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Introduction 

La résistance aux antibiotiques représente depuis quelques années un problème de santé 
publique majeur. Elle fait partie du top 10 des défis mondiaux en matière de santé publique et 
des vingt premières causes mondiales de mortalité et de morbidité (WHO 2015, 2021). En 2019, 
les bactéries résistantes étaient responsables de 1,27 millions de morts au niveau mondial pour 
un coût de 1,5 milliard d’euros annuellement à l’Union Européenne (Blair et al. 2015). Les 
estimations prédisent 10 millions de morts causés directement ou indirectement par la résistance 
aux antimicrobiens d’ici 2050 (O’Neill 2016). 

Cette augmentation de la résistance a engendré le passage d’une époque où les antibiotiques 
étaient considérés comme « miracle », permettant la guérison de nombreuses infections, à 
l’époque actuelle où la résistance aux antibiotiques est largement répandue et la découverte de 
nouvelles classes d’antibiotiques réduite. 

C’est par divers mécanismes que les bactéries ont développées des résistances aux 
antibiotiques. Outre les phénomènes de mutations, l’importance des échanges de matériel 
génétique par transfert horizontal ont été mis en évidence favorisant la dissémination de la 
résistance, notamment dans l’environnement. 

La résistance aux antibiotiques est un phénomène caractérisé par des interactions complexes 
impliquant diverses populations microbiennes et affectant in fine la santé humaine, animale et 
environnementale. L’interconnexion entre ces différents écosystèmes peut donc contribuer à la 
dissémination de la résistance et il est alors logique d'adopter une approche collaborative, 
intégrée et multidisciplinaire, "One-Health", pour aborder et résoudre la problématique de la 
résistance aux antibiotiques. Il s'agit notamment de prendre des mesures pour préserver 
l'efficacité des antimicrobiens existants en évitant leur utilisation inappropriée et en limitant la 
propagation des infections. 

Au cours des dernières années, les pays, les uns après les autres ont mis en œuvre des plans 
d’actions basés sur cette approche "One-Health" et en ont démontré les avantages dans le suivi 
et la lutte contre la résistance aux antibiotiques. 

L’augmentation de la résistance dans l’environnement est principalement liée aux activités 
anthropiques. Toute modification de l’environnement, par l’apport de bactéries résistantes ou 
par la pollution causée par les antibiotiques qui ne sont pas totalement métabolisés par les 
organismes humains et animaux et d’autres composés tels que les biocides et les métaux lourds, 
peut influencer la structure des populations bactériennes et avoir une incidence sur la 
propagation de la résistance dans l’environnement et vers les deux autres écosystèmes. Dans 
cette problématique de dissémination de la résistance, les stations de traitement des eaux usées 
ont notamment un grand rôle à jouer puisqu’elles sont considérées comme des « hotspots » pour 
la dissémination de bactéries résistantes et de gènes de résistance dans l'environnement. Dans 
ce contexte, la surveillance des eaux usées s’est développée et permet l’analyse de 
biomarqueurs de la résistance afin d’obtenir des informations sur la santé de la communauté. 
Dans ce sens, les nouvelles réglementations européennes imposent la surveillance de la 
résistance aux antimicrobiens à la sortie des stations d’épuration pour les agglomérations de 
plus de 100 000 équivalents habitants. 

Outre la transmission plutôt locale entre ces trois compartiments interconnectés, la transmission 
de bactéries résistante pourrait se produire à une échelle plus large, voire mondiale, notamment 
depuis l’accélération de la mondialisation et l’essor des voyages internationaux, ce qui 
nécessiterait des actions coordonnées en matière de santé mondiale. 
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Les objectifs de cette thèse sont d’étudier les voies de dissémination de la résistance aux 
antibiotiques et l’impact de facteurs sociétaux et environnementaux sur cette dissémination 
spécifique à la Guadeloupe à partir de la surveillance des eaux usées et de la comparaison de 
l’exposome, du microbiome et du résistome de différents continuums locaux. 

Ce mémoire de thèse est divisé en trois grands chapitres. Dans une première partie, une synthèse 
de la littérature rapporte les généralités concernant les antibiotiques et les mécanismes de 
résistance bactériens, les voies de transmission de la résistance au travers d’une approche One-
Health et l’évaluation du risque associé à celle-ci. Cette partie décrit également les composés 
contaminant l’environnement et leurs concentrations. 

La deuxième partie décrit les différents Matériels et Méthodes utilisés dans cette étude, les lieux 
de l’étude et les campagnes d’échantillonnage réalisées, ainsi que les méthodologies d’analyse 
de l’exposome, du microbiome et du résistome. 

Dans une troisième partie, les différents résultats sont présentés, tout d’abord par la description 
de l’exposome, du microbiome et du résistome des différents continuums, puis de différents 
facteurs pouvant influencer leurs caractéristiques. Un article soumis à la revue Journal of Travel 
Medicine ; présentera spécifiquement l’influence du tourisme sur la dissémination de la 
résistance aux antibiotiques par une approche de surveillance des eaux usées. 

Tous ces résultats seront discutés dans une dernière partie suivie d’une conclusion générale 
synthétisant les principaux résultats ainsi que les perspectives à ce travail. 
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I. Les antibiotiques et la résistance aux antibiotiques  

I.1. Définition et découverte des antibiotiques  

 

Les antibiotiques sont des molécules permettant soit d’empêcher la croissance bactérienne 
(antibiotique bactériostatique) soit de tuer les bactéries (antibiotique bactéricide). Ils peuvent 
être d’origine naturelle, produits par un microorganisme, synthétiques, produits chimiquement, 
ou semi-synthétiques, développés en modifiant une molécule antibiotique naturelle. La majorité 
des antibiotiques utilisés en médecine humaine sont issus des actinobactéries et des 
champignons (Hutchings, Truman, and Wilkinson 2019). 

La découverte de ces molécules antibiotiques a été l’une des plus grandes avancées du 20ème 
siècle, elle a rendu le traitement de nombreuses infections possible et a permis de réduire 
drastiquement la mortalité par infection bactérienne. Mais déjà 2000 ans en arrière, du pain 
moisi était utilisé en Serbie, en Chine, en Grèce et en Égypte, afin de soigner des plaies ouvertes. 
C’est ensuite plus largement au 19ème siècle que différentes observations d’inhibition de 
bactéries ont été faites, et qui ont donné lieu à l’apparition du terme « antibiose », mais aucune 
molécule n’a été purifiée à cette époque (Durand, Raoult, and Dubourg 2019). 

C’est Paul Ehrlich qui, en 1909, a développé un premier médicament, le salvarsan, utilisé pour 
traiter la syphilis. S’en suit la découverte du Prontosil en 1930 par Gerhard Domagk, de la 
famille des sulfamides. Ce sont les sulfamides qui sont considérés comme étant les premiers 
vrais antibiotiques efficaces et utilisés en clinique (Hutchings, Truman, and Wilkinson 2019). 

En 1928, arrive la découverte fortuite de la pénicilline par Alexander Fleming lorsqu’il 
travaillait sur Staphylococcus. Après avoir laissé ses cultures bactériennes dans son laboratoire, 
il observe des contaminations, notamment un champignon (Penicillium notatum) autour duquel 
les colonies de Staphylococcus étaient inhibées (Fleming 1929). Mais il a fallu attendre 1942 
pour que la première pénicilline soit purifiée par Ernst Chain et Howard Florey et c’est ensuite 
en 1946 que cette pénicilline a été largement commercialisée (Lobanovska and Pilla 2017).  

C’est entre les années 1940 et 1960 que la plupart des antibiotiques, encore utilisés aujourd’hui, 
sont découverts, c’est une période que l’on nomme l’âge d’or. La découverte des antibiotiques 
a encore continuée jusqu’aux années 1990 (Salam et al. 2023). Depuis cette période peu de 
nouvelles molécules antibiotiques ont été découvertes tandis que la résistance aux antibiotiques 
n’a cessé d’augmenter.  

Peu après l’introduction des antibiotiques des phénomènes de résistance étaient observés. Par 
exemple, dans le cas des sulfamides, découverts dans les années 1930, les premières résistances 
ont été identifiées à la fin de cette même décennie. Le même constat a été fait pour la pénicilline, 
en 1940, seulement 12 ans après sa découverte et quelques années avant sa réelle 
commercialisation, des pénicillinases ont été observées, conférant la résistance à cet 
antibiotique (Davies and Davies 2010). 

La chronologie de la découverte des antibiotiques ainsi que les résistances associées sont 
illustrées en Figure 1. 
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Figure 1 : Chronologie de l’apparition en clinique des classes d’antibiotiques, colorées en fonction de leur origine : 
en vert les actinomycètes, en bleu les autres bactéries, en violet les champignons et en orange les antibiotiques 
d’origine synthétique. En-dessous de la frise les dates clés de la découverte des antibiotiques et des résistances, 
ainsi que la découverte de souches résistantes. MRSA = S. aureus résistant à la méthicilline, VRE = entérocoques 
résistants à la vancomycine et VRSA = S. aureus résistant à la vancomycine (Hutchings, Truman, and Wilkinson 
2019). 

 

I.1.1. Les mécanismes d’action des antibiotiques  

 

Les antibiotiques ont différents mécanismes d’action. Ils peuvent provoquer i) l’inhibition de 
la synthèse de la paroi bactérienne, ii) la dénaturation de la membrane, iii) l’inhibition de la 
synthèse de l’ADN, iv) l’inhibition de la synthèse protéique et v) le blocage de la synthèse des 
folates (Figure 2).  

 

i) Inhibition de la synthèse de la paroi bactérienne 

La paroi cellulaire est majoritairement composée de peptidoglycane, polymère donnant à la 
bactérie sa rigidité ainsi que sa forme. La fosfomycine, les bêta-lactamines, les glycopeptides 
et la bacitracine sont des antibiotiques ayant une action sur la synthèse de la paroi bactérienne. 



Mélanie PIMENTA | Thèse de doctorat | Université de Limoges | 2024 22 
Licence CC BY-NC-ND 3.0 

- Pour être active, la fosfomycine doit entrer à l’intérieur de la cellule bactérienne via un 
transport actif. Cet antibiotique agit lors de la première étape de la synthèse du peptidoglycane 
en inhibant l’enzyme MurA (UDP-N-acetylglucosamine-enolpyruvyltransferase) ce qui 
empêche la formation d’acide UDP-N-acétylmuramique, un précurseur du peptidoglycane. 

- Les bêta-lactamines sont les antibiotiques les plus utilisés (Bush and Bradford 2016) et sont 
plus efficaces sur les bactéries à Gram positif que les bactéries à Gram négatif. Il existe 4 sous-
types de bêta-lactamines : les pénicillines, les céphalosporines, les carbapénèmes et les 
monobactames, elles sont toutes constituées d’un noyau bêta-lactame. 

Les bêta-lactamines permettent l’inhibition de la dernière étape de la synthèse du 
peptidoglycane car elles possèdent une structure semblable à celle du D-alanyl-D-alanine, qui 
leur permet de se lier au niveau du site actif des protéines liant la pénicilline (PLP), situées sur 
la surface de la membrane cytoplasmique. Cette liaison empêche la transpeptidation de la 
couche de peptidoglycane, donc perturbe la synthèse de la paroi et entraîne finalement la lyse 
bactérienne. 

- Les glycopeptides sont uniquement actifs sur les bactéries à Gram positif car de par leur grande 
taille ils sont incapables de passer à travers les porines de la membrane externe des bactéries à 
Gram négatif. Ils agissent en se fixant au niveau d’un des précurseurs du peptidoglycane, le 
peptidyl-D-Ala-D-Ala, ce qui engendre une inhibition de la transglycosylation et de la 
transpeptidation et donc provoque l’arrêt de la croissance bactérienne puis la mort des cellules. 

- La bacitracine est active contre les bactéries à Gram positif. Elle permet l’inhibition de la 
synthèse du peptidoglycane par son action sur l’undécaprénylphosphate qui sert de 
translocateur des précurseurs du peptidoglycane. 

 

ii) Dénaturation de la membrane 

Les polymyxines et la daptomycine sont tous les deux des antibiotiques ayant une action sur la 
membrane bactérienne. 

 

- Les polymyxines ont pour cible un des constituants de la membrane externe des bactéries à 
Gram négatif, le lipopolysaccharide, qui est notamment composé d’un lipide A sur lequel va se 
fixer la polymyxine. Cette interaction va causer la désorganisation de la membrane externe par 
le déplacement des cations permettant de stabiliser la membrane, tels que Ca2+ et Mg2+, et 
entrainer la mort cellulaire. 

- La daptomycine est active sur les bactéries à Gram positif.  Cet antibiotique s’insère dans la 
membrane cytoplasmique et conduit à la dépolarisation de celle-ci et à la perte de composés 
intracellulaires, tels que K+, suite à la formation de canaux. 

 

iii) Inhibition de la synthèse de l’ADN 

La synthèse de l’ADN peut être inhibée par l’action des quinolones ou encore des furanes. 

- Les quinolones sont des inhibiteurs de la synthèse de l’ADN grâce à leur action sur l’ADN 
gyrase et la topoisomérase IV, enzymes impliquées dans la réplication de l’ADN. 

- Pour être actifs, le groupement -nitro des furanes doit être réduit, cette réduction est catalysée 
par des enzymes bactériennes, les nitroréductases. Une fois actifs, ils peuvent causer des 
dommages à l’ADN. 



Mélanie PIMENTA | Thèse de doctorat | Université de Limoges | 2024 23 
Licence CC BY-NC-ND 3.0 

 

iv) Inhibition de la synthèse protéique 

Les aminosides, les tétracyclines, les macrolides, les phénicolés et les streptogramines ont une 
action sur la synthèse protéique. 

- Après avoir pénétré dans le cytoplasme grâce à la force proton-motrice et aux enzymes de la 
chaine respiratoire, les aminosides vont se fixer à la sous-unité 30S des ribosomes, plus 
précisément au niveau du site A. Cette liaison entraine des erreurs de traduction résultant à une 
altération de la membrane.  

- Les tétracyclines doivent traverser la paroi grâce à des porines ou par diffusion selon l’affinité 
des molécules, puis traverser la membrane cytoplasmique à l’aide d’un transport actif. Ensuite, 
les tétracyclines se fixent également à la sous-unité 30S des ribosomes empêchant la fixation 
de l’amino-acyl-ARNt sur le ribosome, entrainant un arrêt de la phase d’élongation. 

- La pénétration des macrolides dans la cellule bactérienne se fait par diffusion passive. Tout 
comme les phénicolés et les streptogramines, ils agissent par fixation à la sous-unité 50S du 
ribosome en empêchant la peptidyltransférase d’ajouter les acides aminés suivant lors de 
l’élongation de la chaîne peptidique, empêchant donc la traduction de l’ARNm. 

 

v) Blocage de la synthèse des folates  

Les sulfamides et le triméthoprime agissent dans des étapes successives de la synthèse des 
folates, impliqués dans la production des bases nucléiques. Les folates sont constitués d’un 
noyau ptérine, d’acide para-amino-benzoïque lié à du glutamate. Le dihydrofolate (DHF) et le 
tétrahydrofolate (THF) sont les formes réduites et actives des folates nécessaires à l’activité 
biologique. 

 
- Les sulfamides agissent en inhibant la dihydroptéroate synthétase (DHPS), enzyme importante 
dans la production de folates. Du fait de leur homologie structurelle avec l’acide p-amino-
benzoïque (PABA) les sulfamides le remplacent dans la DHPS et inhibent donc la synthèse des 
folates, qui sont essentiels dans la production d’ADN. 

- Le triméthoprime est utilisé en association avec les sulfamides, il permet d’inhiber la 
dihydrofolate réductase bloquant ainsi la réduction du DHF en THF. 
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Figure 2 : Cibles et mécanismes d’action des différentes classes d’antibiotiques (www.inserm.fr) 

 

I.2. Résistance naturelle et résistance acquise  

La résistance des bactéries aux antibiotiques peut-être soit naturelle soit acquise. 

La résistance naturelle est due aux propriétés intrinsèques de la bactérie. Dans ce cas, la 
résistance est portée par le chromosome et peut alors se transmettre de façon verticale à la 
descendance de la bactérie lors de la division cellulaire. 

La résistance acquise représente le fait qu’une bactérie sensible devienne résistante grâce à 
l’acquisition de mécanismes de résistance soit par mutation soit par transfert horizontal de gènes 
(Holmes et al. 2016). Elle se transmet de façon verticale ou par transfert horizontal via des 
éléments génétiques mobiles. 

 

I.2.1. Résistance par mutation 

Les mutations sont des évènements peu fréquents et aléatoires (Grehs et al. 2021). Elles sont la 
conséquence d’erreurs de réplication ou encore d’une mauvaise réparation de l’ADN. Ces 
mutations seront majoritairement néfastes pour la bactérie et coûteuses mais elles peuvent 
induire la résistance à un antibiotique ou à une famille d’antibiotiques. Cela arrive généralement 
lorsqu’elles ont lieu dans les gènes codant la cible de l’antibiotique, codant des enzymes 
permettant l’inactivation des antibiotiques ou encore dans les gènes de régulation des 
transporteurs ou directement dans les gènes codant ces transporteurs (Reygaert 2018). Par 
exemple, chez Escherichia coli, la résistance aux quinolones résulte de mutations dans le gène 
gyrA codant pour une gyrase, cible des quinolones (Grehs et al. 2021). 

Mais la résistance acquise par mutation se transmet de la cellule mère à la descendance et en 
clinique, seul 20% des résistances correspondent à des mutations (FH 2022). 

 

I.2.2. Transferts horizontaux de gènes 

Il existe 3 mécanismes de transfert horizontal de gènes : la transformation, la transduction et la 
conjugaison (Figure 3). 



Mélanie PIMENTA | Thèse de doctorat | Université de Limoges | 2024 25 
Licence CC BY-NC-ND 3.0 

Afin d’être conservés dans la bactérie receveuse, les gènes transférés doivent lui apporter un 
avantage sélectif (Soucy, Huang, and Gogarten 2015). 

 

• La transformation : 

La transformation correspond à l’intégration d’ADN libre provenant de l’environnement de la 
bactérie. Peu de bactéries sont naturellement transformables, mais parmi elles, certains 
pathogènes importants tels que Neisseria gonorrhoeae, Vibrio cholerae et Streptococcus 
pneumoniae (Blokesch 2016). 

La majorité des bactéries compétentes peuvent intégrer n’importe quel ADN mais pour qu’un 
transfert soit fructueux, il est préférable qu’il intervienne entre deux organismes proches 
phylogénétiquement. En effet, une similarité entre les génomes de deux organismes permet une 
recombinaison homologue et l’intégration de l'ADN libre dans le génome de la bactérie 
receveuse (Soucy, Huang, and Gogarten 2015). 

 

• La transduction : 

La transduction permet le transfert de matériel génétique entre une bactérie donneuse et une 
bactérie receveuse par l’intermédiaire d’un bactériophage. À la fin du cycle de réplication, la 
cellule hôte est lysée et l'ADN fragmenté de son génome peut être encapsidé à l'intérieur de 
particules infectieuses phagiques. Cet ADN peut ensuite être injecté dans une autre cellule 
(Daubin and Szöllősi 2016).  

Il existe 2 types majeurs de transduction, la transduction généralisée et la transduction 
spécialisée. Dans le cas de la transduction généralisée le phage peut encapsider par erreur et 
aléatoirement n’importe quelle partie du génome bactérien hôte pendant la lyse cellulaire. En 
revanche, lors de la transduction spécialisée, le phage n’encapside que certains gènes de la 
bactérie hôte lors de son excision, situés proche de l’ADN phagique qui était intégré (Chiang, 
Penadés, and Chen 2019). 

 

• La conjugaison : 

Décrit pour la première fois par Lederberg et Tatum en 1946 (Tatum and Lederberg 1947), il 
s’agit d’un mécanisme de transfert horizontal très efficace, avec une fréquence allant de 10-5 à 
10-2 (He et al. 2020). Il a été décrit chez la majorité des genres bactériens mais est le plus souvent 
décrit chez les bactéries à Gram négatif. Lors du mécanisme de conjugaison, le transfert de 
matériel génétique s’effectue d’une bactérie à une autre par contact direct entre les deux grâce 
à un pilus. A travers ce pilus un plasmide est transféré de la bactérie donneuse à la bactérie 
receveuse (Christaki, Marcou, and Tofarides 2020). 
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de la bactérie hôte pour synthétiser l’ADN, par exemple l’hélicase, la primase ou encore la 
polymérase (Partridge et al. 2018).  

Ils peuvent avoir des fonctions de conjugaison et de mobilisation qui leur permettent d’être 
transmis horizontalement. A ces fonctions de conjugaison et de mobilisation peuvent s’ajouter 
des gènes accessoires pouvant être des gènes de résistance et d’autres EGM, tels que des 
séquences d’insertion (IS), des transposons ou encore des intégrons (Partridge et al. 2018). 

Les plasmides jouent un grand rôle dans la résistance aux antibiotiques puisque la majorité des 
résistances acquises (environ 80%) sont des résistances plasmidiques, ce qui en fait le 
mécanisme le plus le plus courant (www.inserm.fr/dossier/resistance-antibiotiques/). 

