle uréthane) provenant d’une ancienne usine pharmaceutique

(Balbarini et al., 2020). Bien qu’il existe des études portant sur la fréquence et les
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concentrations en contaminants retrouvés dans les nappes, leurs effets sur les communautés
microbiennes en profondeur de la zone hyporhéique sont beaucoup moins explorés. Pour
cela, des prélevements sur le terrain pourraient étre faits a différentes profondeurs de la zone
hyporhéique (eau interstitielle et sédiment) notamment a I'amont et I'aval de sites
susceptibles de rejeter ces polluants (station d’épuration, région agricole) afin d’évaluer,
d’une part les polluants présents et d’autre part leurs effets sur les fonctions et la structure

microbienne.

3. Vers une meilleure compréhension des effets combinés des stress physiques et

chimiques dans les sédiments

Les cours d’eau sont exposés a une multitude de stress physiques et chimiques. Les effets
combinés de ces stress ne correspondent pas toujours a une addition des effets. Nos résultats
ont montré qu’un stress dominait la plupart des réponses microbiennes dans le sédiment. Le
colmatage en surface stimulait par exemple de maniére importante toutes les activités
microbiennes. Au contraire, le cuivre avait des effets négatifs peu marqués sur ces activités.
L'assechement diminuait la dénitrification et la respiration en surface tandis que les effets du
cuivre étaient principalement observés sur les activités enzymatiques. Le modele de
dominance d’un stress pourrait étre un des modeles les plus présent dans I'environnement.
Une revue bibliographique de Morris et al., (2022) a en effet montré que les effets significatifs
de la combinaison d’un réchauffement et d’autres stress environnementaux (296
combinaisons expérimentales) sur les écosystemes d’eau douce étaient généralement liés a
un seul stress. Les gestionnaires pourraient donc se focaliser sur le stress qui engendre le plus

d’effet sur les organismes pour la restauration de la majorité des cours d’eau.

Bien que le modéle de dominance soit répandu dans I’environnement, des interactions
(synergique ou antagoniste) peuvent avoir lieu entre les stress. Beaucoup d’efforts ont été
faits pour mettre en évidence des relations synergiques entre stress. Ce type d’interaction est
en effet particulierement préoccupante pour les écosystémes et nécessite donc des
prédictions pour les gestionnaires des cours d’eau. Néanmoins les interactions antagonistes
sont tout aussi présentes dans I'environnement. Aprés avoir recensé 840 combinaisons de
stress, Tekin et al., (2020) ont par exemple conclu que I'antagonisme et I'addition des stress

étaient plus fréguemment retrouvés dans la littérature que la synergie. En concordance avec
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ces observations, le seul type d’interaction observé au cours de ma thése est un effet
antagoniste entre |'assechement et le cuivre. En réduisant la biodisponibilité du cuivre,
I’assechement réduit les effets de ce métal sur la diversité bactérienne et archéale a la surface
des colonnes de sédiment. Le méme phénomene est observé a la profondeur intermédiaire
pour I'activité beta-glucosidase. Pour aller plus loin dans la détection d’interaction, il pourrait
étre intéressant de tester des gradients de stress (concentration en cuivre, intensité
d’asséchement et de colmatage). En effet I'intensité des stress peut faire varier le type
d’interaction. Des interactions entre les effets de la salinité, la turbidité (stresseurs
anthropiques), la température et le dénivelé (facteurs environnementaux) sur la richesse des
macroinvertébrés (Ephemeroptera, Plecoptera and Trichoptera) ont par exemple été évaluées
pour 4658 cours d’eau australiens (Kefford et al.,, 2022). Cette étude a montré que les
gradients environnementaux faisaient varier les interactions du synergisme a I’'antagonisme

entre les différents stress.