Les plasmides conjugatifs sont les plus impliqués dans la dissémination des gènes de résistance 
aux antibiotiques (GRA), grâce à leur taille, en moyenne de 90 kb, ils sont capables de porter 
beaucoup de gènes de résistance mais également des gènes codant des toxines-antitoxines 
permettant d’assurer leur maintien chez l’hôte (McInnes et al. 2020). 

Les plasmides mobilisables quant à eux sont moins fréquents et plus petits que les plasmides 
conjugatifs. Ils ne possèdent pas les éléments permettant leur transfert horizontal comme les 
plasmides conjugatifs mais ils peuvent tout de même être transférés avec ceux-ci grâce à la 
présence d’une relaxase et d’un gène oriT. 

Plusieurs classifications existent pour les plasmides. L’une d’elle classe les plasmides en 
groupes d’incompatibilité (Novick 1987), cette méthode de classification se base sur le fait que 
deux plasmides ayant le même système de réplication ne peuvent pas se trouver dans la même 
cellule bactérienne. Actuellement il existe plus de 23 groupes d’incompatibilité (B, C, D, E, FI, 
FII, FIII, FIV, H, Iα, I2, Iγ, Iδ, Iζ, J, K, M, N, P, T, V, W et X). Parmi ces groupes les plasmides 
de type IncF, sont fréquemment décrits chez E. coli. Ces plasmides sont le plus souvent porteurs 
de gènes de b-lactamases à spectre étendu (BLSE), de gènes de résistance aux carbapénèmes, 
aux quinolones et aux aminoglycosides. Les plasmides de ce groupe sont notamment à l’origine 
de la dissémination du gène blaCTX-M-15 (Rozwandowicz et al. 2018). 

 

Les éléments intégratifs conjugatifs (ICE) et éléments intégratifs mobilisables (IME) 

Les ICE aussi appelés transposons conjugatifs sont des éléments mobiles très répandus et plus 
nombreux que les plasmides, retrouvés à la fois chez les bactéries à Gram négatif et à Gram 
positif. Ils ont une taille allant de 18 kb à plus de 500 kb, leur taille étant corrélée au nombre de 
gènes cargo qu’ils portent, pouvant aller d’un seul gène codant pour la résistance à la 
tétracycline comme chez le transposon Tn916 à un très grand nombre comme dans l’élément 
PAISt (Johnson and Grossman 2015; Bellanger et al. 2014). 

Ces éléments ont à la fois des capacités de transmission autonome par conjugaison et 
d’intégration et excision dans le chromosome de l’hôte mais ils ne sont pas capables de s’auto-
répliquer (Partridge et al. 2018). L’intégration dans le chromosome se fait par recombinaison 
entre des séquences spécifiques situées sur l'ICE  et des séquences spécifiques chez l’hôte grâce 
à une intégrase qui est aussi impliquée dans l'excision et la formation de l'intermédiaire 
circulaire qui sera transféré par conjugaison (Botelho and Schulenburg 2021). Ils peuvent donc 
être aussi bien transmis verticalement qu’horizontalement. 

Les ICE sont fréquemment porteurs de gènes de résistance. Par exemples, chez Pseudomonas 

aeruginosa, les ICE portent souvent des gènes conférant une résistance aux carbapénèmes. Une 
grande famille d’ICE est retrouvée chez un grand nombre de pathogènes, comme V. cholerae 
et Proteus spp, et est décrite comme disséminant des gènes de résistance aux antibiotiques, il 
s’agit de l’ICE SXT/R391. On trouve également des ICE de type Tn916 chez les Firmicutes 
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portant des gènes codant pour des résistance à la tétracycline et à la vancomycine (Botelho and 
Schulenburg 2021). Ils portent également d’autres fonctions tels que la résistance aux métaux 
lourds ou encore des fonctions de pathogénicité (Bellanger et al. 2014). 

Tout comme les ICE, les IME sont capables de s’intégrer et de s’exciser grâce à une intégrase. 
Afin d’être transférés, ils portent également des gènes leur permettant de détourner la 
machinerie de conjugaison des éléments conjugatifs (Coluzzi et al. 2017). La majorité des IME 
ont une taille comprise entre 5 et 15 kb, les plus grands n’excédant pas une taille de plus de 50 
kb. Leur taille dépend également du nombre de gènes qu’ils portent.  

Des gènes de résistance ont été retrouvés chez une grande majorité d’IME, notamment des 
gènes de résistance à la tétracycline ou encore fréquemment des gènes de résistance aux 
lincosamides. Il existe également des IME portant un grand ensemble de gènes de résistance, 
c’est le cas de SGI1 qui a été décrit chez Salmonella enterica Typhimurium DT104, dans lequel 
est présent un intégron de classe 1. Depuis, plusieurs variants de cet IME ont été identifiés, 
notamment chez des entérobactérales (Guédon et al. 2017). 

 

Les éléments transposables   

Les éléments transposables sont des séquences d’ADN capables de se déplacer au sein d'un 
génome (Bourque et al. 2018). Dans cette catégorie on trouve les IS, les transposons composites 
et les transposons simples (Figure 4). 

 

- Les séquences d’insertion (IS) 

Les séquences d’insertion sont des petits éléments mobiles d’une taille de 0,7 à 2,5 kb, 
composés d’un gène codant une transposase (tnp) et flanqués par des séquences inversées 
répétées (IR) nommées IRL à gauche et IRR à droite selon le sens de transcription du gène tnp 
(Partridge et al. 2018). La transposase permet le mouvement de l’IS en catalysant le clivage de 
l’ADN et les transferts de brins (Siguier et al. 2015). C’est en fonction de la nature de ces 
transposases que la classification des IS est faite. 

Certaines IS ont été décrites en association avec des GRA. Il s'agit notamment des IS6, IS4 ou 
encore IS1 qui sont non seulement fortement associées à divers GRA mais également très 
abondantes chez des pathogènes (Razavi et al. 2020). 

La famille IS6 a été identifiée pour la première fois au début des années 1980, et a été décrite 
comme importante dans la propagation de la résistance aux antibiotiques. Dans cette famille les 
séquences d’insertion comme IS26, présente chez beaucoup d’isolats cliniques 
d'entérobactérales sur le chromosome et sur des plasmides, et IS257, présente sur les plasmides 
et les chromosomes des bactéries Gram à positif, ont beaucoup été étudiées en raison de leur 
impact clinique. En effet IS257 est impliquée dans l’expression des gènes tetA et dfrA chez 
Staphylococcus aureus et IS26 des gènes blaSHV et blaKPC par exemple et est de plus en plus 
retrouvé sur des plasmides d’importance clinique (Varani et al. 2021).  

Ces IS peuvent permettre le mouvement de gènes de résistance en faisant partie d’un transposon 
composite (Partridge et al. 2018). 

 

- Les transposons composites 

Les transposons composites sont des séquences d’ADN bordées par deux IS pouvant se 
déplacer d’une région du génome à une autre. La séquence d’ADN correspond la plupart du 
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codant généralement pour de la résistance aux antibiotiques (Fluit and Schmitz 2004). Leur 
transfert ne se fait pas de manière autonome mais ils peuvent être transférés lorsqu’ils sont 
situés sur des EGM tels que les transposons et les plasmides. 

Il existe actuellement 5 classes d’intégrons de résistance, classés en fonction de la séquence de 
intI, les classes 1, 2 et 3 étant les plus prévalentes. 

Les intégrons de classe 1 sont les plus étudiés et les plus communs notamment dans les isolats 
cliniques et sont également retrouvés en milieu vétérinaire et dans l’environnement, et sont 
majoritairement présents chez des bactéries à Gram négatif (Partridge et al. 2018; Gillings 
2014). Ils sont retrouvés associés à des transposons fonctionnels ou non, dérivés de Tn402 qui 
peuvent être intégrés dans des transposons plus importants tels que Tn21 (Cambray, Guerout, 
and Mazel 2010). 

Leur région 3’CS est constituée de 3 gènes, 1 gène conférant une résistance aux composés 
d’ammoniums quaternaires (QAC), qacEΔ1, un gène conférant une résistance aux sulfamides, 
sul1, et, orf5 dont la fonction est inconnue (Partridge et al. 2018). 

Les intégrons de classe 2 possèdent souvent une protéine IntI2 non fonctionnelle à cause d’une 
mutation engendrant la présence d’un codon stop ce qui a pour conséquence une diversité 
limitée de cassettes et donc un réseau de cassettes très conservé. On retrouve généralement 3 
mêmes cassettes : dfrA1, sat et aadA1 (Partridge et al. 2018).  

On retrouve ces intégrons constamment liés aux transposons appartenant à la famille Tn7 
(Didier Mazel 2006). Les Proteeae semblent être un réservoir important de ces intégrons de 
classe 2 (Mendes Moreira et al. 2019).  

Peu d’intégrons de classe 3 ont été caractérisés. Ils sont majoritairement retrouvés dans 
l’environnement (Bhat et al. 2023). 

Les intégrons de classe 4 sont retrouvés sur le chromosome de V. cholerae au sein de l’ICE 
SXT et l'intégron de classe 5 est lui situé dans un transposon composite porté par le plasmide 
pRSV1 de Alivibrio salmonicida (Cambray, Guerout, and Mazel 2010). 

Les cassettes de gènes constituent la partie variable de l’intégron et ont une taille comprise entre 
500 et 1 000 pb. On les retrouve dans tous les environnements, que ce soient les sols, les 
sédiments, les biofilms, les surfaces végétales, … Ces cassettes codent diverses fonctions, dont 
la résistance aux antimicrobiens. En effet, les intégrons de classe 1 ont été associés à plus de 
130 cassettes d'intégrons comprenant des déterminants de résistance contre presque toutes les 
familles d'antibiotiques (Escudero et al. 2015). 

Les cassettes peuvent être intégrées ou excisées par recombinaison spécifique de site par 
l’intégrase, ce mouvement a principalement été étudié pour les intégrons de classe 1. Sous 
forme libre les cassettes ont une forme circulaire et sont constituées d’un site de recombinaison 
(attC) reconnu par l’intégrase, et d’un cadre ouvert de lecture (ORF). Elles adoptent une forme 
linéaire lorsqu’elles sont intégrées dans un réseau de cassettes. Les mouvements des cassettes, 
excision ou intégration, se font grâce à l’intégrase IntI par une recombinaison site-spécifique 
avec les sites attC et attI. Les cassettes sont intégrées de préférence grâce à une recombinaison 
entre le site attI et le site attC, ce qui leur permet d’être plus proche du promoteur, alors que 
l’excision est en général réalisée par recombinaison entre deux sites attC. L’expression des 
cassettes est permise grâce au promoteur Pc dont la force varie selon les variants, ce qui aura 
un impact sur leur niveau d’expression. La position des cassettes par rapport au promoteur est 
aussi un facteur qui va influencer l’expression des gènes, plus la cassette est proche du 
promoteur plus elle sera exprimée fortement et inversement (Collis and Hall 1995). Mais des 
réarrangements de cassettes peuvent avoir lieu notamment lorsque la bactérie est soumise à une 





Mélanie PIMENTA | Thèse de doctorat | Université de Limoges | 2024 32 
Licence CC BY-NC-ND 3.0 

Les pompes à efflux sont soit exprimées de manière constitutive soit induites ou surexprimées 
dans certaines conditions. L'expression accrue des pompes à efflux à la suite de mutations peut 
conférer des résistances multiples aux antimicrobiens. Les gènes codant ces pompes à efflux 
sont généralement chromosomiques et sont conservés chez les bactéries (Blair, Richmond, and 
Piddock 2014). Les pompes à efflux spécifiques d’un seul substrat sont souvent codées par des 
EGM. Ces systèmes d'efflux spécifiques ont été majoritairement identifiés dans des résistances 
aux macrolides, aux lincosamides et/ou aux streptogramines, aux tétracyclines, aux b-
lactamines, ainsi qu'au chloramphénicol chez les bactéries à Gram positif et à Gram négatif 
(Butaye, Cloeckaert, and Schwarz 2003). 

Il existe 6 familles de pompes à efflux classées selon leur structure et leur source d’énergie : 
ATP-binding cassette (ABC), resistance-nodulation-cell division (RND), multidrug and toxic 
compound extrusion (MATE), major facilitator superfamily (MFS), small multidrug resistance 
(SMR) et proteobacterial antimicrobial compound efflux (PACE) (Gaurav et al. 2023). 

Chez les bactéries à Gram négatif ces 6 familles de pompes à efflux sont largement répandues 
mais les plus retrouvées cliniquement sont celles de la famille RND. Le système RND le mieux 
caractérisé est le système AcrAB-TolC de E. coli, qui est constitué de trois composants : un 
transporteur de la membrane interne (AcrB), un canal protéique de la membrane externe (TolC) 
et une protéine adaptatrice périplasmique (AcrA). Tandis que chez les bactéries à Gram positif 
on retrouve essentiellement les pompes de la famille MFS (Reygaert 2018; Blair, Richmond, 
and Piddock 2014). 

 

Modification de la cible  

Tous les composants de la cellule qui peuvent être ciblés par les antibiotiques sont susceptibles 
d’être modifiés par la bactérie afin de devenir résistante. Pour chaque mécanisme d’action des 
antibiotiques cités précédemment il existe un exemple de résistance : 

- Un exemple de modification de la cible chez les bactéries à Gram positif est la modification 
de la structure et du nombre de PLP impactant la fixation des b-lactamines sur ces protéines 
(Reygaert 2018). Également, par l’acquisition du gène van, les bactéries peuvent devenir 
résistantes à la vancomycine, antibiotique de la famille des glycopeptides, ce gène permet la 
modification de la structure des précurseurs du peptidoglycane et donc moins de liaison de 
l’antibiotique (Beceiro, Tomás, and Bou 2013).  

- Pour les antibiotiques ciblant le ribosome, la résistance peut survenir suite à des mutations de 
celui-ci, une méthylation des sous-unités impliquant généralement les gènes erm ou encore une 
protection du ribosome, tous trois empêchant la fixation des antibiotiques sur le ribosome 
(Reygaert 2018). 

- Dans le cas des fluoroquinolones, inhibant la synthèse des acides nucléiques, ce sont des 
modifications au niveau des gyrases et des topoisomérases IV qui ont lieu (Redgrave et al. 
2014). 

- Enfin, pour les antibiotiques inhibant les enzymes impliquées dans la synthèse des folates, des 
mutations vont avoir lieu dans ces enzymes provoquant un changement de la structure de 
l’enzyme, ce qui va empêcher l’antibiotique de se fixer mais pas le substrat naturel (Reygaert 
2018). 

 

Inactivation enzymatique 
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Les antibiotiques peuvent être inactivés soit par dégradation soit par transfert d’un groupe 
chimique sur l’antibiotique. Ce sont majoritairement des groupes acétyle, phosphoryle et 
adényle qui sont transférés sur les antibiotiques. Les acétylations sont utilisées sur les 
aminosides, les phénicolés et les streptogramines, tandis que les phosphorylations et les 
adénylations sont faites sur les aminosides (Reygaert 2018). 

Le mécanisme d’inactivation enzymatique le plus utilisé chez les bactéries à Gram négatif pour 
résister aux β-lactamines est la production de β-lactamases. Les β-lactamases sont des enzymes 
permettant l’hydrolyse des antibiotiques par ouverture du cycle β-lactame. L’ouverture du cycle 
ne permet pas aux bêta-lactamines de se fixer sur les PLP et donc d’exercer leur action (Bush 
2018).  

L’origine de ces β-lactamases peut être chromosomique ou alors acquise par un plasmide. 
Beaucoup de bactéries de la famille des Enterobacteriaceae ont des gènes codant des β-
lactamases sur leur chromosome. C’est aussi dans cette même famille que l’on retrouve 
principalement des β-lactamases plasmidiques (Schultsz and Geerlings 2012). 

Des inhibiteurs de β-lactamases ont été développés, ils possèdent une structure semblable à 
celle des β-lactames. Ils sont utilisés en association avec des β-lactamines, car ils n’ont pas une 
forte activité antimicrobienne seuls. Les associations les plus souvent utilisées sont : 
amoxicilline/acide clavulanique, ampicilline/sulbactam et pipéracilline/tazobactam (Reygaert 
2018) 

Les β-lactamases peuvent être classées selon leur structure, c’est le cas de la classification de 
Ambler (Ambler 1980) qui les regroupe en 4 classes : A, B, C et D. Un résidu sérine se trouve 
sur le site actif des β-lactamases de classe A, C et D tandis que celles de la classe B ont un ion 
zinc, on les nomme métallo-β-lactamases (MBL). 

Les bactéries à Gram positif vont principalement produire des β-lactamases du groupe A et 
quelques-unes du groupe B tandis que les bactéries à Gram négatif produisent des β-lactamases 
appartenant à chacun des groupes (Schultsz and Geerlings 2012). 

Une autre classification de Bush et al. classe ces enzymes en fonction de leur substrat et de leurs 
profils d’inhibition. Trois groupes majeurs se distinguent à travers cette classification : i) les 
céphalosporinases du groupe 1, ii) les sérine β-lactamases du groupe 2, et iii) les MBL du 
groupe 3 (Bush and Jacoby 2010).  
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Figure 6 : Mécanismes bactériens de résistance aux antibiotiques (Darby et al. 2023) 
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II. Les voies de transmission de la résistance selon le concept One-Health 

II.1. Le concept One-Health 

Chaque compartiment où sont utilisés ou déversés les antibiotiques devient un potentiel 
réservoir de résistance, c’est donc le cas chez l’Homme, chez l’animal mais également dans 
l’environnement. Outre l’utilisation des antibiotiques, la présence de microorganismes 
producteurs d’antibiotiques, comme c’est le cas dans le sol, fait également de cet écosystème 
un réservoir potentiel de résistance.  

De plus ces trois secteurs sont en lien étroit. C’est donc par le constat de cette interdépendance 
entre les compartiments humain, animal et environnemental que le concept One-Health, ou Une 
Seule Santé en français, a été introduit au début des années 2000. Ce concept avait été 
premièrement mis en avant par Rudolf Virchow dans les années 1800, décrétant qu’il n’y avait 
pas de frontière entre la médecine humaine et la médecine animale. Puis, c’est en 2004 que la 
Wildlife Conservation Society introduit cette approche lors d’un symposium et y présente les 
12 principes de Manhattan consistant à utiliser une approche holistique afin d’assurer la 
prévention des épidémies et également conserver les écosystèmes en faveur de l’Homme et de 
l’animal. Enfin en 2007, l’alliance faite entre l’Organisation pour l’Alimentation et 
l’Agriculture (FAO), l’Organisation Mondiale de la Santé (OMS) et l’Organisation mondiale 
de la Santé Animale (OIE, maintenant WOAH) adopte ce concept One-Health (Bénie Bi Vroh 
and Seck 2016). 

Plus précisément, l’approche One Health est définie comme une approche collaborative, 
transdisciplinaire et multi-sectorielle visant à équilibrer et à optimiser durablement la santé des 
personnes, des animaux et des écosystèmes. Elle reconnaît le lien et l’interdépendance entre la 
santé des êtres humains, des animaux domestiques et sauvages, des plantes et de 
l'environnement (Panel (OHHLEP) et al. 2022) (Figure 7). Cette approche est utilisée dans 
différents secteurs, notamment pour la gestion des zoonoses ou la recherche pour la gestion des 
maladies à transmission vectorielle ou pour lutter contre la résistance aux antimicrobiens.  

La notion de santé chez l’humain et l’animal est plutôt simple à comprendre, elle a été définie 
par l’OMS comme « un état de complet bien-être physique, mental et social, et ne consiste pas 
seulement en une absence de maladie ou d'infirmité ».  

Pour l’environnement la notion de santé est plus complexe et sa définition a été proposée plus 
récemment. La santé de l’environnement, d’un écosystème, correspond au bon fonctionnement 
de celui-ci. En clair, la santé des écosystèmes est définie comme suit : « État de diversité et de 
fonctionnement d’un écosystème qui, en tant qu’unité écologique située dans un cadre spatio-
temporel délimité, se caractérise par ses propriétés physico-chimiques et biologiques, dont sa 
robustesse et sa résilience, notamment au regard de stress extérieurs. Un écosystème est donc 
en “bonne santé” quand il préserve le maximum de ses fonctions, de ses dynamiques et de ses 
capacités évolutives potentielles, ainsi que celles des systèmes qu’il inclut et qui l’incluent » 
(Giraudoux 2022). 

Les écosystèmes sont généralement dans un équilibre stable et certains facteurs peuvent 
perturber cet équilibre ; c’est notamment le cas du changement climatique, de certaines 
pratiques agricoles, de la mondialisation ou encore de la pollution anthropique. Ces facteurs 
donnent la possibilité aux pathogènes d’évoluer et augmente les fréquences de transmission 
entre les différents compartiments.  
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Figure 9 : Consommation des antibiotiques en France métropolitaine et en outre-mer, A – en établissement de 
santé (DDJ/1000 JH) et B – en ville (DDJ/1000 H/J), en 2021. En bleu foncé sont illustrés les régions les plus 
consommatrices, en bleu clair les régions les moins consommatrices et en gris les régions où les données ne sont 
pas disponibles (source Géodes) 

A 
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Cette consommation excessive et abusive des antibiotiques est l’une des principales causes de 
la RAM. L’OMS considère l’utilisation des antibiotiques comme étant rationnelle lorsque les 
patients reçoivent les médicaments appropriés, pour des indications appropriées, à des doses 
qui répondent à leurs besoins, pendant une période adéquate, au coût le plus bas pour eux et 
pour la société, et avec des informations appropriées. L’usage des antibiotiques est donc 
considéré irrationnel si une ou plusieurs de ces conditions ne sont pas remplies (Machowska 
and Stålsby Lundborg 2019). 

Les estimations montrent que dans 20 à 50 % des cas l'utilisation des antibiotiques est douteuse 
(Čižman 2003). Cette surconsommation d'antibiotiques engendre un risque accru d'effets 
secondaires indésirables et un taux plus élevé de résistance aux antibiotiques. Comme décrit 
précédemment il existe des différences entre les pays dans l’utilisation des antibiotiques. 

Dans beaucoup de pays l’accès aux antibiotiques n’est pas bien régulé notamment dans les pays 
à faibles et moyens revenus. En Europe en 2021, près de 8% des antibiotiques ont été pris sans 
prescription et souvent dans des cas où il n’était pas nécessaire d’en prendre, comme par 
exemple lors d’infections virales (https://europa.eu/eurobarometer/surveys/detail/2632). 

Des études ont également montré que le Vietnam et le Bangladesh sont les pays ayant la plus 
forte proportion de lieux sans licence où les antibiotiques sont administrés, les antibiotiques les 
plus importants y sont largement disponibles (Tang, Millar, and Moore 2023). Il est estimé 
qu'environ 10 % des médicaments dans le monde sont issus de contrefaçon ou sont de mauvaise 
qualité. C’est un problème qui affecte majoritairement les pays à faibles et moyens revenus à 
cause des manquements qu’il existe dans ces pays en terme de réglementation et de surveillance 
(Sulis, Sayood, and Gandra 2022).  

D’autres facteurs viennent s’ajouter à cela conduisant à une utilisation accrue des antibiotiques, 
plus particulièrement dans les pays en développement. En effet, l’accroissement rapide de la 
population dans les pays à faibles et moyens revenus, les problèmes d’hygiène récurrents (peu 
de systèmes d’assainissement fiable), l’automédication, peuvent être des facteurs de 
l’augmentation de la résistance de par l’augmentation de la transmission de bactéries 
(Ikhimiukor et al. 2022). 

Aussi, il résulte du manque d’hygiène une augmentation des infections et en conséquence une 
plus grande utilisation d’antibiotiques. Le manque d’accès à l’eau potable et à l’assainissement 
ou encore la difficulté d’accéder aux services de santé suscitent une grande préoccupation dans 
la lutte contre la résistance aux antibiotiques dans ces pays. En effet, certaines b-lactamases 
trouvent leur origine dans ces pays, c’est le cas de NDM, du gène de résistance à la colistine 
mcr-1 ou encore des BLSE responsables des résistances aux céphalosporines de 3ème 
génération (Rousham, Unicomb, and Islam 2018).  Les pays à faibles et moyens revenus sont 
également soumis à d’autres problèmes qui sont moins communs dans les pays à haut revenus, 
comme la pauvreté et la corruption (Tang, Millar, and Moore 2023). 

Le faible niveau de certaines populations encore peu sensibilisées aux bonnes pratiques d’usage 
des antibiotiques peuvent inciter les malades à s’automédicamenter, à acheter des médicaments 
dans des officines non réglementées, … (Pokharel, Raut, and Adhikari 2019). Il est donc 
nécessaire de sensibiliser les populations. Selon des sondages, sur des personnes interrogées 
quant à leurs connaissances sur les antibiotiques, 57% d’entre eux ignoraient que les 
antibiotiques n’étaient pas efficaces contre les virus et 44% n’étaient pas avertis qu’ils n’ont 
pas d’effets contre le rhume ni la grippe. Cette sensibilisation de la population sur le 
fonctionnement est différent entre les pays, les personnes vivant dans des pays où le niveau 
d’éducation est plus faible et la situation économique moins bonne ayant tendance à utiliser 
plus d’antibiotiques (Čižman 2003). 
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De plus, sachant qu’environ 85% de la population vit dans ces pays à faibles et moyens revenus, 
dont presque la moitié habite dans seulement 5 pays : Brésil, Russie, Inde, Chine et Afrique du 
Sud, cela conduit à une augmentation du risque de développer des résistances aux antibiotiques. 
Il est estimé que ces pays à faibles et moyens revenus représenteront 80% des 10 millions de 
morts prévus en conséquence de la résistance aux antimicrobiens (Sulis, Sayood, and Gandra 
2022). 

Avec la variation de l’utilisation des antibiotiques en fonction des pays, varient également les 
taux de résistance. Il est estimé qu'en 2019, c’était en Afrique subsaharienne que les taux de 
RAM étaient les plus élevées tandis que c’est en Australie que ces taux sont les moins élevés 
(Murray et al. 2022). Ainsi, le pourcentage de K. pneumoniae résistantes aux carbapénèmes 
varie énormément à travers l’Europe. Il est très faible dans plusieurs pays tels que la Croatie, 
l’Islande, L’Estonie, la Norvège, le Luxembourg et la Slovénie tandis qu’il atteint plus de 64% 
en Grèce (Machowska and Stålsby Lundborg 2019). 

L'un des principaux défis de la lutte contre la résistance aux antimicrobiens est de comprendre 
le véritable poids de la résistance, notamment dans les endroits où la surveillance est faible et 
où les données sont rares, c’est le cas dans les pays à faibles et moyens revenus (Murray et al. 
2022). C’est pourquoi des plans de surveillance ont été mis en place. En France, 48 programmes 
de surveillance existent et s’intéressent à la résistance aux antibiotiques, l'utilisation des 
antibiotiques et les résidus d'antibiotiques, dont 35 concernent l’Homme. La majorité de ces 
programmes couvrent le territoire national et une partie inclue également les départements et 
régions d’outre-mer (Collineau et al. 2023). 

L’OMS a établi une classification des antibiotiques en 3 groupes selon deux critères afin de 
garantir une utilisation prudente des antibiotiques en médecine humaine et en médecine 
vétérinaire pour aider dans la gestion de la résistance aux antimicrobiens. Les 3 groupes de cette 
classification sont : Importance critique, Hautement important et Important. 

Le premier critère correspond aux antimicrobiens qui sont les seuls ou un des seuls permettant 
de traiter des infections graves chez l’Homme. Le second critère se rapporte aux antimicrobiens 
utilisés pour soigner les infections chez l’Homme, causées soit par des bactéries susceptibles 
d'être transmises à l'homme par des sources non humaines soit des bactéries pouvant acquérir 
des gènes de résistance à partir de sources non humaines. 

Les antibiotiques sont classés dans la catégorie Importance critique lorsqu’ils croisent à la fois 
le premier et le second critère. On retrouve dans cette catégorie par exemple les antibiotiques 
de la classe des aminosides, des carbapénèmes, des céphalosporines de dernière génération, les 
polymyxines ou encore les quinolones. Pour être classés comme Hautement important, les 
antibiotiques doivent répondre soit au critère 1 soit au critère 2, c’est le cas de certaines 
pénicillines, des streptogramines, des sulfamides ou encore des tétracyclines. Enfin, les 
antibiotiques sont classés Important lorsqu’ils ne répondent à aucun de ses 2 critères, on 
retrouve ici la bacitracine ou encore des dérivés de nitrofuranes (WHO, 2019). 

Les infections causant le plus de décès à cause ou associés à la résistance sont les pneumonies, 
les bactériémies et les infections intra-abdominales. Ces infections représentaient en 2019 plus 
de 78% des décès attribuables à la RAM, les infections des voies respiratoires inférieures étant 
les plus prévalentes (Murray et al. 2022). De plus, ce sont les bactéries Escherichia coli, 

Staphylococcus aureus, Klebsiella pneumoniae, Streptococcus pneumoniae, Acinetobacter 

baumannii et Pseudomonas aeruginosa qui sont les principaux pathogènes à l’origine des décès 
associés à la résistance avec ici aussi des différences en fonction des pays (Murray et al. 2022). 
Dans les régions à revenus élevés, deux pathogènes sont responsables de quasiment la moitié 
des décès liés à la RAM, ces deux pathogènes sont S. aureus et E. coli. En revanche, en Afrique 
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subsaharienne ce sont les pathogènes S. pneumoniae et K. pneumoniae qui sont majoritairement 
responsables des décès liés à la RAM (Murray et al. 2022). 

La majeure partie de ces bactéries appartient notamment au groupe des ESKAPE-E 
(Enterococcus faecium, S. aureus, K. pneumoniae, A. baumannii, P. aeruginosa, Enterobacter 

spp., et E. coli). Ce groupe représente les principales causes d'infections nosocomiales dans le 
monde. Mais le réservoir des ESKAPE-E ne se restreint pas au milieu hospitalier, ces bactéries 
ont également été retrouvées dans des réservoirs extra-hospitaliers, tels que le sol, la nourriture, 
diverses sources d’eau, les plantes ou encore les eaux usées (Denissen et al. 2022). 

L’OMS a établi une liste de pathogènes prioritaires pour la recherche et le développement de 
nouveaux antibiotiques, dont les ESKAPE-E. Ces bactéries sont des pathogènes considérés 
comme étant une menace pour la santé humaine, plus particulièrement des bactéries à Gram 
négatif résistantes à plusieurs antibiotiques. Trois catégories sont distinguées : critique, élevé 
et médium : 

- Priorité 1 : critique 

o Acinetobacter baumannii, résistant aux carbapénèmes 

o Pseudomonas aeruginosa, résistant aux carbapénèmes 

o Enterobacteriaceae, résistants aux carbapénèmes, producteurs de BLSE 

- Priorité 2 : élevé 

o Enterococcus faecium, résistant à la vancomycine  

o Staphylococcus aureus, résistant à la méthicilline, intermédiaire et résistant à la 
vancomycine  

o Helicobacter pylori, résistant à la clarithromycine 

o Campylobacter spp., résistant aux fluoroquinolones 

o Salmonella, résistant aux fluoroquinolones 

o Neisseria gonorrhoeae, résistant aux céphalosporines, résistant aux 

fluoroquinolones 

- Priorité 3 : médium 

o Streptococcus pneumoniae, non sensible à la pénicilline 

o Haemophilus influenzae, résistant à l'ampicilline 

o Shigella spp., résistant aux fluoroquinolones 

 

En 2022, 7,5 % des entérobactérales étaient productrices de BLSE, aussi, la fréquence de la 
résistance à la méthicilline chez les souches de S. aureus était de 12,0 %. E. coli, K. pneumoniae 
et Enterobacter cloacae complex représente à eux seuls 92,4 % des entérobactérales 
productrices de BLSE (Santé Publique France, 2022b). 
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II.2.2. Consommation et résistance chez les animaux  

 

Face à l’augmentation de la population mondiale et à la mondialisation croissante, la demande 
de sources alimentaires d'origine animale augmente également et a donc entrainé une croissance 
massive de la production alimentaire animale ces dernières années (Zhao et al. 2021). 

Toutefois, tout comme chez les humains, les animaux sont sujets à des infections qui doivent 
être traitées. Les antibiotiques sont utilisés à la fois chez les animaux destinés à la 
consommation humaine et chez les animaux de compagnie. Il est estimé que 95% des 
antibiotiques sont donnés aux animaux destinés à la consommation humaine tandis que 5% sont 
utilisés chez les animaux de compagnie (Santé Publique France 2017). Mais ces antimicrobiens 
sont utilisés différemment chez ces deux types d’animaux. Chez les animaux de compagnie ils 
sont utilisés pour traiter des infections tandis que chez les animaux destinés à la consommation 
humaine ils sont utilisés pour traiter les infections et prévenir des maladies chez des animaux 
sains (prophylaxie et métaphylaxie), mais également dans certains pays en tant que promoteur 
de croissance. Même si depuis 2006, l’utilisation des antibiotiques comme promoteur de 
croissance a été banni dans l’Union Européenne (Directive 96/22/EC amended by Directives 
2003/74/EC and 2008/97/EC), elle est toujours autorisée en Amérique du Nord et du Sud et en 
Asie (Chardon et Brugere 2014). Des alternatives peuvent être utilisées en tant que promoteur 
de croissance ou additifs alimentaires afin d’améliorer la santé animale, comme par exemple 
les probiotiques ou les prébiotiques, les acides organiques, les minéraux ou encore les vitamines 
(Ikhimiukor et al. 2022). 

Les antibiotiques ont été utilisés en agriculture pour la première fois en 1938, il s’agissait d’un 
antibiotique de la famille des sulfamides, le Prontosil (Kirchhelle 2018). Depuis, la 
consommation des antibiotiques a augmenté au fil des années. Dans les pays de l’Union 
Européenne/Espace Économique Européen, 371 tonnes d’antibiotiques ont été vendus en 
médecine vétérinaire en 2021, un chiffre presque quatre fois moins important qu’en 1999 où le 
volume des ventes s’élevait à 1311 tonnes, soit une diminution de 72% (Figure 10). Parmi les 
antibiotiques vendus, 88% du volume total est représenté par cinq familles, il s’agit des 
tétracyclines, des pénicillines, des sulfamides, des macrolides et des aminoglycosides. Les 
antibiotiques tels que les céphalosporines de dernière génération et les fluoroquinolones, 
considérés comme antibiotiques d’importance clinique représentaient, en 2021, 0,2% du 
volume total (ANSES 2022). 

En France, l’exposition des animaux producteurs de denrées alimentaires aux antibiotiques a 
baissé lors des 10 années précédentes, la diminution varie selon l’espèce concernée, chez les 
bovins on observe une baisse de 23%, 44,7% pour les lapins, 58,5% pour les porcs et 67,9% 
pour les volailles tandis que chez les animaux de compagnie (chats et chiens) l’exposition reste 
semblable à celle de 2011. La part du volume total d’antibiotiques vendu pour traiter ces 
animaux de compagnie est d’environ 12% (ANSES 2022). 
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Figure 10 : Évolution des ventes globales d’antibiotiques vétérinaires en mg/PCU et des ventes de 
fluoroquinolones, d’autres quinolones, de céphalosporines de 3ème et 4ème génération et de polymyxines, pour 25 
pays de l’Union Européenne/Espace Économique Européen (UE/EEE), entre 2011 et 2018. PCU = Population 
Correction Unit (European Medicines Agency, 2020). 

 

Certains antibiotiques sont uniquement réservés à un usage vétérinaire notamment de par leur 
toxicité pour l’Homme, tel est le cas par exemple des flavophospholipols et des ionophores. 
Mais une grande majorité des antibiotiques restent encore utilisés à la fois chez l’Homme et 
chez les animaux (McEwen and Collignon 2018).  

Une catégorisation des antibiotiques a été établie à l’échelle européenne en 2019 par 
l’Antimicrobial Advice Ad Hoc Expert Group (AMEG) en prenant en compte les conséquences 
de l’utilisation des antibiotiques chez l’animal pour la santé publique. Elle doit guider les 
vétérinaires dans leur choix pour la prescription d’antibiotiques.  

On distingue quatre catégories : la catégorie A correspond aux antibiotiques à éviter, 
l’utilisation de ces antibiotiques est interdite en médecine vétérinaire et également non autorisée 
pour les animaux de production alimentaire. S’en suit la catégorie B, qui se réfère aux 
antibiotiques dont l’utilisation est restreinte car ce sont des antibiotiques considérés comme 
d’importance critique pour la santé humaine, ils doivent donc être utilisés que dans le cas où 
les antibiotiques des catégories suivantes, C et D, ne sont pas efficaces. Sont inclus dans cette 
catégorie les polymyxines, les quinolones, dont les fluoroquinolones, et les céphalosporines de 
3ème et 4ème génération. La catégorie C englobe les antibiotiques pour lesquels une attention 
particulière doit être portée, comme dans la catégorie B ils doivent être employés seulement si 
les traitements de la catégorie D sont inefficaces, mais il existe une alternative à ces 
antibiotiques en médecine humaine. Il s’agit des antibiotiques de la classe des aminoglycosides, 
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des céphalosporines de 1ère et 2ème génération, des macrolides, des phénicolés, des 
pleuromutilines, des lincosamides, de la rifaximine ainsi que des aminopénicillines combinés 
avec un inhibiteur de b-lactamase. Enfin la catégorie D inclut les antibiotiques qui sont à utiliser 
avec prudence, tels que les pénicillines, les tétracyclines, l’acide fusidique, certains sulfamides, 
le métronidazole, les aminopénicillines et les dérivés de nitrofurane. Ce sont ces antibiotiques 
qui sont considérés de première intention mais ils sont également à employer que lorsque c’est 
indispensable (ANSES 2021). 

Le plan Ecoantibio a été lancé par le ministère de l'agriculture, de l'agroalimentaire et de la forêt 
dans le but de réduire la résistance aux antibiotiques en médecine vétérinaire et maintenir leur 
efficacité. Ce plan s’applique à tous les animaux, incluant également les animaux de compagnie 
et ce dans toute la France y compris en Outre-mer. 

Le premier plan Ecoantibio s’est déroulé entre 2012 et 2016 et visait une réduction de 25% de 
l’exposition des animaux aux antibiotiques et particulièrement une diminution de l’utilisation 
des antibiotiques d’importance critique comprenant les céphalosporines de 3ème et 4ème 
génération ainsi que les fluoroquinolones. L’exposition est mesurée par l’indicateur ALEA 
(Animal Level of Exposure to Antimicrobials) qui tous les ans est déterminé par l’ANSES-
ANMV (Agence nationale de sécurité́ sanitaire de l’alimentation, de l’environnement et du 
travail - Agence nationale du médicament vétérinaire). Les objectifs de ce premier plan ont 
largement été dépassés puisqu’en 5 ans l’exposition des animaux aux antibiotiques a diminué 
de 37% et la prescription des fluoroquinolones et des céphalosporines de dernières générations 
a baissé de 75% et 81% respectivement. Le second plan Ecoantibio (2017 – 2022) avait pour 
objectifs de maintenir les efforts réalisés lors du premier plan mais aussi de réduire de 50% 
chez les bovins, les porcs et les volailles l’exposition à la colistine et de diminuer de 50%, dans 
les échantillons de viande de volaille, la prévalence de E. coli BLSE 
(https://agriculture.gouv.fr/plan-ecoantibio-2012-2017-lutte-contre-lantibioresistance). 

Pour suivre la RAM chez les animaux, des plans de surveillance ont été mis en place. En France, 
un des réseaux de surveillance chez les bactéries pathogènes des animaux a été créé par 
l’ANSES en 1982, il s’agit du réseau Résapath. Cette surveillance couvre toutes les espèces 
d'élevage (porcs, bovins, volailles…) ainsi que les animaux de compagnie.  

Un très grand éventail de GRA portés par divers hôtes bactériens a été identifié dans les intestins 
des animaux. La prévalence de ces gènes peut être corrélé à l'utilisation d'antibiotiques (Zhao 
et al. 2021). Les antibiotiques sont régulièrement détectés dans le système gastro-intestinal du 
bétail à des concentrations faibles et sublétales qui ralentissent la croissance des populations 
bactériennes sensibles. Cela exerce une pression de sélection sur les bactéries du système 
digestif pour qu'elles acquièrent et conservent des GRA et favorise l'augmentation de 
l'abondance relative des populations résistantes (He et al. 2020). 

Plusieurs centaines de GRA ont été identifiés dans les filières de production animale, il s’agit 
de gènes conférant des résistances à diverses classes d'antibiotiques tels que les 
aminoglycosides, le chloramphénicol, la streptomycine, les fluoroquinolones, la pénicilline, les 
sulfamides, les tétracyclines, la vancomycine... (Zhao et al. 2021). La tétracycline est 
l’antibiotique le plus utilisé chez les animaux, c’est pourquoi les gènes de résistance à la 
tétracycline sont les plus fréquemment retrouvés dans le microbiome animal ainsi que les gènes 
de résistance aux sulfamides (Pal et al. 2016). 

C’est aussi dans la filière animale qu’a été identifié en 2016, pour la première fois, le gène 
plasmidique de résistance à la colistine, mcr-1, dans un élevage de porcs en Chine où 
l’utilisation de la colistine en agriculture était élevée (Liu et al. 2016). Ce gène a ensuite été 
disséminé globalement et est maintenant retrouvé à la fois chez l’Homme et chez l’animal sur 
tous les continents (Chow, Ghaly, and Gillings 2021). 
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Il existe des différences de prévalence des GRA selon les pays. Par exemple, parmi les pays en 
développement, la Chine et l’Inde sont les plus grands foyers d’animaux porteurs de gènes de 
résistance, tandis que le Brésil et le Kenya sont considérés comme des hotspots émergents 
(Zhao et al. 2021). Une comparaison par analyse génomique du microbiote intestinal de porcs 
provenant de France, du Danemark et de Chine a montré une abondance en GRA plus de 10 
fois plus élevée chez les porcs chinois en raison de l’utilisation continue de faibles doses 
d’antibiotiques (Xiao et al. 2016). La présence des GRA chez les animaux dépend également 
de l’espèce animale, en effet, les porcs ont une abondance plus importante de GRA tandis que 
les volailles ont un résistome plus diversifié (Munk et al. 2018). 