Des études de terrain sont nécessaires pour aller plus loin que les 3 stress étudiés dans
cette thése et rendre compte des réponses microbiennes dans un environnement complexe.
Une caractérisation des stress subis, de leurs interactions et des réponses microbiennes a
différentes profondeurs du sédiment pourrait étre mise en relation sur plusieurs sites en
s’inspirant de protocoles développés pour les macro-invertébrés. Par exemple, au cours de
I’étude de Lemm and Feld, (2017), 125 échantillons de macro invertébrés (Ephemeroptera,
Plecoptera and Trichoptera) et des données d’hydromorphologie du site, de physico-chimie et
les données de pressions liées a |'utilisation des terres ont été collectés dans un ensemble de
rivieres d’Europe centrale. Les interactions entre les principaux stress (utilisation des terres
agricoles, occupation urbaine, sédiments fins, concentration en ortho-phosphate) ont été
établies pour plusieurs traits des macro-invertébrés (e.g. respiration, alimentation, stades
aquatiques, reproduction, durée du cycle de vie, taille) en utilisant un modele de régression
linéaire généralisé (GLM). Cette étude a permis de mettre en évidence des interactions
antagoniste ou synergiques pour 20 % des combinaisons modélisées et une addition des effets
pour 80 % d’entre elles. Leur méthodologie développée pour des macro-invertébrés pourrait
étre appliquée aux communautés microbiennes en utilisant des traits microbiens structurels
ou fonctionnels (e.g. diversité microbienne, respiration, dénitrification, dégradation de litieres

de feuilles). En effet, I'avantage d’utiliser des micro-organismes est leur role écologique
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important, une sensibilité importante aux contaminants et des capacités d’adaptation rapide
aux changements dans leur environnement, ce qui en font un bon outil de diagnostic

écologique.

Au-dela des interactions entre stress physiques et chimiques, les interactions entre
micro-organismes sont peu prises en compte dans les processus d’évaluation
écotoxicologique. Dans le cadre de la DCE, le seul indice microbien reglementaire prend
seulement en compte les diatomées (Indice Biologique Diatomées — IBD) et ignore les
interactions de ces organismes avec des compétiteurs (autres algues vertes et brunes) ou
prédateurs (organismes brouteurs). Or, il serait intéressant de prendre davantage en compte
les interactions multi espéces dans le cadre de I'exposition a des stress multiples afin de
gagner en réalisme écologique. Un nouvel indice prenant en compte les interactions entre
espéces (Mt-IBI) a par exemple été développé par Zhu et al., (2021). Les effets de
constructions de barrages en série sur le microbiote benthique ont été évalués le long de la
riviere Hanjiang en Chine. L’ADN environnemental des bactéries, protozoaires et métazoaires
de 15 sites différents a été identifié par métabarcoding. Les résultats montrent que I'indice
Mt-1BI était fortement lié a la présence de barrages (2,11-3,81 du c6té du réservoir et 5,79 en
aval sans construction de barrage). Cet indice pourrait étre adapté pour prendre en compte

les interactions entre stress multiples.
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IX- CONCLUSION

Dans un objectif global de restauration et préservation des cours d’eau, il est important de
dépasser la dimension 2D de la riviere et de prendre en compte la dimension verticale des
sédiments non seulement au niveau hydraulique mais aussi au niveau biologique. La
compréhension des processus microbiens aux différentes profondeurs de la zone hyporhéique
et leurs réponses aux stress combinés est en effet essentielle pour aider les gestionnaires des
cours d’eau a prioriser leurs actions. Les connaissances apportées par ce travail de these
s’inscrivent aussi dans un contexte plus large de recherche d’outil de diagnostic écologique.
La modélisation facilement mise en ceuvre par rapport a des études de terrain nécessite en
effet la compréhension des effets des stress de maniere expérimentale. L'approche en
mésocosme développée au cours de cette these pourrait étre mise a profit afin de mieux
comprendre les interactions entre les stress, déterminer ceux qui ont le plus d’effets sur les

communautés et leurs répercussions en profondeur.
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