L’aquaculture est un élevage complexe et qui peut être facilement influencé par les facteurs 
environnementaux et anthropiques. Un large panel de GRA y a été identifié, avec notamment 
de gènes conférant des résistances aux tétracyclines (tetA, tetB, tetC, tetD, tetE et tetG), aux 
quinolones (qnrA, qnrB et qnrS1), aux macrolides (mphA et erm), aux aminosides (aph, aad et 
aac(6′)-Ib), au chloramphénicol (catA2, cml et floR), aux β-lactamines (blaCTX-M et blaTEM) 
ou encore aux sulfamides (sul1, sul2 et sul3) (Zhao et al. 2021). 

Tout comme chez l’Homme, l’utilisation excessive des antibiotiques et de mauvaises conditions 
d’hygiène sont des facteurs d’émergence de la résistance aux antibiotiques chez les animaux. 

 

II.3. Les voies de transmission de la résistance dans les compartiments One Health 

Les trois compartiments étant connectés, des échanges de BRA et de GRA peuvent avoir lieu 
entre chacun de ces compartiments. En résumé, les échanges peuvent se faire d’Homme à 
Homme, entre animaux, entre l’Homme et l’animal et finalement entre l’environnement, 
l’Homme et l’animal et ce de différentes manières. 

 

II.3.1. Transmission entre Homme 

 

Le microbiote humain est variable selon les individus mais plusieurs facteurs contribuent à son 
façonnement, tels que les facteurs génétiques, l’âge ou encore le régime alimentaire. Mais 
d’autres facteurs moins étudiés peuvent aussi influencer notre microbiote, c’est le cas de notre 
entourage et des personnes avec qui nous interagissons. Il en est de même pour la résistance 
aux antibiotiques. Différents types de transmission interhumaine ont été décrits. 

 

- Transmission manuportée ou oro-fécale 

 

La transmission d’Homme à Homme peut se faire par transmission oro-fécale, particulièrement 
dû à un manque d’hygiène, notamment par des mains sales ou des objets contaminés, c’est 
particulièrement le cas pour les entérobactérales (Holmes et al. 2016). Il a notamment été 
montré par modélisation que la durée de séjour des patients à l’hôpital et les mains contaminées 
du personnel soignant étaient liées à la transmission de Staphylococcus aureus résistant à la 
méticilline (SARM) (Holmes et al. 2016).  

 

- Transmission par voie sexuelle  
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La transmission peut également se faire par voie sexuelle, comme par exemple le cas de N. 

gonorrhoeae, qui est décrite comme ayant une grande capacité à développer des résistances aux 
antimicrobiens. Cet organisme est considéré comme une menace urgente de résistance par le 
Centers for Disease Control and Prevention (CDC) (Williamson et al. 2019). 

 

- Transmission aérienne 

La transmission peut se faire par voie aérienne c’est le cas pour les bactéries responsables 
d'infections des voies respiratoires comme S. pneumoniae. 

 

- Tourisme 

Le nombre de touristes au niveau mondial était de 1,087 milliard en 2013 et il est passé à 1,5 
milliard en 2019 (UNWTO 2014 ; UNWTO 2019). Cet influx massif de touristes augmente le 
risque d’importer des bactéries résistantes, notamment des entérobactéries productrices de 
BLSE dans les lieux visités mais également le risque pour les voyageurs d’acquérir des bactéries 
multi-résistantes.  

Les études montrent que lors de voyages à l’étranger, 21 à 51% des touristes acquièrent des 
entérobactérales multi-résistantes, pourcentage qui varie selon le pays visité, l’Asie étant la 
région associée au plus haut risque d’acquérir des entérobactérales multi-résistantes (85%) et 
E. coli étant l’organisme le plus communément acquis par les voyageurs dans presque 90% des 
cas, suivi de K. pneumoniae. C’est dans les pays en développement que l’on trouve 
généralement la plus forte prévalence d’entérobactérales productrices de BLSE, plus 
particulièrement en Asie où le portage communautaire est estimé à 70% (Armand-Lefèvre, 
Andremont, and Ruppé 2018). La propagation de certaines enzymes de résistance à travers le 
monde s’est faite initialement par le tourisme, comme par exemple NDM, KPC ou encore les 
enzymes OXA-48 étant parmi les plus préoccupantes. La propagation par les voyages a 
également été mise en évidence pour les bactéries à Gram positif, notamment dans la 
propagation de S. pneumoniae résistant aux antimicrobiens de l'Espagne à l'Islande (Holmes et 
al. 2016). 

Une étude sur 100 voyageurs sains Suédois a montré que 24 d’entre eux étaient colonisés après 
leur voyage par des E. coli producteurs de BLSE, la majorité étant producteurs de CTX-M-15, 
alors qu’ils ne l’étaient pas avant. Parmi eux 5 personnes étaient encore colonisées même 
plusieurs mois après leur retour (Tängdén et al. 2010). 

Cependant, dans la majorité des cas, la durée du portage de bactéries multi-résistantes semble 
être assez courte, généralement inférieure à 1 mois. La durée dépend du lieu de voyage et 
également de l’abondance relative des bactéries résistantes dans le tube digestif : plus 
l’abondance relative est élevée plus le portage sera long, et inversement (Armand-Lefèvre, 
Andremont, and Ruppé 2018).  

Les aéroports sont également un point de convergence, dans lequel sont recueillies les eaux 
usées impactés par les voyageurs provenant de toutes parties du monde. L’étude de Heß et al. 
montre que les eaux usées des avions présentent une abondance relative en gènes de résistance 
plus élevée que les eaux usées municipales (Heß et al. 2019). 

Certains comportements sont également associés à de plus grandes chances d’acquérir des 
résistances. C’est par exemple le cas lors de l’utilisation d’antibiotiques lors du voyage ou 
l’apparition de troubles digestifs et de diarrhées, qui tout deux multiplient par 2 ou 3 le risque 
d’acquisition d’entérobactérales multi-résistantes car ces facteurs entrainent une perte 
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d'intégrité du tube digestif et de la flore intestinale et donc réduit leur effet de barrière contre la 
colonisation de bactéries exogènes. Un autre facteur est un voyage dans un pays à risque, plus 
particulièrement en Asie (Bengtsson-Palme et al. 2015; Armand-Lefèvre, Andremont, and 
Ruppé 2018; Tham et al. 2010). En revanche, acquérir des entérobactérales multi-résistantes 
après un voyage en Amérique du Nord, en Europe ou en Océanie semble plus rare, à l’exception 
de la Grèce (Armand-Lefèvre, Andremont, and Ruppé 2018). 

D’autres formes de tourisme tels que le tourisme médical, les pèlerinages ou encore l’arrivée 
de réfugiés sont associés à un risque considérable de résistance aux antibiotiques. En effet, c’est 
dans les pays à faibles et moyens revenus que l’on retrouve la majorité des réfugiés et c’est 
également là que la prévalence de bactéries résistantes est élevée, se dirigeant généralement 
vers des pays développés, les flux migratoires, effectués dans des conditions d’hygiène 
extrêmement limitée avec, du fait du confinement, un risque élevé d’attraper des maladies, sont 
vecteurs de bactéries résistantes (Sulis, Sayood, and Gandra 2022; Schwartz and Morris 2018). 

De nombreux rassemblements ont lieu annuellement, pour lesquels beaucoup de personnes 
venant de partout dans le monde se déplacent. Ces rassemblements peuvent être sources 
d’épidémies et de transmission de bactéries résistantes, ces bactéries peuvent être ensuite 
importées dans les pays d’origine de ces personnes à leur retour. En Arabie Saoudite un 
pèlerinage a lieu tous les ans à la Mecque, réunissant 2 à 3 millions de personnes. Une étude 
sur 218 pèlerins a montré que 129 d’entre eux présentaient une augmentation de la colonisation 
par des E. coli producteurs de BLSE après leur voyage et dans 33% des échantillons de fèces 
ont été retrouvés les gènes CTX-M au retour contre 10% au départ (Leangapichart et al. 2017). 

 

II.3.2. Transmission entre animaux 

- Promiscuité 

 

Il y a peu de connaissances sur les voies de transmission entre animaux, notamment à l’interface 
entre les animaux sauvages et le bétail. Tout comme pour les humains, le contact entre les 
animaux mais aussi un manque d’hygiène peut conduire à la transmission de bactéries 
résistantes. 

Une étude a comparé le microbiote intestinal et le profil de gènes de résistance d’animaux 
sauvages (porcs sauvages, coyotes), de bétail (bovins) et de l’environnement. Dans un premier 
temps ils ont montré que les animaux sauvages portaient plus de gènes de résistance et plus 
d’organismes résistants aux antibiotiques que le bétail, suggérant que les animaux sauvages 
pourraient être une source de bactéries résistantes. L’étude a également montré une 
transmission de bactéries entre les porcs sauvages et les bovins mais il n’est pas prouvé qu’il 
s’agit d’une transmission directe ou indirecte par absorption d’herbe, contaminées par les porcs 
sauvages (Lee et al. 2022). 

Le transport des animaux peut aussi être une source de transmission de bactéries et de gènes de 
résistance aux antibiotiques, les facteurs majeurs contribuant à cette transmission étant la 
présence de BRA et de GRA chez les animaux transportés, l’hygiène des véhicules, le contact 
avec d’autres animaux porteurs de GRA et de BRA (Koutsoumanis et al. 2022). 
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II.3.3. Transmission Homme – Animal 

Les estimations montrent qu’environ 75% des infections humaines sont d’origine zoonotique 
montrant le lien entre les Hommes et les animaux (McEwen and Collignon 2018). Une étude 
de Pal et al. en 2016 a montré que 71% des gènes de résistance retrouvés dans l’intestin humain 
étaient partagés avec les animaux (Pal et al. 2016).  

La transmission de GRA entre l’Homme et les animaux peut se faire de différentes façons, elle 
se fait majoritairement par contact direct ou à travers la chaîne alimentaire (Mukerji et al. 2017). 

 

- Transmission par contact 

La transmission par contact se fait notamment par les animaux de compagnie mais aussi par le 
bétail. Le fait de vivre dans le même espace entraine une augmentation de la similarité dans la 
composition du microbiote du fait du partage des ressources entre les individus. C’est par 
exemple le cas des personnes ayant des animaux de compagnie, qui ont un microbiote plus 
semblable à celui de leurs animaux (Song et al. 2013). Une étude de Dickson et al, sur les 
animaux de compagnie et leurs propriétaires, a montré que la transmission de la RAM pouvait 
être expliquée par le comportement affectueux entre les animaux et leurs maitres (Dickson et al 
2019).  

Le SARM, notamment le CC398 est l’un des pathogènes pour lequel la transmission par contact 
direct entre l’Homme et l’animal a été décrite (Wegener 2012). En France entre 2006 et 2010, 
chez les animaux de compagnie, les infections causées par le SARM étaient de seulement 1,8% 
mais près de 90% des isolats appartenaient à des clones humains (Haenni et al. 2012). 

Les travailleurs agricoles, les vétérinaires ou encore les employés des abattoirs sont directement 
exposés aux animaux. Ils encourent un risque élevé d'être colonisés par des BRA et des GRA 
provenant de ces animaux, favorisant leur dissémination dans la communauté et dans les 
établissements de santé par le biais de transmissions interhumaines (Zhao et al. 2021). Parmi 
ces professionnels, les éleveurs de porcs constituent une des populations à risque d’acquérir des 
bactéries résistantes. Kalupahana et al ont montré que ces éleveurs étaient plus susceptibles 
d'être infectés par des SARM provenant de leurs porcs que la population générale (Kalupahana 
et al. 2019). Reynaga et al. ont également rapporté une forte prévalence, 57,9 %, de travailleurs 
en élevage porcin colonisés par la lignée clonale ST398 de SARM, associée au bétail (Reynaga 
et al. 2016). Ce qui fait des éleveurs la population humaine la plus exposée aux bactéries 
résistantes provenant des animaux. 

Dans une étude réalisée aux Pays-Bas, Van Gompel et al. ont étudié les résistomes et 
microbiomes de personnes ayant été exposées au bétail. Les résultats ont montré qu'il y avait 
plus de gènes de résistance aux antibiotiques dans les fèces des travailleurs des abattoirs de 
porcs et des éleveurs de porcs que chez les éleveurs de poulets de chair et la population contrôle. 
Les chercheurs ont également constaté que les gènes de résistance les plus abondants dans le 
résistome des populations étudiées étaient des gènes conférant une résistance à la tétracycline, 
aux b-lactamines et aux macrolides. Il existe également des différences dans l'abondance des 
GRA le long de la chaîne d'abattage. En outre, le portage des gènes de résistance aux b-
lactamines chez les agriculteurs et les employés était plus élevé que chez les membres de leur 
famille, mais l'inverse a été observé pour les gènes de résistance aux aminoglycosides (Van 
Gompel et al. 2020). 

Le contact entre l’Homme et les animaux sauvages n’est lui pas aussi intime qu’avec les 
animaux de compagnie et le bétail mais les animaux sauvages, particulièrement les oiseaux, ont 
été montrés comme étant des vecteurs de la transmission de la RAM. Mais le risque pour la 
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santé humaine associé avec les bactéries et gènes de résistances chez les animaux sauvages n’a 
pas été complètement évalué du fait du manque de données de surveillance pour ces bactéries 
et gènes de résistance chez les animaux sauvages (Dolejska and Literak 2019).  

Les animaux sauvages peuvent contribuer à la transmission de la RAM de façon locale, c’est 
particulièrement le cas des animaux qui sont au contact des Hommes (rats, cafards…) (Laborda 
et al. 2022). Une étude sur le microbiome et le résistome d’une espèce de cafard a montré la 
présence de gènes de résistance ainsi que d’EGM (Domínguez-Santos et al. 2021). Il a aussi été 
montré que des pathogènes présents dans les hôpitaux étaient identifiés avec une forte 
prévalence dans l’intestin de cafards capturés dans des établissements de santé (Mehainaoui et 
al. 2021). Également, l’analyse du résistome de rats présents dans l’environnement hospitalier 
montre une forte abondance de gènes de résistance à la vancomycine en liaison au transposon 
Tn1549 (Hansen et al. 2016). C’est aussi le cas chez les animaux sauvages tels que les iguanes, 
anolis et rongeurs. En effet, une étude faite en Guadeloupe a démontré que tous ces animaux 
étaient porteurs de gènes de résistance qui sont aussi présents chez l’Homme, et ce, plus 
particulièrement, chez les rongeurs (Stephanie Guyomard-Rabenirina et al. 2020). 

Dans d’autres cas ils participent à la transmission de la RAM plus globalement, à travers 
diverses zones géographiques. Cette propagation de la résistance se fait notamment par les 
animaux migrateurs, oiseaux, poissons…, ces animaux représentent des vecteurs dans la 
transmission de la résistance (Laborda et al. 2022). Ce sont généralement des animaux qui sont 
adaptés à des environnements soumis à la pression anthropique, comme les environnements 
recevant des effluents d’eaux usées contenant des GRA et BRA d’intérêt clinique. En effet, il a 
été montré que certains oiseaux se nourrissant dans les stations d’épuration, par exemple les 
canards, sont plus porteurs de gènes de résistance que d’autres oiseaux qui s’alimentent dans 
des eaux moins contaminées par des bactéries résistantes. Ils sont également porteurs de 
bactéries pathogènes humaines, notamment des clones retrouvés avec une forte prévalence à 
l’hôpital (Pärnänen et al. 2019). Ces gènes de résistance acquis par ces oiseaux migrateurs 
peuvent ensuite être diffusés à d’autres compartiments, notamment l’environnement et 
l’Homme mais également dans d’autres zones géographiques (Sun et al. 2020). 

Il a également été démontré que des plasmides porteurs de gènes de BLSE, généralement 
semblables à ceux qui sont retrouvés chez les pathogènes humains, étaient présents chez les 
bactéries de divers animaux sauvages (Stephanie Guyomard-Rabenirina et al. 2020). Des 
plasmides de résistance ont même été trouvés chez des oiseaux d’Arctique qui sont dans des 
zones où il n’y a peu, voire pas de pollution anthropique et antibiotique et peu d’habitants 
(Sjölund et al. 2008). 

 

- Consommation d’aliments d’origine animale  

Les produits d’origine animale peuvent être porteurs de bactéries pathogènes résistantes. Ils 
constituent une potentielle voie de transmission de bactéries résistantes à l’Homme et 
contribuent aux épidémies. 

La présence de bactéries résistantes peut être due à une contamination de la nourriture lors de 
la production ou lors de la transformation des aliments (Bennani et al. 2020). L’organisation 
mondiale de la santé a estimée qu’environ 1 personne sur 10 est malade chaque année après 
avoir consommé de la nourriture contaminée, causant près de 420 000 décès (WHO 2015).  

Les agents pathogènes les plus associés à ces maladies d’origine alimentaire sont 
Campylobacter et les Salmonelles non typhoïdique. La plupart des produits alimentaires 
peuvent être contaminés mais certains aliments sont à plus fort risques, tels que les produits 
d’origine animale consommés crus ou insuffisamment cuits. La présence d’une forte abondance 
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de BRA et de GRA a été notamment démontrée dans le porc, le poulet, le bœuf et le poisson 
(Zhao et al. 2021). Sont également à risque les produits nécessitant plusieurs ingrédients et un 
grand nombre de manipulation par le personnel. Différents facteurs sont à l’origine de 
l’apparition des maladies d’origine alimentaire, notamment la production intensive à grande 
échelle, favorisant la dissémination des bactéries pathogènes chez les animaux destinés à 
l’alimentation, ou encore la mondialisation avec l’import et l’export d’aliments et animaux 
vivants (Antunes, Novais, and Peixe 2020). 

A l’échelle mondiale, la transmission de la RAM à travers la chaine alimentaire reste difficile 
à évaluer. Cette transmission est particulièrement sous-estimée dans les pays à faibles et moyens 
revenus dont les pratiques agricoles ne sont pas réglementées surtout au niveau de l’utilisation 
d’antibiotiques et dont les conditions d’hygiène sont parfois insuffisantes. De plus, la demande 
de plus en plus forte en protéines en conséquence de la population grandissante dans ces pays 
implique le passage à un système agricole à plus grande échelle avec une plus grande utilisation 
d’antibiotiques, ce qui contribue à la RAM (Van Boeckel et al. 2015). 

De nombreux pays en développement sont les principaux exportateurs mondiaux d'animaux ou 
de produits carnés, ce qui facilite le transport des BRA et GRA à travers le monde (Zhu et al. 
2017). Par exemple, le Brésil, qui est le plus grand exportateur mondial de poulets et de bœufs, 
contribue à la propagation mondiale du gène mcr-1 (Fernandes et al. 2016). 

L’autorité européenne de sécurité des aliments (EFSA) a rapporté en 2016, que des résistances 
aux antimicrobiens fréquemment utilisés étaient couramment trouvées chez Campylobacter et 
Salmonella chez l'homme et la volaille. Par exemple, chez Campylobacter jejuni la résistance 
à la ciprofloxacine atteint 69,8% chez des souches isolées de poulets de chair. Concernant 
Salmonella, cette résistance à la ciprofloxacine a été identifiée comme étant supérieure chez 
certains sérotypes, notamment ceux qui sont associés à la volaille, tels que Salmonella 

Enteritidis, Salmonella Infantis, et S. Kentucky (Authority and European Centre for Disease 
Prevention and Control 2016). De multiples clones de Salmonella producteurs de BLSE, tels 
que CTX-M-2, CTX-M-9 et TEM-52, ont été retrouvés partagés entre des volailles et des 
humains infectés dans plusieurs pays européens (Antunes, Novais, and Peixe 2020). 

Des preuves de la transmission du SARM associé au bétail vers l’Homme ont récemment été 
décrites, le poulet de chair et la viande de dinde étant considérés comme des vecteurs probables 
de la lignée CC9/CC398 (Larsen et al. 2016). 

Une étude sur le gène mcr-1 a montré sa propagation des animaux vers l’Homme à travers la 
chaine alimentaire, son taux de détection était plus élevé dans les échantillons d’animaux (21%) 
et de viande crue (15%) que dans les échantillons cliniques (1%) (Liu et al. 2016). 

Le fait d’utiliser régulièrement des antimicrobiens chez le bétail, associé à la production 
intensive d'animaux destinés à l'alimentation est considérée comme le principal moteur de la 
sélection de bactéries résistantes et d’EGM dans le monde entier. L’utilisation d’autres 
molécules ayant une activité antimicrobienne, tel que le cuivre, ont également été identifiés 
comme participant à la sélection de BRA (Antunes, Novais, and Peixe 2020).  

 

II.3.4. Transmission Homme – animal et environnement 

 

La résistance aux antibiotiques est un phénomène ancien, naturelle et déjà répandu dans 
l’environnement depuis un long moment. En effet, l'origine des produits antibiotiques naturels 
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est très ancienne, elle est estimée entre 2 milliards et 40 millions d’années, indiquant que la 
résistance pourrait datée de cette même époque (D’Costa et al. 2011). 

Les gènes de résistance aux antibiotiques étaient donc déjà présents avant notre utilisation des 
antibiotiques. Dans ce sens, l’étude de D’Costa et al. (2011) avait notamment montré, grâce à 
l’analyse de séquences d’ADN collecté dans les sédiments du permafrost, des similarités entre 
la protéine VanA datant de 30 000 ans et les variants actuels, confirmant sa présence bien avant 
l’utilisation des antibiotiques. Les auteurs ont aussi retrouvé des gènes codant des résistances 
aux b-lactamines et aux tétracyclines dans ces sédiments. 

Ces déterminants de la résistance était aussi probablement déjà soumis aux transferts 
horizontaux. Il a été montré que les β-lactamases à sérine dateraient d’il y a plus de 2 milliards 
d’années et certaines seraient présentes sur des plasmides depuis des millions d'années (Hall 
and Barlow 2004). 

Il est maintenant admis que les activités anthropiques, perturbant les écosystèmes et pouvant 
générer des molécules exerçant des pressions de sélection sur les microorganismes, sont liées à 
l’augmentation de la résistance aux antibiotiques. Il a été également mis en évidence que les 
milieux aquatiques impactés par l’Homme subissent une augmentation plus importante en GRA 
que les milieux non impactés (Kim and Cha 2021). 

Les stations de traitement des eaux usées (STEU), réceptionnant les effluents des villes, sont 
considérées comme des lieux de dissémination de la résistance, du fait des rejets des eaux usées 
traitées localement dans les environnements aquatiques et potentiellement dans les sols lors de 
valorisation agricole des boues. De nombreuses bactéries pathogènes sont adaptées pour vivre 
dans des habitats aquatiques, ce qui fait des rivières des sources possibles et des voies de 
propagation de la résistance aux antibiotiques, puisqu'elles reçoivent généralement des effluents 
des stations d'épuration, qui peuvent contenir des résidus d'antibiotiques et des BRA et GRA. 
L’utilisation d’antibiotiques en médecine vétérinaire contribue également significativement à 
la résistance environnementale. Les déchets animaux, à la fois provenant de l’agriculture et de 
la faune sauvage, représentent un risque pour la transmission et la persistance de la RAM dans 
le sol et l’environnement aquatique (Czatzkowska et al. 2022).  

Mais la dissémination de bactéries résistantes entre l’environnement, l’Homme et les animaux 
est peu décrite dans la littérature et a souvent été négligée mais de récentes études 
épidémiologiques s’intéressant à la comparaison des génomes bactériens de ces compartiments 
One-Health ont tentées de combler ces lacunes. 

 

II.3.4.1. Les stations de traitement des eaux usées 

Les STEU ont souvent été décrites comme étant des hotspots pour la dissémination de la RAM. 
Elles créent des conditions favorables pour la prolifération bactérienne notamment grâce à la 
présence de sources de carbone et autres nutriments, des accepteurs d’électrons mais aussi un 
pH et des températures favorables ainsi que des particules sur lesquelles les bactéries peuvent 
s’adsorber (Manaia et al. 2018). Les stations reçoivent également d'importantes proportions de 
résidus d’antibiotiques, de BRA et de GRA, l’environnement pourrait donc favoriser la 
sélection et le transfert horizontal de GRA entre les bactéries au cours du processus de 
traitement des eaux usées (Grehs et al. 2021). 

 

Principe de fonctionnement d’une STEU 
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Les eaux usées sont collectées par les réseaux d’égouts au domicile des habitants d’une 
collectivité et sont acheminés jusqu’à la station de traitement où elles subissent une série de 
traitements afin de retirer de ces eaux les particules en suspension, la charge organique et, dans 
certains cas (rejet en zone sensible), les nutriments (azote, phosphore). La charge bactérienne 
qu’elle rejette n’est pas considérée systématiquement et on considère un abattement bactérien 
de 1 à 2 log avec une station de traitement classique (Manaia et al. 2018). 

Pré-traitement et traitement primaire  

La première étape a pour but d’éliminer les gros déchets, le sable et les graisses en faisant passer 
l’eau par des étapes de dégrillage, dessablage et déshuilage/dégraissage. Cette première étape 
de traitement permet notamment d’éviter la détérioration des équipements. 

Le traitement primaire, optionnel, est une décantation séparant les matières particulaires denses 
de l’eau, la matière solide se déposant au fond de l’ouvrage et est récupérée puis traitée, 50 à 
60% des matières en suspension vont alors être éliminées. Dès cette étape une grande partie des 
microorganismes présents dans les eaux usées adhérant aux particules organiques et 
inorganiques et sont donc éliminés de l'effluent et dirigées vers les boues à traiter (Manaia et 
al. 2018).  

 

Traitement secondaire  

Le traitement secondaire est, dans la grande majorité des STEU, un traitement biologique 
permettant d’éliminer les composés biodégradables tels que la matière organique, l’azote 
ammoniacal en présence d’oxygène. Les conditions mises en place dans les bassins de 
traitement (forte concentration de bactérie, faible quantité de « nourriture ») favorisent le 
métabolisme énergétique des micro (faible croissance), la floculation par production de 
substances polymériques extracellulaires (EPS) et l’oxydation de la matière organique en 
dioxyde de carbone et en H2O. La concentration en boues (ensemble des microorganismes et 
particules floculés dans une liqueur mixte) est de l’ordre de quelques grammes. La composition 
des EPS leur confère différentes propriétés de sorption des composés chimiques organiques ou 
inorganiques présents souvent récalcitrants à la biodégradation tels que les métaux lourds et les 
pharmaceutiques, les détergents, ... se trouvant également dans les eaux usées. Ces composés 
peuvent être toxiques pour une partie des bactéries, générant ainsi une pression de sélection 
(Grehs et al. 2021). 

Lors de rejet en zone sensible, des traitements complémentaires sont associés : l’azote nitrifié 
dans le bassin d’aération par des bactéries autotrophes, est éliminé en diazote gazeux dans une 
zone anoxique tandis que le phosphore est éliminé soit par traitement physicochimique 
(précipitation) soit par traitement biologique dans un bassin en anaérobie par des bactéries 
accumulatrices de phosphate. 

La liqueur mixte est séparée en effluent traité et en boue. Les boues formées sont d’une part 
recyclées dans le bassin d’aération pour y garantir une concentration constante en biomasse et, 
d’autre part, envoyées vers le traitement des boues (épaississement, déshydratation, 
hygiénisation, séchage) préalablement à une valorisation matière ou thermique éventuelle. 

Ce traitement secondaire permet une diminution de 1 à 2 log de la charge microbienne dans 
l’effluent secondaire (Manaia et al. 2018). L’effluent est généralement rejeté dans son milieu 
récepteur après le traitement secondaire mais un traitement tertiaire peut être réalisé. 
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Lors de rejets en zone d’activité sensible (baignade, zone conchylicole) des traitements 
tertiaires peuvent être mis en place tels que la désinfection des eaux grâce à des traitements par 
lagunage, par filtration membranaire voire des traitements aux UV. 

D’autres procédés peuvent être implémentés au sein des STEU en fonction des besoins de 
traitement permettant d’améliorer la qualité des eaux rejetées (traitement membranaire (micro 
et ultrafiltration), osmose inverse, charbon actif …).  

 

La Figure 11 représente les différentes étapes du processus de traitement des eaux usées dans 
une STEU. 

Figure 11 : Schématisation du principe de fonctionnement d’une station de traitement des eaux usées (Source 
IDEA). 

 

II.3.4.2. La résistance dans les STEU 
 

L’influent de la station reflète, en partie, les caractéristiques du microbiome de la population 
humaine desservie y compris la présence de BRA, de GRA et d’EGM associés. Les 
microorganismes présents dans les eaux usées sont donc principalement des bactéries 
commensales du microbiote humain mélangées à des bactéries d’origines diverses qui sont 
entrées dans le système de canalisation. Le résistome de cet influent est influencé, entre autre, 
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par la prévalence générale de la résistance aux antibiotiques et la consommation d'antibiotiques 
dans la communauté (Pärnänen et al. 2019).  

Les STEU reçoivent des eaux usées provenant, entre autres, de l’hôpital, des communautés, des 
industries pharmaceutiques ou encore des exploitations agricoles. Les hôpitaux produisent de 
grandes quantités d’eaux usées ; à ce niveau aussi il existe des différences entre les pays 
développés et les pays en développement. En effet, les hôpitaux des pays développés produisent 
entre 400 et 1 200 litres d’eaux usées par patient alors que dans les pays en développement ce 
sont entre 200 et 400 litres qui sont produits. Ces eaux hospitalières contiennent de grandes 
quantités de BRA et de GRA, concentrations qui sont de 2 à 9 fois plus élevées que dans les 
eaux usées municipales (Czatzkowska et al. 2022). 

Ce sont particulièrement des gènes de résistance aux aminosides, aux b-lactamines et à la 
vancomycine qui sont détectés dans ces eaux (Czekalski et al. 2012; Buelow et al. 2018). De 
plus, dans ces eaux, E. coli présente un taux de résistance plus élevé à tous les antibiotiques que 
dans les eaux usées municipales (Korzeniewska, Korzeniewska, et Harnisz 2013). Les eaux 
usées cliniques sont également plus riches en bactéries opportunistes mais aussi en GRA 
d’importance médicale. Elles transportent notamment des entérobactérales, constituant naturel 
du microbiote intestinal humain, ces bactéries peuvent être sources de gènes codant des b-
lactamases et des BLSE (Pazda et al. 2019). Certaines études montrent une prévalence de 37 à 
40 % de bactéries productrices de BLSE dans les eaux usées hospitalières (Korzeniewska, 
Korzeniewska, and Harnisz 2013; Chagas et al. 2011).  

Mais les effluents hospitaliers représentent moins de 1% de la quantité des eaux usées 
municipales, ils sont donc extrêmement dilués en arrivant à la STEU, indiquant que les eaux 
usées urbaines contiennent une grande proportion de BRA (Karkman et al. 2018). Dans ce sens, 
il a été montré que le risque de résistance n’était pas augmenté dans les stations d'épuration 
recevant des eaux usées hospitalières en plus des eaux municipales par rapport aux stations 
traitant uniquement des eaux usées municipales. Les hôpitaux ne contribueraient donc pas de 
manière importante à la quantité et à la diversité des GRA dans le réseau d'assainissement 
(Buelow et al. 2018). 

En outre de la diminution de la charge bactérienne, la majorité des études montre également 
une baisse de l’abondance des GRA après traitement dans la STEU. Cependant, l'effet du 
traitement sur l'abondance relative de ces gènes diffère fortement selon les gènes étudiés. 
Certaines études décrivent une baisse ou pas de changements de l’abondance relative des gènes 
étudiés (Rafraf et al. 2016; Munir, Wong, and Xagoraraki 2011) tandis que d’autres montrent 
un enrichissement de certains gènes (Makowska, Koczura, and Mokracka 2016; Di Cesare et 
al. 2016; Lee et al. 2017). En général, dans les stations d'épuration conventionnelles, 
l’élimination des GRA varie de 1 à 2 log (Sabri et al. 2020) et des changements dans le résistome 
des STEU sont observés tous les 2 à 3 ans (Yin et al. 2019). 

D’après les résultats de Buelow et al ayant suivi pendant plus de cinq années le résistome lors 
du traitement d’effluents urbains et hospitaliers entre l’entrée et la sortie des systèmes de 
traitement des effluents de l’hôpital l’abondance des GRA diminue de 5, pour les gènes de 
résistance aux QAC, aux sulfamides et les gènes codant pour des transposases, à 78 fois pour 
les gènes conférant une résistance aux quinolones. Tandis que pour les systèmes de traitement 
des effluents urbains la diminution est de l'ordre de 3, pour les gènes de résistances aux 
aminosides, à 43 fois, pour la résistance à la streptogramine et dans certains cas aucune baisse 
n’est observée, notamment pour les gènes de résistance aux quinolones, à la bacitracine, aux b-
lactamines, aux QAC, ainsi qu’aux métaux lourds (Buelow et al. 2020). 
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Pärnänen et al. ont comparé l’influent et l’effluent de 12 stations d’épuration, situées dans 7 
pays européens (Portugal, Espagne, Irlande, Chypre, Allemagne, Finlande et Norvège), par 
qPCR ciblant 229 gènes de résistance et 25 EGM. Dans ces influents, la majorité des gènes 
détectés sont des gènes très répandus dans l'environnement et codant pour la résistance aux 
antibiotiques de première génération. Tous leurs échantillons contenaient des gènes conférant 
une résistance aux aminosides (aadA et strB), aux β-lactamines (blaGES, blaOXA et blaVEB), 
aux macrolide-lincosamide-streptogramine B (MLSB) (ereA, ermF et matA/mel), aux 
sulfamides (sul1), aux tétracyclines (tetM et tetQ) et à la multirésistance (qacED1 et qacH). En 
plus de ces gènes de résistance, des EGM étaient également présents dans ces échantillons 
d’influents, tels que intI1, tnpA, Tp614, ISAba3, ISPps et ISSm2. Mais des différences existent 
en fonction des pays. En effet, les gènes de résistance d’intérêt clinique majeur tels que les β-
lactamases blaNDM-1, blaKPC, blaVIM et blaIMP ou encore les gènes mcr-1, mecA et vanA 
ont été retrouvés de façon plus sporadique selon le pays étudié. Après traitement par la STEU, 
certains gènes ont persisté dans plus de 90% des échantillons, il s’agissait des gènes de 
résistance aux aminosides (aadA et strB), aux β-lactamines (blaOXA), aux MLSB (ermF), aux 
sulfamides (sul2), à la tétracycline (tetW), à la multirésistance (qacH) et des EGM, tels que la 
transposase (tnpA), l'intégrase (intI1) et les séquences d'insertion (ISAba3 et ISPps) (Pärnänen 
et al. 2019). Des plasmides à large spectre, comme IncP, IncQ et IncW, portant des gènes de 
résistance ont également été retrouvés à de fortes prévalences dans les eaux usées (Czekalski et 
al. 2012). 

Des intégrons porteurs de cassettes de gènes de résistance aux antibiotiques sont détectés avec 
une prévalence élevée dans les STEU, les effluents finaux et les boues de stations (Ma et al. 
2013; Mokracka, Koczura, and Kaznowski 2012; Moura et al. 2012). Le fait de retrouver ces 
EGM montre que les transferts horizontaux de gènes et la dissémination des GRA est possible 
dans les STEU. 

La fraction de BRA et GRA non éliminée lors du traitement primaire se retrouve au contact des 
bactéries des boues activées dans le bassin du traitement secondaire où des échanges peuvent 
avoir lieu (Manaia et al. 2018). 

Sur la base des méthodes cultures-dépendantes ce sont les indicateurs de contamination fécale 
qui sont le plus fréquemment retrouvés dans les échantillons de STEU, incluant E. coli, les 
coliformes totaux et les entérocoques. Outre ces bactéries, d’autres BRA d’intérêt clinique sont 
également identifiés, tels que les SARM, les VRE et d’autres bactéries à Gram négatif ayant 
des résistances à de nombreux antibiotiques (Bouki, Venieri, and Diamadopoulos 2013; 
Figueira et al. 2011). Les résistances portées sont des résistances aux b-lactamines, à 
l'association triméthoprime/sulfaméthoxazole, à la tétracycline et à la ciprofloxacine (Amador 
et al. 2015). Les analyses métagénomiques, quant à elles, montrent que les bactéries identifiées 
par les méthodes cultures-dépendantes ne font pas partie des organismes les plus prédominants. 
En effet ce sont les protéobactéries, les Firmicutes, les actinobactéries et les genres Aeromonas, 

Bacillus, Lysinibacillus, Microbacterium, Providencia et Staphylococcus qui sont les plus 
abondants dans les eaux de STEU (Zhang et al. 2015). 

Suite au traitement de la station, les eaux sont déversées dans des récepteurs naturels, tels que 
les rivières et les autres eaux de surface (Czatzkowska et al. 2022). Lors du rejet final des 
effluents dans les eaux réceptrices il peut y avoir une augmentation de 1012 BRA ou 1018 GRA 
par jour (Grehs et al. 2021). Globalement, dans ces eaux l’abondance des GRA est de non 
détecté à 108 copies/L. Les gènes vont pouvoir ensuite s’accumuler dans les sédiments soit par 
sédimentation soit par adsorption (He et al. 2020). La dissémination de ces GRA dans les 
environnements récepteurs dépend de la capacité de l’hôte à survivre et proliférer ainsi que de 
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l’acquisition de ces gènes par de nouveaux hôtes par les mécanismes de transfert horizontaux 
(He et al. 2020). 

Les eaux en aval de la station reçoivent également des charges bactériennes significatives, 
malgré la réduction du nombre de bactéries. Une étude a montré que les eaux réceptrices 
peuvent recevoir plus de 2,7.103 UFC/mL de E. coli avec jusqu’à 18% de ces bactéries 
productrices de BLSE (Korzeniewska, Korzeniewska, et Harnisz 2013). 

La conséquence de rejeter des effluents contenant des GRA dans les environnements récepteurs 
est l’augmentation du contenu en GRA dans celui-ci. La population peut ensuite être exposée 
aux GRA rejetés par la STEU par exemple dans le cadre d’activités récréatives dans les eaux 
de surface (Pallares-Vega et al. 2019). Le résistome des rivières est lui considéré comme une 
voie potentielle pour la réintroduction de la RAM chez l’Homme en raison de l’utilisation de 
l’eau en tant que source d’eau potable et d’eau d’irrigation en agriculture (Kim and Cha 2021). 
Mais ce risque de contamination reste difficile à évaluer, même s’il a déjà été montré que 
l'exposition récréative était liée à un taux plus élevé de portage de E. coli producteurs de BLSE 
chez les surfeurs (Leonard et al. 2018). 

En conclusion, les STEU sont des « hotspots » de la dissémination de la RAM, recevant de 
grandes quantités de GRA et de BRA, qui sont plus particulièrement abondants dans les eaux 
usées de l’hôpital. Mais ces eaux hospitalières sont diluées dans les eaux usées urbaines, qui 
sont aussi une grande source de BRA et de GRA. Suite au passage des effluents dans le procédé 
de traitement des eaux usées la charge bactérienne diminue ainsi que l’abondance des GRA. Le 
milieu récepteur reçoit ces eaux traitées et les GRA peuvent s’accumuler dans les sédiments. 
Tout cela montre l’impact des activités anthropiques sur la dissémination de la résistance et 
l’importance de maintenir en conformité les STEU pour diminuer la contamination 
environnementale. 

II.3.4.3. L’épandage des boues de STEU 

Les boues de STEU sont majoritairement composées de matière organique biodégradable. La 
gestion des boues se fait de différentes façons : traitement thermique, compostage ou encore 
utilisation agricole (Buta et al. 2021). Mais en France, ces boues sont très souvent appliquées 
sur les sols. Elles permettent un enrichissement en nutriments, elles sont notamment une source 
nutritive pour les plantes, elles permettent également une amélioration de la porosité, de la 
rétention d’eau,… (Markowicz et al. 2021). 

Au niveau de l’Union Européenne, c’est en Allemagne, en Espagne, en Italie et en France que 
les boues d’épuration sont les plus largement produites. La moitié de ces boues produites sont 
ensuite utilisés en agriculture et épandues sur les sols (Czatzkowska et al. 2022). 

Outre les composés qui sont bénéfiques au sol, les boues contiennent également des composés 
potentiellement impactant, comme des métaux lourds, des polluants organiques persistants, des 
résidus d’antibiotiques ou encore des pathogènes, des BRA, des GRA (Buta et al. 2021; Wang 
et al. 2023). Le rôle des résidus antibiotiques et autres résidus sur la RAM est détaillé dans le 
Chapitre III. Les pathogènes dominant dans ces boues sont E. coli et K. pneumoniae (Ye and 
Zhang 2011). Plus de 200 sous-types de GRA ont été détectés dans les boues d’épuration. 
L’abondance absolue de ces gènes varie de 2,10.105 à 7,35.1011 copies/g de poids sec. Parmi 
eux, les gènes de résistance aux tétracyclines, aux β-lactamines, aux sulfamides et aux 
macrolides sont les plus étudiés (Nnorom et al. 2023). 

Il a été montré que les quantités de GRA, EGM mais aussi métaux lourds augmentaient dans le 
sol à la suite de l’application des boues de station. Ce sont principalement les gènes conférant 
des résistances aux b-lactamines et aux tétracyclines qui sont trouvés dans ces boues (Chen et 
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al. 2016). Les gènes ermF, tetX et tetG sont notamment introduits dans le sol suite à l’épandage, 
mais en raison de leur dégradation leur niveau redevient rapidement comme dans les sols 
contrôles (Zhang et al. 2019). 

Une étude menée pendant 24 ans a permis d’observer, après épandage de boues séchées 
thermiquement et de boues digérées anaérobiquement, l’augmentation de l’abondance des 
éléments Cu et Zn dans le sol et ce sans modifier leur biodisponibilité. Cette étude montre 
également l’accroissement de l’activité microbienne, de la biomasse mais aussi des GRA et des 
EGM dans le sol. En revanche la composition de la communauté de procaryotes est rarement 
modifiée dans les sols amendés (Urra et al. 2019).  

Même si divers procédés, biologiques, chimiques ou thermiques, sont réalisés sur les boues 
d’épuration avant qu’elles ne soient utilisées en agriculture, la majorité des méthodes de 
traitement des boues permettent l’élimination d’une partie de la charge microbienne mais elles 
ne sont pas toutes efficaces pour éliminer les métaux lourds qui eux ont une stabilité importante 
dans l’environnement (Buta et al. 2021). Aussi, pendant la pandémie de Covid-19, pour éviter 
les contaminations par le SARS-CoV-2, des traitements d’hygiénisation pour les boues ont été 
mis en place : compostage, séchage thermique, digestion anaérobie thermophile et chaulage. 

De plus, 60% des micropolluants sont sorbés sur les boues et vont donc retourner, après 
épandage, dans le sol (Dagot 2018). Miller et al. ont montré lors du stockage des boues une 
augmentation des gènes intI les deux premiers mois, s’en est suivi une diminution les mois 
suivant, montrant l’intérêt d’avoir une période de stockage avant fertilisation des sols (Miller 
et al. 2014). Dans les sols amendés, la fréquence de transfert horizontal de gènes est donc 
généralement plus importante que dans les sols non amendés, mais ceci n’est valable que sur 
une durée courte après amendement (Riber et al. 2014).  

Une directive a été adoptée par la Communauté Européenne en 1986 concernant la protection 
de l’environnement et des sols, dans laquelle des valeurs seuils pour les éléments toxiques ont 
été fixées (Directive 86/278/CEE du Conseil du 12 juin 1986 relative à la protection de 
l’environnement et notamment des sols, lors de l’utilisation des boues d’épuration en 
agriculture 1986). 

 

II.3.4.4. L’épandage du fumier et du lisier 

Le fumier des animaux est constitué d’un mélange d'excréments, d'urine, de litière et d'autres 
matières associées à la production animale. Ces fumiers sont utilisés comme engrais naturel en 
raison de leur teneur élevée en nutriments organiques, afin d’améliorer les rendements de la 
production alimentaire (Li et al. 2020). En France, 300 millions de tonnes de fumier sont 
épandus chaque année (Lecomte et al. 2023). 

Ils sont également fortement abondants en microorganismes, plus particulièrement en bactéries 
à Gram négatif (Buta-Hubeny et al. 2022). Des bactéries potentiellement pathogènes sont 
présentes dans ces déchets, elles peuvent survivre pendant plusieurs semaines voire plusieurs 
mois, mais leur survie dépend de la source du fumier et des propriétés du sol (Leclercq et al. 
2016). En tant qu’engrais, le fumier apporte des nutriments servant à la croissance de bactéries 
pouvant être porteuses de GRA et favoriser la transmission de ces GRA aux bactéries du sol 
(Hu et al. 2016). Clostridium, Acinetobacter et Pseudomonas ont été identifiés comme les 
genres associés à l'enrichissement en GRA dans les sols amendés (Leclercq et al. 2016). 

Des résidus d’antibiotiques peuvent être détectés dans le fumier à des concentrations très 
variables, allant du μg/kg au mg/kg (He et al. 2020). Parmi les antibiotiques détectés, les 
fluoroquinolones, les sulfamides et les tétracyclines sont les classes les plus fréquentes. Les 
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concentrations en fluoroquinolones sont plus élevées dans le fumier de volailles, dans le fumier 
de bovins c’est l’oxytétracycline tandis que dans le lisier de porc les sulfamides sont détectés à 
de plus grandes concentrations (Li et al. 2020; Apreja et al. 2022). 

La dégradation et l’élimination de ces résidus sont rendus difficiles pour certains antibiotiques 
qui sont souvent excrétés intacts dans le fumier où ils vont pouvoir former des complexes avec 
les matières organiques solubles. D’autres antibiotiques ayant des demi-vies courtes vont, au 
contraire, être rapidement dégradés dans les sols amendés par le fumier, c’est le cas de la 
sulfaméthazine, la tylosine et la chlortétracycline (Li et al. 2020). 

Le fait d’épandre du fumier d’animaux traités aux antibiotiques a été montré comme 
augmentant le taux de BRA et de GRA d’intérêt clinique par rapport aux sols recevant des 
engrais inorganiques ou ne recevant pas d'engrais. Mais cet apport en BRA et en GRA dépend 
de la qualité des lisiers et n’est donc pas toujours visible (Li et al. 2020; Han et al. 2018). Une 
quantité importante de gènes est présente dans le fumier. En effet, lorsqu’il n’est pas traité, 
l’abondance des GRA est de 106 à 1011 copies/g de poids sec (He et al. 2020). 

En comparaison avec les eaux usées des hôpitaux et des municipalités, les eaux usées des 
élevages de porcs et de poulets contiennent une abondance en GRA de trois à cinq ordres de 
grandeur supérieurs alors que l’abondance dans les eaux usées des bovins et des poissons est 
comparable à celle des eaux usées hospitalières et municipales (He et al. 2020). 

Des différences considérables ont été observées dans l'abondance des GRA dans le fumier entre 
les différents types d’animaux, ceci peut être dû à une utilisation différente des antibiotiques. 
C’est l’épandage du fumier de volaille qui apporte la plus grande concentration de GRA dans 
le sol, notamment des gènes codant des résistances aux tétracyclines, aux aminosides, aux 
sulfamides, à la bacitracine et au chloramphénicol (Buta-Hubeny et al. 2022; He et al. 2020). 
Les gènes de résistance les plus fréquemment détectées dans les déchets d'élevage comprennent 
les gènes tet, sul, erm, fca et bla, qui correspondent aux principales classes d'antibiotiques 
utilisées dans l'élevage. Parmi eux les gènes tet et sul sont généralement les plus abondants (He 
et al. 2020).  

Des différences existent également entre les pays ; la Chine, qui est le producteur et le 
consommateur majeur d’antibiotiques dans le monde (Van Boeckel et al. 2015), est le pays où 

Figure 12 : Abondance relative des gènes de résistance sélectionnés, dans les déchets d’élevage à travers le monde (He et al. 2020) 
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l’on trouve l’abondance de GRA la plus élevée dans le fumier (He et al. 2020). L’occurrence 
d’une sélection de gènes de résistance dans le fumier dans différents pays est montrée sur la 
Figure 12. 

La fréquence de détection des GRA dans ces sols amendés est jusqu’à 28 000 fois plus élevée 
que dans les sols qui ne le sont pas (Zhu et al. 2013). Ce sont principalement les gènes de 
résistance à la tétracycline et aux sulfamides qui voient leur abondance augmenter dans le sol 
après amendement (Tang et al. 2015). Dans le sol, la persistance des GRA peut être de plus de 
120 jours, et leur concentration peut mettre de 3 à 6 mois pour atteindre des concentrations 
similaires à ce qui est naturellement retrouvé dans le sol (Li et al. 2020; Buta-Hubeny et al. 
2022; Han et al. 2018; Kyselková et al. 2015). 

L'application de fumier augmente également le nombre et l'abondance relative des EGM, 
comme par exemple les IS, celles-ci restent ensuite stables pendant plusieurs mois dans sol (Li 
et al. 2020). Une étude a aussi montré que suite à l’épandage de lisier de porc sur le sol 
l’abondance des intégrons de classe 1 est augmenté mais est aussi encore maintenu des mois 
après l’épandage (Byrne-Bailey et al. 2011). Actuellement, le traitement du lisier et du fumier 
n’inclut pas l'élimination des antibiotiques, des GRA, des BRA et des EGM. 

Le sol, en particulier le sol agricole, est donc un réservoir important de GRA. Selon la qualité 
des boues d’épuration et du fumier animal, ils pourraient être une source de l’apport de GRA 
dans le sol lors de l’amendement. Ces pratiques agricoles favorisent donc la dissémination des 
GRA dans les sols et facilitent leur import dans la chaîne alimentaire (Niu et al. 2022; Zhao et 
al. 2021). 

 

La Figure 13 résume les différentes possibilités de transmission de BRA et de GRA à l’intérieur et 

entre chaque compartiment du concept One-Health. 
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II.4. Évaluation du risque : les indicateurs et suivis environnementaux 

 

Comme il n’existe pas d’outils permettant de détecter les gènes de résistance couvrant toutes 
les classes d'antibiotiques il est nécessaire d’avoir des indicateurs. Toutefois, la sélection de ces 
indicateurs ainsi que la détermination des concentrations auxquelles ces indicateurs seraient 
considérés comme étant sûres reste délicat et nécessitent de faire l’objet d’études 
supplémentaires. Pour être un bon indicateur, il faut qu’il soit trouvé abondamment dans des 
milieux impactés par l’activité humaine et peu dans des environnements peu impactés. 
Actuellement, aucun indicateur unique ne fait l'objet d'un consensus international. 

Différentes approches ont donc été mises en place pour évaluer de manière qualitative et/ou 
quantitative la résistance aux antibiotiques dans l’environnement en utilisant des indicateurs.  

Une des approches se fait par culture de BRA ou de groupes bactériens résistants spécifiques. 
Les bactéries principalement ciblées par cette méthode sont les E. coli producteurs de BLSE, 
les entérocoques résistants à la vancomycine et les SARM (Liguori et al. 2022). Toutefois, cette 
méthode ne peut se limiter qu’aux bactéries cultivables ne représentant qu’une petite partie du 
microbiome environnementale. En effet, dans les environnements aquatiques ou dans les boues 
des STEU, moins de 0.1% des bactéries sont cultivables (Miłobedzka et al. 2022). 

Pour pallier à ce biais de culture, des méthodes moléculaires culture-indépendantes ont été 
développées, c’est le cas par exemple des PCR quantitatives (qPCR) qui sont capables de 
donner une information sur la prévalence des GRA connus dans les échantillons 
environnementaux, ce qui peut constituer une bonne estimation du niveau de contamination par 
les GRA (Berendonk et al. 2015; Li et al. 2020). La qPCR peut permettre une détection et une 
quantification très sensibles des gènes, ce qui est utile pour identifier et caractériser l'influence 
anthropique, ainsi que pour évaluer l'élimination des ARG lors du traitement des eaux usées par 
exemple (Liguori et al. 2022). Grâce à cette méthode Pruden et al. ont notamment pu montrer 
la corrélation entre le nombre de copies du gène sul1 mesuré dans les sédiments d’une rivière 
du Colorado et les capacités des STEU et des exploitations animales en amont (Pruden, Arabi, 
and Storteboom 2012). L'une des difficultés de la qPCR est qu'elle oblige à sélectionner des 
GRA ou d'autres cibles génétiques d’intérêt, parmi des milliers de choix. Récemment, des 
méthodes de qPCR à haut débit comprenant des centaines de cibles ARG, pouvant traiter de 96 
à 384 échantillons par cycle et produire des résultats en moins de quelques heures, ont été mises 
au point, ce qui réduit la nécessité de choisir la "bonne" combinaison de GRA (Ishii 2020). 
C’est par exemple le cas de Resistomap, qui a été créé pour mesurer la résistance aux 
antibiotiques dans des échantillons environnementaux. Pour cette méthode, dans chaque puce, 
jusqu'à 384 gènes peuvent être mesurés simultanément. La présence et l'abondance des GRA, 
des intégrons et des EGM ainsi que du gène de l'ARNr 16S dans chaque échantillon sont 
analysées (www.resistomap.com/). 

D'autres marqueurs, tels que les EGM peuvent également être inclus. Cependant, 
l'instrumentation nécessaire à la qPCR à haut débit n'est pas largement disponible, les 
protocoles ne sont pas bien établis et l'ajout d'une étape de pré-amplification est nécessaire pour 
atteindre des limites de détection sensibles, ce qui constitue des inconvénients pour la 
surveillance de la résistance dans l'environnement. La digital droplet PCR (ddPCR) est de plus 
en plus utilisée dans ce domaine, car elle est considérée comme une version améliorée de la 
qPCR, plus sensible et moins affectée par l'inhibition, mais peu d'études sur les GRA ont montré 
l'utilisation de la ddPCR (Liguori et al. 2022). 

Afin d’explorer plus largement la diversité, sans avoir besoin de sélectionner des gènes cibles, 
au sein d’environnements complexes, la métagénomique a été développée. Le séquençage 
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métagénomique est réalisé par extraction de l'ADN génomique, fragmentation et séquençage 
de nouvelle génération (NGS) pour obtenir des millions de reads représentant la communauté 
bactérienne des échantillons environnementaux (Liguori et al. 2022). La métagénomique a 
d'abord été utilisée pour examiner les sédiments des eaux de surface fortement impactés par les 
rejets d'eaux usées pharmaceutiques, en particulier par les antibiotiques (Kristiansson et al. 
2011). La métagénomique est aussi largement utilisée pour évaluer les changements dans le 
résistome à travers les STEU et pour identifier les EGM afin d'estimer les événements de 
transfert horizontal de gènes (Yang et al. 2014; Ju et al. 2019). Plus récemment, la 
métagénomique a été décrite comme un outil surveillance des eaux usées, afin d'estimer le 
portage et l'excrétion des GRA par la population humaine (Hendriksen et al. 2019). 

Chacune de ces méthodes présente des avantages et des inconvénients qui sont listés dans le 
Tableau 1. 

Tableau 1 : Avantages et désavantages des approches permettant l’évaluation de la résistance aux antibiotiques 
dans l’environnement (adapté de Franklin et al. 2021)  

 

 

Certains gènes de résistance ont été suggérés comme indicateurs pour suivre la résistance, il 
s’agit notamment de gènes d’intérêt clinique, prévalents dans l’environnement et des gènes 
associés à des EGM avec donc le potentiel d’être transmis par transfert horizontal. Les gènes 
candidats proposés sont : intI1, sul1, sul2, blaCTX-M, blaTEM, blaNDM-1, blaVIM, blaKPC, 
qnrS, aac(6’)-Ib-cr, vanA, mecA, ermB, ermF et aph (Berendonk et al. 2015). D’autres gènes 
codant des résistances aux antibiotiques de première génération ou des éléments génétiques 
mobiles avec une prévalence élevée dans les eaux usées ont également été proposés comme 
indicateurs, il s’agit de aadA, qacED1, ermF et intI1 (Pärnänen et al. 2019). Dans le cas des 
eaux douces, la pollution peut être étudiées par l’intermédiaire de deux indicateurs qui sont les 
gènes de résistance aux sulfamides sul1 et sul2. sul1 est particulièrement associé aux rejets des 
effluents de STEU tandis que sul2 est lui associé aux ruissellement agricoles (Apreja et al. 
2022).  

Méthode Avantages Désavantages

Facilité de la mise en œuvre Laborieux et consommateur de temps

Faibles exigences techniques
Absence de représentation de l'ensemble de la communauté 

microbienne 

Possibilité de comparer les données au niveau mondial

Biais inhérent à la culture, les bactéries faciles à cultiver étant les plus 

cultivées (sélection des bactéries à croissance rapide avec des cultures 

d'une nuit, alors que de nombreuses bactéries environnementales 

peuvent nécessiter plus de temps de culture)

Possibilité de déterminer la CMI des bactéries cultivables et les 

changements phénotypiques sous la pression de sélection des 

antibiotiques

Néglige les bactéries non cultivables

Cohérence avec les réglementations et les programmes de 

surveillance de la qualité de l'eau existants
Absence de comparaison avec les méthodes culture-indépendantes

Quantification plus précise du gène cible Impossible de vérifier l'expression des gènes 

Capacité à détecter les gènes à faible abondance Inhibition de la qPCR 

Quantification des GRA dans différents environnements
Impossibilité de distinguer directement l'ADN extracellulaire de l'ADN 

intracellulaire

Les nouvelles technologies permettent d'analyser un grand nombre de 

gènes cibles
Limitée par la conception des amorces et les GRA connus 

Analyser tous les gènes dans les échantillons environnementaux

PCR-dépendant et les biais liés à la PCR peuvent affecter la sensibilité 

et la précision de l'analyse (ex : exagération des taxons dominants ou 

omission de taxons peu abondants)

Réalisation simultanée de la taxonomie bactérienne et de l'analyse 

des gènes fonctionnels (GRA, EGM,…)

N'offre pas une profondeur de séquençage suffisante pour enrichir et 

assembler les génomes d'une seule souche (en particulier dans des 

matrices complexes), mais dépend de la plateforme

Élimine les problèmes liés à une conception inadaptée des amorces et 

aux biais de la PCR

Faible répétabilité, coût élevé et laborieux en raison de la complexité 

de la préparation et de l'analyse des échantillons

Découvrir de nouveaux gènes de résistance aux antibiotiques
Pas de discrimination entre vivant, mort ou actif en l'absence de 

cuulture préalable

Culture-dépendante

qPCR

Métagénomique
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Pour étudier plus précisément la pollution anthropique, le gène de l'intégron-intégrase de classe 
1, intI1, a été proposé comme marqueur du fait i) de l’association de intI1 avec des gènes 
conférant des résistances aux antibiotiques, aux métaux lourds ainsi qu’aux désinfectants, ii) de 
sa présence chez un grand nombre de bactéries pathogènes et non pathogènes chez l’Homme et 
chez les animaux mais une faible abondance dans les environnements moins affectés et iii) de 
sa capacité à pouvoir être transféré par transfert horizontal et iv) et son abondance peut 
rapidement changer en réponse aux pressions environnementales (Gillings et al. 2015).  intI1 
est mal éliminé lors du traitement de l'eau et son abondance augmente souvent en aval des 
STEU. Ces intégrons peuvent être transférés dans divers milieux environnementaux tels que les 
eaux souterraines, le sol… ce qui indique qu’ils sont des contaminants environnementaux 
émergents d’importance mondiale. La surveillance d’intI1 pourrait être utilisée pour l'analyse 
d'échantillons d'eaux, tels que les effluents d'eaux usées, les eaux de ruissellement, les rivières, 
les lacs et les océans. Il peut notamment être utilisé comme indicateur de l’abondance et de 
l’efficacité de l’élimination des GRA dans les STEU. Sa concentration peut être déterminée par 
qPCR (Gillings et al. 2015; Zheng et al. 2020). 

Si l’on s’intéresse aux indicateurs bactériens, potentiellement porteurs de ces gènes de résitance, 
les recommandations sont de rechercher des bactéries appartenant aux Gammaproteobacteria 
ou aux Firmicutes car ce sont cette classe et ce phylum qui sont les plus porteurs de gènes de 
résistance. Parmi les bactéries proposées on retrouve notamment E. coli, déjà utilisé dans la 
surveillance de la qualité de l’eau. La surveillance de E. coli dans les eaux usées pourrait 
permettre une prédiction du niveau de résistance clinique. L’avantage de cette observation au 
niveau des eaux usées est le fait de ne pas avoir besoin de faire des prélèvements au niveau des 
individus pour avoir des données sur la résistance (Huijbers, Larsson, and Flach 2020). 

Un protocole standardisé a été développé afin de réaliser la surveillance de E. coli et plus 
particulièrement les E. coli producteurs de BLSE, il s’agit du protocole tricycle. Il a été initié 
par l’OMS en collaboration avec la FAO et l’OIE. Le protocole tricycle a pour objectif d’établir 
un système de surveillance commun et simplifié afin de détecter et déterminer la prévalence de 
la bactérie indicatrice choisie dans ce protocole : E. coli producteur de BLSE et ce dans les trois 
secteurs que sont les humains, les animaux et l’environnement. Même si elle ne représente pas 
à elle seule le problème global de la RAM, cette bactérie a été choisie en tant qu’indicateur car 
1) il existe de grandes variations des taux de colonisation par les E. coli BLSE chez les humains 
que ce soit dans ou entre les pays et également dans le temps, 2) sa prévalence chez les animaux 
d’élevage est également variable et l'utilisation d'antibiotiques dans la chaîne alimentaire et la 
présence de E. coli BLSE dans l'environnement serait la cause d’une partie de la morbidité 
humaine liée aux E. coli BLSE, 3) des diminutions de l’occurrence des E. coli BLSE ont été 
observées suite à la mise en place de plans conduisant à une baisse de l’exposition aux 
antibiotiques chez les humains et les animaux et 4) les BLSE confèrent une résistance à des 
antimicrobiens d'importance critique (WHO 2021). 

D’autres bactéries ont été suggérées comme indicatrices : K. pneumoniae, Aeromonas spp., P. 
aeruginosa, Enterococcus faecalis et E. faecium (Berendonk et al. 2015). Les bactéries choisies 
comme indicatrices le sont car elles sont ubiquistes et sont également d'importants vecteurs de 
la RAM et sont responsables du transfert des ARG entre les différents compartiments de 
l'environnement. 

Outre ces indicateurs, les modèles mathématiques sont des outils rapides et peu coûteux, de 
plus en plus utilisés pour prédire la propagation de la résistance aux antibiotiques d’un point de 
vue microbiologique et épidémiologique mais également pour soutenir la prise de décisions en 
matière de santé publique. Ces modèles sont notamment capables d’étudier la relation entre 
l’exposition aux antibiotiques et l’émergence et la sélection de la résistance au niveau microbien 
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et au niveau de la population et aussi d’évaluer la tolérance aux antibiotiques (Opatowski et al. 
2011; Knight et al. 2019).  

Une partie des indicateurs cités est décrite dans le Tableau 2. 

 

Indicateurs Description Critères

- Les gènes de résistance aux macrolides sont parmi les 

plus abondants dans les eaux usées

- Présents dans de nombreuses espèces bactériennes 

présentes dans les eaux usées

- Abondant dans les eaux usées

- Présents dans de nombreuses espèces bactériennes 

présentes dans les eaux usées

- Principalement associé à des plasmides 

Évaluation de :

- l'abondance des bactéries

- l'élimination/l'augmentation des bactéries

- l'abondance relative des GRA

- Abondant dans les eaux usées

- Indicateur de contamination fécale

- Parmi les biomarqueurs les plus utilisés

- Abondant dans les eaux usées

- Lié aux GRA

- Présents dans de nombreuses espèces bactériennes 

des eaux usées

- Présents sur le chromosome et les plasmides

- Parmi les GRA les plus examinés dans les eaux usées

- Abondant dans les eaux usées

- Associé à intI1

- Présents dans de nombreuses espèces bactériennes 

présentes dans les eaux usées

- Présents sur le chromosome et les plasmides

- Les gènes de résistance aux aminoglycosides sont 

parmi les plus abondants dans les eaux usées

- Associé à intI1

- Présents dans de nombreuses espèces bactériennes 

présentes dans les eaux usées

- Présents sur le chromosome et les plasmides

- Présents dans de nombreuses espèces bactériennes 

des eaux usées

- Comprend des producteurs de BLSE d'importance 

clinique

- Présents sur le chromosome et les plasmides

Gènes de méthyltransférase de résistance à 

l'érythromycine, ermB  ou ermF

Résistance plasmidique aux quinolones, qnrS

Biomarqueur universel des bactéries

Phage, associé au genre Bacteroides , abondant dans 

l'intestin humain

Associé à des EGM susceptibles de porter des GRA

Code la résistance aux sulfamides, première classe 

d'antibiotiques utilisés en médecine

Code la résistance à la streptomycine

Code la résistance aux bêta-lactamines (pénicillines et peut 

inclure les céphalosporines de troisième génération)

Code la résistance aux macrolides

Code la résistance aux quinolones

crAssphage

Gène de l'ARNr 16S

Gène de l'intégrase de l'intégron de classe 1, intI 1

Gène de la dihydroptéroate synthase, sul1

Gène de l'aminoglycoside nucléotidyltransférase, 

aadA

Gène de bêta-lactamase, 
!"#!"#$%

Tableau 2 : Description des indicateurs d’évaluation de la résistance aux antibiotiques (adapté de Liguori et al. 2022). 
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III. Les facteurs environnementaux liés à la dissémination des gènes de résistance : le 
rôle de l’exposome 

III.1. Définition de l’exposome  

 

La notion d’exposome est principalement utilisée chez l’Homme et a été introduite en 2005 par 
Christopher Paul Wild. L’exposome est défini comme la totalité des expositions 
environnementales auxquels les Hommes sont soumis, depuis leur conception jusqu’à la fin de 
leur vie. Les facteurs pris en compte dans cette notion incluent l’environnement 
microbiologique, chimique, physique, médicamenteux, récréatif, l’alimentation, le style de vie 
ainsi que les infections (Wild 2005). 

Dans mon travail de thèse, l’exposome est considéré comme les composés présents dans 
l’environnement auxquels sont exposées les bactéries et pouvant avoir une influence sur la 
RAM et sa dissémination. 

Les polluants résultant des activités anthropiques ont un impact sur chacune des parties de 
l'environnement (air, eau et sol), influençant radicalement l’équilibre naturel. Cependant, la vie 
microbienne est abondante dans la plupart des environnements, par conséquent, l'introduction 
de polluants dans l'environnement pose des défis importants à la communauté microbienne. 
Mais l’impact des conditions environnementales sur la résistance aux antimicrobiens est mal 
connu. Malgré cela, trois catégories de composés ont bien été décrits dans la littérature : les 
antimicrobiens, les métaux lourds et les biocides étant capables de favoriser la sélection de 
gènes de résistance (Singer et al. 2016). 

 

III.2. Antibiotiques et molécules pharmaceutiques non-antibiotiques  

 

Le marché mondial des médicaments, qu’ils soient utilisés en médecine humaine ou en 
médecine animale, représentait en 2021 environ 1 300 milliards de dollars. La production de 
ces médicaments liée à leur consommation engendre des contaminations environnementales. 
En effet, un grand nombre de résidus de ces médicaments se retrouve dans l’environnement 
(Lecomte et al. 2023). Ceci s’explique par le fait que les antibiotiques sont peu métabolisés par 
l’organisme, jusqu’à 90% du traitement antibiotique peut être excrété de manière inchangée 
(Chow, Ghaly, and Gillings 2021). 

C’est donc par les fèces et par les urines que sont principalement excrétés ces contaminants en 
France, cette voie est plus importante que le rejet dans l’environnement par les effluents 
industriels ou encore le rejet inadapté des médicaments qui n’ont pas été utilisés. Environ 80% 
des flux de ces contaminants qui arrivent en entrée de station d’épuration sont d’origine 
domestique. Les effluents hospitaliers représentent donc seulement une faible part de l’apport 
en résidus de médicaments même si la concentration en ces molécules y est plus importante 
(Lecomte et al. 2023). 

Les antibiotiques sont retrouvés dans les eaux de surface et dans les eaux usées à des 
concentrations allant du ng/L au µg/L (Tableau 3) et représentent les molécules 
pharmaceutiques les plus importantes dans les milieux aquatiques. La concentration de ces 
molécules dans les eaux est fonction de leur utilisation, de leur consommation, de la capacité 
de métabolisation de l’organisme mais également de leur dégradation, qu’elle soit naturelle ou 
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réalisée par les procédés des STEU (Lecomte et al. 2023). Ils sont d’autant plus retrouvés dans 
les environnements impactés par l’Homme (Chow, Ghaly, and Gillings 2021). 

Dans les pays disposant de systèmes d'assainissement bien développés, les rejets dans 
l'environnement de ces résidus sont réduits, mais les communautés microbiennes présentes dans 
les stations d'épuration peuvent quand même être exposées à des concentrations d'antibiotiques 
de l’ordre du µg/L. Une grande partie des antibiotiques s'accumule dans les boues qui peuvent 
ensuite être épandues sur les terres agricoles (Kovalakova et al. 2020). Si les résidus ne sont 
pas éliminés par les STEU ils peuvent se retrouver dans l'environnement, principalement dans 
le milieu aquatique. Ils peuvent atteindre les eaux de surface, les eaux souterraines ou encore 
les sédiments. Mais, dans les eaux de surface recevant des eaux usées municipales, les 
concentrations d'antibiotiques dépassent rarement 1 µg/L (Kümmerer 2009). Les antibiotiques 
sont donc relargués de manière continue à des concentrations sub-inhibitrices (Chow, Ghaly, 
and Gillings 2021). Globalement, l’efficacité des STEU pour l’élimination des résidus de 
médicaments est de 50 à 60%. L’élimination est dépendante des molécules, de la STEU y 
compris des procédés et mécanismes mis en place, tels que l’oxydation, la biotransformation, 
la biodégradation,… (Dagot 2018). 

Le rejet des industries pharmaceutiques sont considérés comme une source potentielle de 
pollution, notamment en Inde ou en Chine, lieux de production internationaux. En Europe, il a 
été montré dans plusieurs pays (Croatie, Danemark ou encore Norvège) que des concentrations 
élevées d'antibiotiques provenaient des effluents de fabrication (Monahan et al. 2021). Une 
étude en Inde, sur l’analyse de produits pharmaceutiques retrouvés dans les effluents d'une 
STEU desservant des fabricants majeurs de médicaments pour le marché mondial, a rapporté 
des concentrations de ces produits beaucoup plus élevées que ce qui avait déjà été décrit dans 
la littérature. En effet, la ciprofloxacine était l’antibiotique le plus abondant, avec une 
concentration atteignant 31 000 µg/L, concentration 1000 fois supérieure au niveau de toxicité 
chez certaines bactéries (Larsson, de Pedro, and Paxeus 2007). 

Un des facteurs dont dépend la détection des antibiotiques dans l’environnement est leur 
persistance. Certains antibiotiques, très utilisés, pour lesquelles on s’attend à retrouver une 
grande concentration dans l’environnement ne sont finalement pas détectés car ils y sont 
dégradés rapidement. C’est par exemple le cas des b-lactamines, qui sont facilement dégradées 
dans l’eau à cause de leur structure chimique instable (Monahan et al. 2021). Au contraire, 
d’autres antibiotiques comme les fluoroquinolones et les tétracyclines sont beaucoup plus 
persistants, leur permettant de rester plus longtemps dans l'environnement, de se propager 
davantage et de s'accumuler à des concentrations plus élevées (Kovalakova et al. 2020). 

La persistance des antibiotiques dans l’environnement est variable, par exemple dans le sol elle 
varie de quelques jours, pour les antibiotiques tels que le chloramphénicol, à 300 jours, par 
exemple pour l’oxytétracycline. Elle dépend également de différents facteurs, comme 
l’exposition à la lumière, dans ce cas les antibiotiques persistent mieux lorsqu’ils n’y sont pas 
exposés, la persistance est d’autant plus forte que la température est basse, par ailleurs dans le 
sol la persistance va également dépendre de ses propriétés et de son pH (Singer et al. 2016). 

Dans le fumier et dans les sols amendés par le fumier, les concentrations sont souvent 
remarquablement plus élevées que celles trouvées dans les environnements aquatiques. Ceci est 
vrai aussi pour les boues produites dans les stations d'épuration. Cependant, de nombreux 
antibiotiques ont tendance à se lier fortement aux particules, et seule une fraction est 
probablement bioactive mais l’évaluation de la proportion d’antibiotiques biodisponibles est 
encore un défi majeur (Kovalakova et al. 2020).  

Les communautés microbiennes contribuent au devenir de ces résidus, elles peuvent avoir un 
rôle dans leur bioaccumulation ou leur dégradation. Mais ces molécules peuvent impacter la 
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diversité des microorganismes alors, afin de lutter contre ces contaminants ces organismes 
développent des mécanismes de tolérance ou de résistance (Lecomte et al. 2023). 

La plus faible concentration d’antibiotique ayant un effet d’inhibition de la croissance sur une 
bactérie est appelée concentration minimale inhibitrice (CMI). Mais, il a été démontré que des 
concentrations inférieures à la CMI pouvaient exercer une pression de sélection, un seuil a donc 
été défini, appelé concentration sélective minimale (CSM), concentration à laquelle les souches 
résistantes ont un avantage compétitif par rapport aux souches sensibles (Monahan et al. 2021). 

Ces faibles doses d’antibiotiques, à des concentrations sub-inhibitrices, ont donc un impact sur 
la résistance. Elles ont été montrées, pour certains antibiotiques, comme augmentant le taux de 
mutation ainsi que le taux de transfert de gènes chez les bactéries par le mécanisme de 
conjugaison à travers l’induction du système SOS (Chow, Ghaly, and Gillings 2021). Il a 
également été constaté que les antibiotiques augmentent la compétence bactérienne, ce qui 
favorise le transfert de gènes par transformation (Charpentier, Polard, and Claverys 2012). Un 
paramètre permettant de prédire la concentration à laquelle il existe un risque de sélection de la 
résistance a été mis en place, il s’agit de la concentration prédite sans effet (PNEC), calculée à 
partir des CMI des populations bactériennes fournies par l’organisme européen en charge de 
l’analyse de la sensibilité des bactéries aux antibiotiques en médecine humaine, l’EUCAST. 
Les PNEC sont comprises entre 0,008µg/L et 64µg/L, ce qui représente des concentrations 
environ 16 à 32 fois plus basses que les CMI les plus faibles (Bengtsson-Palme and Larsson 
2016) (Tableau 3). Il a été suggéré que dans l’environnement, tout comme dans l’organisme, 
les antibiotiques peuvent agir en synergie et exercer une pression de sélection même si leur 
concentration se situe en-dessous de leur PNEC individuelle (Monahan et al. 2021). 

Outre les antibiotiques, d’autres molécules pharmaceutiques sont détectées dans 
l’environnement. Les plus souvent retrouvées dans les eaux sont les anti-inflammatoires, les 
analgésiques/antipyrétiques, les régulateurs lipidiques, les b-bloquants, les agents de contraste, 
les hormones, les antidépresseurs et les anticonvulsifs (Sanseverino et al. 2018). 

Ces molécules pharmaceutiques non-antibiotiques jouent aussi un rôle dans la résistance. Elles 
représentent plus de 95% du marché du médicament à travers le monde. Elles sont souvent 
retrouvées dans l’environnement à des concentrations allant du ng/L au mg/L (Tableau 4), 
notamment dans les eaux usées, les eaux de surface, l’eau potable ou encore les eaux 
souterraines. Cette présence dans l’environnement est due à l’excrétion de ces médicaments par 
l’Homme, qui tout comme les antibiotiques sont excrétés à 90% et aboutissent dans 
l’environnement. 

Une étude sur l’effet de diverses molécules pharmaceutiques, ayant une consommation 
mondiale élevée et faisant partie de la liste des médicaments essentiels de l’OMS, a été réalisée 
sur une bactérie naturellement compétente, Acinetobacter baylii. Les médicaments choisis sont 
des anti-inflammatoires non-stéroïdiens (ibuprofène, naproxène et diclofénac), un 
hypolipidémiant (gemfibrozil) et un β-bloquant (propranolol). L’étude a montré que ces 5 
médicaments permettent d’augmenter la fréquence de transformation des GRA en utilisant des 
concentrations similaires à celles trouvées en clinique et dans l’environnement. L’augmentation 
de la fréquence de transformation semblent être liée à la promotion de la compétence, une 
hausse du stress, une surproduction d’espèces réactives de l’oxygènes (ROS) ainsi qu’une plus 
grande perméabilité de la membrane bactérienne (Yue Wang et al. 2020).  
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 Tableau 3 : Pourcentage d’excrétion des antibiotiques par les consommateurs, ainsi que le pourcentage de leur 
élimination moyenne par les STEU associés à leur PNEC de sélection de résistance et leurs concentrations (en 
ng/µL) dans différents milieux aquatiques, selon la littérature. PNEC = concentration prédite sans effet. 

a. https://www.rxlist.com , b. (Hapeshi et al. 2015a), c. (Bengtsson-Palme and Larsson 2016)  

Antibiotiques Excrétion (%)
Élimination 

moyenne (%)

aaPNEC (sélection de 

résistance) (µg/L)
Références

Eaux usées hospitalières 3 - 7 351
(Santos et al. 2013; Orias et Perrodin 2013; Rodriguez-Mozaz et al. 

2015)

Influent <LD - 295
(Hapeshi et al. 2015; Santos et al. 2013; Paíga et al. 2016; Rodriguez-

Mozaz et al. 2015)

Effluent <LD - 1 255
(Hapeshi et al. 2015; Santos et al. 2013; Paíga et al. 2016; Azuma et 

al. 2015; Rodriguez-Mozaz et al. 2015)

Eaux de surface 2,6 - 166,5
(Wang et al. 2015; Yan et al. 2015; Paíga et al. 2016; López-Serna, 

Petrović, et Barceló 2011)

Eaux usées hospitalières 22,2 - 27 000 (Santos et al. 2013; Orias et Perrodin 2013)

Influent <LD - 964
(Hapeshi et al. 2015; Al-Tarawneh et al. 2015; Santos et al. 2013; 

Guedes-Alonso et al. 2020)

Effluent <LD - 217
(Hapeshi et al. 2015; Al-Tarawneh et al. 2015; Santos et al. 2013; 

Guedes-Alonso et al. 2020)

Eaux de surface <LD - 156
(Lindim et al. 2016; Petrović et al. 2014; Yan et al. 2015; Wang et al. 

2015; López-Serna, Petrović, et Barceló 2011)

Eaux usées hospitalières 3 - 124 500
(Santos et al. 2013; Orias et Perrodin 2013; Varela et al. 2014; 

Rodriguez-Mozaz et al. 2015)

Influent 107 - 1 307
(Santos et al. 2013; Paíga et al. 2016; Varela et al. 2014; Rodriguez-

Mozaz et al. 2015)

Effluent 108 - 1 396

(Papageorgiou, Kosma, et Lambropoulou 2016; Azuma et al. 2015; 

Santos et al. 2013; Paíga et al. 2016; Varela et al. 2014; Rodriguez-

Mozaz et al. 2015)

Eaux de surface 0 - 115
(Paíga et al. 2016; Petrović et al. 2014; Lindim et al. 2016; López-

Serna, Petrović, et Barceló 2011)

Eaux usées hospitalières 70 - 37 000
(Santos et al. 2013; Orias et Perrodin 2013; Varela et al. 2014; 

Rodriguez-Mozaz et al. 2015)

Influent 51,9 - 4 986
(Santos et al. 2013; Hapeshi et al. 2015; Varela et al. 2014; 

Rodriguez-Mozaz et al. 2015)

Effluent <LD - 4 726
(Santos et al. 2013; Hapeshi et al. 2015; Chiffre et al. 2016; Varela et 

al. 2014; Rodriguez-Mozaz et al. 2015)

Eaux de surface <LD - 114,1
(Lindim et al. 2016; Petrović et al. 2014; Yan et al. 2015; Wang et al. 

2015; López-Serna, Petrović, et Barceló 2011)

Eaux usées hospitalières

Influent ND (Čizmić, Babić, et Kaštelan-Macan 2017)

Effluent ND (Čizmić, Babić, et Kaštelan-Macan 2017)

Eaux de surface

Eaux usées hospitalières 1 - 25 300
(Santos et al. 2013; Orias et Perrodin 2013; Varela et al. 2014; 

Rodriguez-Mozaz et al. 2015)

Influent 55 - 2 260

(Hapeshi et al. 2015; Gurke et al. 2015; Subedi et al. 2017; Subedi, 

Balakrishna, et al. 2015; Al-Tarawneh et al. 2015; Santos et al. 2013; 

Paíga et al. 2016; Varela et al. 2014; Rodriguez-Mozaz et al. 2015)

Effluent <LD - 1 380,4

(Hapeshi et al. 2015; Chiffre et al. 2016; Gurke et al. 2015; 

Papageorgiou, Kosma, et Lambropoulou 2016; Subedi et al. 2017; 

Subedi, Balakrishna, et al. 2015; Al-Tarawneh et al. 2015; Santos et 

al. 2013; Paíga et al. 2016; Varela et al. 2014; Rodriguez-Mozaz et al. 

2015)

Eaux de surface <LD - 115,3

(Hossain et al. 2018; Wang et al. 2015; Yan et al. 2015; Lv et al. 

2014; Paíga et al. 2016; Lindim et al. 2016; Subedi, Codru, et al. 

2015)

Eaux usées hospitalières ND - 280 (Orias et Perrodin 2013; Varela et al. 2014)

Influent 94 - 180 (Giebułtowicz et al. 2020; Varela et al. 2014)

Effluent 21 - 120 (Giebułtowicz et al. 2020; Varela et al. 2014)

Eaux de surface 7 - 29 (Giebułtowicz et al. 2020)

Eaux usées hospitalières 2 - 14 993
(Santos et al. 2013; Orias et Perrodin 2013; Rodriguez-Mozaz et al. 

2015)

Influent 0 - 400

(Santos et al. 2013; Subedi, Balakrishna, et al. 2015; Subedi et al. 

2017; Gurke et al. 2015; Hapeshi et al. 2015; Guedes-Alonso et al. 

2020; Rodriguez-Mozaz et al. 2015)

Effluent <LD - 2 080

(Paíga et al. 2016; Santos et al. 2013; Subedi, Balakrishna, et al. 

2015; Subedi et al. 2017; Papageorgiou, Kosma, et Lambropoulou 

2016; Gurke et al. 2015; Chiffre et al. 2016; Hapeshi et al. 2015; 

Guedes-Alonso et al. 2020; Rodriguez-Mozaz et al. 2015)

Eaux de surface <LD - 156
(Subedi, Codru, et al. 2015; Lindim et al. 2016; Moreno-González et 

al. 2015; Petrović et al. 2014; Wang et al. 2015; Hossain et al. 2018)

15 - 30 50 - 76

Autre antibiotique

Triméthoprime 0,5

Ofloxacine 0,5

Concentration dans l'eau (ng/µL) 

Macrolides

Erythromycine 1

Azithromycine 0,2547 - 100

Fluoroquinolones

Ciprofloxacine 0,064

40 - 69 0 - 97

25 - 60 0 - 50

50 - 83,7 45 - 66

72,5 65 - 100

Sulfamides

Sulfaméthoxazole 16

Sulfathiazole

Sulfaguanidine

!
! "

! #
!



Mélanie PIMENTA | Thèse de doctorat | Université de Limoges | 2024 69 
Licence CC BY-NC-ND 3.0 

 

III.3. Les biocides 

 

Les biocides sont des désinfectants utilisés en milieu hospitalier et industriel, dans le domaine 
de la cosmétique, dans les produits ménagers ou encore dans les fermes. Ces désinfectants 
contiennent des ingrédients actifs à des concentrations supérieures à la CMI des micro-
organismes ciblés. Les plus couramment utilisés sont l’éthanol, la chlorhexidine, le 
formaldéhyde, le triclosan ainsi que les ammoniums quaternaires (QAC) (Singer et al. 2016; 
Tezel and Pavlostathis 2015). 

Les QAC sont des surfactants cationiques, découverts dans les années 1930, efficaces contre un 
grand nombre de bactéries, champignons et virus. Ils agissent en perturbant la stabilité physique 
et ionique de la membrane cellulaire. Ils sont utilisés dans le nettoyage et la désinfection, le 
traitement de l’eau mais également dans les produits pharmaceutiques. Par exemple, le chlorure 
de benzalkonium (BAC) est utilisé en tant qu’ingrédient dans les conservateurs, les 
désinfectants médicaux et les systèmes ophtalmiques (Buffet-Bataillon et al. 2012; Chukwu et 
al. 2023; Tezel and Pavlostathis 2015). 

L’utilisation de ces désinfectants dans les domaines hospitaliers, industriel et domestique 
conduit à la production d’eaux usées contenant des résidus de ces biocides. Les biocides sont 
ensuite principalement relargués dans l’environnement par les STEU (Singer et al. 2016). En 
effet, les STEU étant conçues pour éliminer les principaux composés organiques facilement 

Tableau 4 : Pourcentage d’excrétion et pourcentage d’élimination moyenne par les STEU des molécules pharmaceutiques non-
antibiotiques ainsi que leurs concentrations (en ng/L) dans différents milieux aquatiques, dans la littérature 

Molécules Excrétion (%)
Élimination 

moyenne (%)
Références

Eaux usées hospitalières 0,21 - 38 148
(Santos et al. 2013; Tran, Urase, et Ta 2014; Orias et 

Perrodin 2013)

Influent 0 - 19 118

(Hapeshi et al. 2015; Subedi et al. 2017; Subedi, 

Balakrishna, et al. 2015; Al-Tarawneh et al. 2015; Santos et 

al. 2013; Paíga et al. 2016; Guedes-Alonso et al. 2020)

Effluent <LD - 1 940

(Hapeshi et al. 2015; Subedi et al. 2017; Subedi, 

Balakrishna, et al. 2015; Al-Tarawneh et al. 2015; Santos et 

al. 2013; Paíga et al. 2016; Guedes-Alonso et al. 2020)

Eaux de surface 0 - 17 600

(Yan et al. 2015; Lv et al. 2014; Aristizabal-Ciro et al. 2017; 

Paíga et al. 2016; Lolić et al. 2015; Petrović et al. 2014; 

Gumbi et al. 2017; Lindim et al. 2016; Subedi, Codru, et al. 

2015; Tran, Urase, et Ta 2014)

Eaux usées hospitalières 0,12 - 17 400
(Santos et al. 2013; Tran, Urase, et Ta 2014;  Orias et 

Perrodin 2013)

Influent <LD - 956
(Santos et al. 2013; Subedi, Balakrishna, et al. 2015; Subedi 

et al. 2017; Hapeshi et al. 2015)

Effluent <LD - 320

(Paíga et al. 2016; Santos et al. 2013; Subedi, Balakrishna, 

et al. 2015; Papageorgiou, Kosma, et Lambropoulou 2016; 

Chiffre et al. 2016; Hapeshi et al. 2015)

Eaux de surface 0,04 - 9 220

(Tran, Urase, et Ta 2014; Lindim et al. 2016; Gumbi et al. 

2017; Petrović et al. 2014; Lolić et al. 2015; Lv et al. 2014; 

López-Serna, Petrović, et Barceló 2011)

Eaux usées hospitalières 0,14 - 14 934
(Santos et al. 2013; Tran, Urase, et Ta 2014; Orias et 

Perrodin 2013; López-Serna, Petrović, et Barceló 2011)

Influent 0 - 3 457
(Hapeshi et al. 2015; Al-Tarawneh et al. 2015; Santos et al. 

2013; Paíga et al. 2016; Guedes-Alonso et al. 2020)

Effluent <LD - 3 283

(Hapeshi et al. 2015; Chiffre et al. 2016; Al-Tarawneh et al. 

2015; Santos et al. 2013; Paíga et al. 2016; Guedes-Alonso 

et al. 2020)

Eaux de surface 0 - 10 200

(Yan et al. 2015; Lv et al. 2014; Paíga et al. 2016; Lolić et al. 

2015; Petrović et al. 2014; Bayen et al. 2016; Gumbi et al. 

2017; Lindim et al. 2016; Tran, Urase, et Ta 2014)

Diclofénac 6 - 100 10 - 66

Concentration dans l'eau (ng/L) 

Ibuprofène 1 - 10 91 - 100

Ketoprofène 80 69 - 93

Molécules pharmaceutiques non-antibiotiques
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dégradables, la plupart des contaminants à l’état de traces, y compris les QAC, sont rejetés dans 
l’environnement (Tezel and Pavlostathis 2015). Ils sont détectés dans l’environnement à des 
concentrations dépassant les limites fixées par les gouvernements et les agences de 
réglementation, ceci est surtout vrai pour les pays en développement où les systèmes de 
traitement ne fonctionnent pas de manière optimale ou sont absents. Les concentrations 
retrouvées dans la littérature sont décrites dans le Tableau 5. De plus, la plupart des biocides 
ne sont pas entièrement solubilisés et sont capables d’adhérer aux particules et aux sédiments 
riches en carbone (Chukwu et al. 2023). 

Il a été montré que 75 % des QAC qui sont utilisés chaque année sont rejetés dans les STEU, 
tandis que le reste est déversé directement dans l’environnement. La concentration moyenne 
des QAC dans les eaux usées domestiques est de 0,5 mg/L, dans les effluents traités elle est de 
0,05 mg/L, dans les boues d’épuration de 5000 mg/kg de poids sec et dans les eaux de surface 
de 0,04 mg/L, ce qui est inférieur aux concentrations appliquées. Néanmoins, l’utilisation 
inappropriée de ces désinfectants, puis la dilution dans l’environnement après le rejet et la 
biodégradation ont pour conséquence la création de gradients de concentration en biocides. Cela 
a pour conséquence une exposition des microorganismes à des concentrations à la fois non-
inhibitrices, sub-inhibitrices ou sur-inhibitrices de biocides. Cette exposition facilite l’évolution 
de la résistance à ces agents mais peut aussi entrainer des phénomènes de co- et cross-résistance 
à d’autres agents antimicrobiens (Tezel and Pavlostathis 2015). 

L’adaptation aux QAC peut se faire par la modification de la membrane, des porines, ou encore 
par la surexpression ou l’acquisition de pompes à efflux via des EGM, tels que les plasmides et 
les intégrons, les gènes codant ces pompes peuvent ensuite être transmis horizontalement. Ces 
gènes sont généralement retrouvés abondamment dans l’environnement. Les pompes à efflux 
acquises appartiennent à la famille SMR. Parmi elles, EmrE, smr et SugE sont des pompes à 
efflux multidrogues, tandis que QacE, QacΔE, QacF, QacG, QacH, QacI, QacJ et QacZ sont 
spécifiques au QAC (Tezel and Pavlostathis 2015). 

Les gènes de résistance aux biocides ont été identifiés chez beaucoup d’espèces bactériennes, 
parmi lesquelles les gènes qacE et qacA/B communs aux Enterobacteriaceae et Pseudomonas 
et les gènes qacA/B chez S. aureus conférant la résistance aux QAC (Ignak, Nakipoglu, and 
Gurler 2017; Vali et al. 2017). 

Les biocides et les antibiotiques possèdent des mécanismes de résistance communs, ce qui peut 
leur permettre de conduire à la co-sélection des GRA. Les biocides, à des concentrations 
sublétales, sont capables de sélectionner des mutations conférant une résistance aux 
antibiotiques (Wesgate, Grasha, and Maillard 2016). La résistance aux biocides peut entrainer 
simultanément la résistance aux antibiotiques de deux façons, soit par co-résistance soit par 
cross-résistance. La co-résistance aux antibiotiques et aux biocides peut être due à l’acquisition 
d’EGM, tels que les plasmides, les transposons et les intégrons portant deux gènes de résistance 
ou plus. La cross-résistance quant à elle peut être liée à l’export à la fois des QAC et des 
antibiotiques par une pompe à efflux (Buffet-Bataillon et al. 2012). 

Certaines études suggèrent que la relation entre la résistance aux antibiotiques et l'exposition 
des microorganismes aux QAC n’est pas très claire (Cole et al. 2003; Gerba 2015), mais 
d’autres études ont montré que l'exposition aux QAC entraîne la dissémination d'intégrons 
porteurs de gènes de résistance (Gillings 2014; Gillings et al. 2015). D'autre part, des 
concentrations sub-inhibitrices de QAC créent un stress oxydatif, qui déclenche la réponse SOS, 
induisant des erreurs lors de la réplication de l'ADN, ce qui entraîne des mutations et des 
transferts de gènes. Chez la bactérie E. coli, par exemple, une exposition au bromure de 
cétyltriméthylammonium entraine la production de superoxyde et de peroxyde d'hydrogène 
(Nakata, Tsuchido, and Matsumura 2011).  



Mélanie PIMENTA | Thèse de doctorat | Université de Limoges | 2024 71 
Licence CC BY-NC-ND 3.0 

Une exposition continue à des concentrations sub-inhibitrices de biocides bien inférieures à la 
concentration recommandée pour leur utilisation peut, dans des conditions de laboratoire, 
induire une résistance, même en l'absence d'une tolérance accrue aux biocides (Adkin et al. 
2022). Chez S. aureus, sa co-résistance à l’oxacilline et au chlorure de benzalkonium lui permet 
d’être huit fois plus tolérant à l’antibiotique que la souche sauvage (Singer et al. 2016). Dans 
l’étude de Wesgate et al, il a été montré que l’exposition au triclosan induit une résistance à la 
ciprofloxacine chez S. aureus (Wesgate, Grasha, and Maillard 2016). 

La sensibilité des bactéries aux antibiotiques peut être modifiée en cas d'exposition simultanée 
à des herbicides. Les réponses observées aux différents herbicides varient selon les espèces 
exposées. Il a été démontré que l'activation de la pompe à efflux AcrAB-TolC, suite à une 
exposition aux herbicides, chez E. coli et Salmonella Typhimurium entraîne une réduction de 
la sensibilité aux fluoroquinolones, aux β-lactamines, à la tétracycline et au chloramphénicol 
(Kurenbach et al. 2015). Zhang et son équipe ont montré que des désinfectants, comprenant le 
chlore, la chloramine et le peroxyde d'hydrogène, favorisent le transfert des gènes de résistance 
sulI et aadA2 de la bactérie Aerococcus sp. à la bactérie Pseudoalteromonas sp. (Zhang et al, 
2017). 

Les plasmides de type IncP-1 jouent également un rôle dans la dissémination des gènes de 
résistance aux QAC, ils sont largement répandus dans les environnements présentant des 
concentrations sub-inhibitrices de QAC, tels que les sols et les stations d'épuration.  
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III.4. Les métaux lourds  

 

Les métaux lourds sont les polluants les plus abondants dans l’environnement (Aslam et al. 
2021). Parmi eux, les éléments Cr, Ni, Cu, Zn, Cd, Pb et Hg sont considérés comme les plus 
dangereux pour l’environnement à cause de leur toxicité, leur persistance ainsi que leur 
bioaccumulation (Biswas et al. 2021). La demi-vie des métaux lourds est estimée à des 
centaines voire des milliers d’années. Le cuivre est l’élément qui a l’une des plus longues demi-
vies et celui-ci est beaucoup utilisé et ce dans plusieurs secteurs industriels (Czatzkowska et al. 
2022). 

Les métaux lourds sont issus de diverses sources, ces sources peuvent être naturelles, telles que 
l’altération des roches ou encore le dépôt de particules dans le sol. Mais des sources 
anthropiques comme l’industrie, l’exploitation minière ou les rejets domestiques sont 
généralement à l’origine de concentrations élevées de ces polluants. Les effluents domestiques, 
les eaux de drainages, les dépôts atmosphériques ou encore les émissions émises par les 
véhicules sont les principales voies d’import des métaux lourds dans les STEU (Singer et al. 
2016). Ces métaux lourds se retrouvent en grande majorité dans les eaux de surface ou dans les 
sédiments, ces sites deviennent alors des réservoirs environnementaux de ces éléments 
(Chukwu et al. 2023). 

Les métaux lourds (Pb, Cu, Zn, Cd et As) sont également utilisés en tant que promoteurs de 
croissance chez les animaux et comme pesticides, fongicides et engrais en agriculture et 

Biocides Références

Eaux usées hospitalières n.d - 3 810 (Santos et al. 2013; Porto et al. 2019)

Influent n.d - 891
(Santos et al. 2013; Zhao et al. 2024; Sim et al. 2013; 

Faleye et al. 2019; Porto et al. 2019)

Effluent n.d - 129
(Santos et al. 2013; Zhao et al. 2024; Sim et al. 2013; 

Faleye et al. 2019; Porto et al. 2019)

Eaux de surface 1,59 - 20,7 (Chen et al. 2021; Mooney et al. 2021)

Influent 14,5 - 1. 460 (Zhao et al. 2024; Sim et al. 2013)

Effluent 4,6 - 13,0 (Zhao et al. 2024; Sim et al. 2013)

Eaux de surface 1,09 - 22,35 (Chen et al. 2021)

Eaux usées hospitalières 9,17 - 1 746 (Santos et al. 2013; Porto et al. 2019)

Influent 0 - 440
(Santos et al. 2013; Giebułtowicz et al. 2020; Juksu et al. 

2019; Zhao et al. 2024; Zhang et al. 2020)

Effluent 0,493 - 370
(Santos et al. 2013; Giebułtowicz et al. 2020; Juksu et al. 

2019; Zhao et al. 2024; Zhang et al. 2020)

Eaux de surface <LD - 16
(Santos et al. 2013; Giebułtowicz et al. 2020; Chen et al. 

2021)

Eaux usées hospitalières 39,5 - 182 (Santos et al. 2013;  

Influent 6,96 - 229,8
(Santos et al. 2013; Zhao et al. 2024; Čizmić, Babić, et 

Kaštelan-Macan 2017; Bijlsma et al. 2021)

Effluent 8,72 - 176
(Santos et al. 2013; Zhao et al. 2024; Čizmić, Babić, et 

Kaštelan-Macan 2017; Bijlsma et al. 2021)

Eaux de surface 0,79 - 2,11 (Chen et al. 2021; Mooney et al. 2021)

Influent 9,7 - 12,5 (Zhao et al. 2024)

Effluent 3,1 - 7,0 (Zhao et al. 2024)

Eaux de surface 3,15 (Chen et al. 2021)

Influent ND - 8 (Kahle et al. 2008; Huang et al. 2010)

Effluent 1 - 10 (Kahle et al. 2008; Huang et al. 2010)

Eaux de surface ND - 3 (Kahle et al. 2008; Huang et al. 2010)

Levamisole

Thiabendazole

Pyrantel pamoate

Tébuconazole

Concentration dans l'eau (ng/L) 

Albendazole

Flubendazole

Tableau 5 : Concentration (en ng/L) des biocides dans différents milieux aquatiques selon la littérature 
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aquaculture. Ils peuvent être utilisés, dans certains pays, conjointement avec des molécules 
pharmaceutiques, tels que les antibiotiques. Cette exposition à ces deux substances peut 
augmenter la probabilité de sélection et de co-sélection de la résistance aux antibiotiques (Seiler 
and Berendonk 2012; Singer et al. 2016). C’est pourquoi l’agriculture et l’aquaculture sont les 
principales sources de contamination de l’eau et du sol avec des concentrations modérées à 
fortement toxiques, tel est le cas du mercure (Hg), du cadmium (Cd), du cuivre (Cu) et du zinc 
(Zn) (Seiler and Berendonk 2012). 

Dans les STEU les métaux lourds sont détectés à des concentrations de 2 à 4 ordres de grandeurs 
supérieurs à celles des antibiotiques (Seiler and Berendonk 2012). Ceci est dû au fait que les 
métaux ne sont pas facilement dégradés, ils génèrent ainsi une pression de sélection à long 
terme (Gupta, Sreekrishnan, and Ahammad 2022).  

Dans certains pays, plus particulièrement dans les pays à faibles et moyens revenus, il n'existe 
pas de législations concernant la concentration des bactéries résistantes aux métaux, des BRA, 
des gènes de résistance aux métaux lourds, des GRA et des intégrons dans les effluents des 
STEU (Gupta, Sreekrishnan, and Ahammad 2022). 

Néanmoins, certaines législations imposent un contrôle strict du rejet des métaux dans 
l'environnement, notamment dans le traitement des eaux usées industrielles. Alors que dans les 
stations d’épuration urbaines où l’élimination des métaux n’est pas prévue, les métaux sont 
retrouvés à des concentrations considérables et peuvent donc avoir un fort impact après leur 
rejet dans l’environnement, en particulier dans les zones impactées par les activités humaines 
(Di Cesare et al. 2016). La directive européenne sur l’eau a défini des substances contaminantes 
prioritaires, c’est le cas du cadmium (Cd), le zinc (Zn) et l’arsenic (As) (2000/60/CE ; DCE, 
2000). 

Certains métaux participent à certaines fonctions de la cellule, par exemple le zinc, le nickel, le 
chrome, le cuivre ou encore le cobalt. Mais, les métaux lourds peuvent être toxiques pour les 
bactéries en fonction de leur concentration mais ils n’ont pas tous la même toxicité (Seiler and 
Berendonk 2012).  

La diversité des micro-organismes est influencée par les métaux lourds. La structure de la 
communauté microbienne change en fonction du gradient de stress aux métaux lourds. Les sites 
fortement contaminés sont caractérisés par une diversité bactérienne faible, ce qui conduit à une 
variation génétique réduite avec de nombreux gènes fonctionnels spécifiques, à savoir des gènes 
de résistance aux métaux lourds et des gènes de réduction des sulfates (Kang et al. 2013). Alors 
qu’une grande diversité d'espèces est observée dans les sites moins contaminés, on y retrouve 
principalement le groupe des α-protéobactéries, des β-protéobactéries et des Firmicutes (Zhu et 
al. 2013). 

Pour surmonter la toxicité des métaux lourds, certaines bactéries mettent en place des systèmes 
de défense cellulaires. La résistance aux métaux lourds est donc rendu possible par différents 
mécanismes, cela passe par l'efflux des métaux en dehors des cellules, la réduction de 
l'absorption, la séquestration des métaux ou encore la transformation de ces métaux en une 
forme moins toxique (Gupta, Sreekrishnan, and Ahammad 2022). 

Les métaux lourds, tels que Ag, Cu, Cr ou encore Cd, génèrent la production de ROS dans les 
cellules bactériennes, causant ainsi un stress oxydatif qui conduit à l’induction de la réponse 
SOS et menant à une augmentation de la perméabilité membranaire. C’est un moyen de stimuler 
le transfert de gènes (Lin et al. 2021).  

Le co-transfert des GRA et des gènes de résistance aux métaux via les MGE a été observé dans 
divers environnements, tels que le sol, les sédiments et l'intestin humain, et pourrait également 
être un facteur déterminant pour le maintien des ARG (He et al. 2020). 
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Tout comme les biocides, des mécanismes de co- et cross-sélection peuvent exister. Il est 
fréquent de trouver simultanément dans une bactérie des gènes de résistance aux antibiotiques 
et des gènes de résistance aux métaux mais d’après une étude réalisée sur 4 582 plasmides, le 
fait d’observer les deux sur le même plasmide est peu fréquent, cela représente seulement 5% 
des plasmides (Pal et al. 2015). L’étude d’un plasmide de multirésistance, pUUH239.2, portant 
des gènes conférant une résistance aux antibiotiques (β-lactamines, tétracyclines, aminosides, 
macrolides, sulfamides, triméthoprime et ciprofloxacine) et aux biocides mais également des 
gènes conférant une résistance à l'Ag, au Cu et à l'As, montre qu’en raison du lien génétique 
entre les résistances, l'exposition à l'un ou l'autre de ces composés, ou à une combinaison de 
ceux-ci, pourrait entraîner le maintien de l'ensemble du plasmide et de toutes les résistances qui 
lui sont associées (Gullberg et al. 2014). 

Le cas de co-résistance le mieux décrit concerne les transposons Tn21 et Tn21-like, dans 
lesquels se trouvent un opéron de résistance au mercure et un intégron contenant plusieurs gènes 
de résistance aux antibiotiques (Baker-Austin et al. 2006). Ce gène de résistance au mercure, 
nommé merA, a été largement étudié chez des bactéries telles que les membres des 
Enterobacteriaceae, Pseudomonas, E. coli, … et, dans la majorité des cas, il est étroitement lié 
à divers gènes de résistance aux antibiotiques et à des intégrons (Biswas et al. 2021). Ce gène 
a été décrit comme un déterminant de multirésistance par co-sélection. Mais sa présence dans 
des souches de la famille des Enterobacteriaceae isolées de milieux contaminés par différents 
métaux, As, Cu, Cr et Hg, n’a pas entrainé le développement de phénotypes multirésistants 
(Henriques et al. 2016). 

Les intégrons de classe 1 semblent aussi associés au phénomène de co-sélection. En effet, ils 
sont souvent liés à des cassettes de gènes portant à la fois des gènes de résistance aux métaux 
lourds et des gènes de résistance aux antibiotiques. Dans des environnements contaminés par 
les métaux, ces intégrons de classe 1 confèreraient un avantage sélectif, hypothèse soutenue par 
le fait que l’on observe une plus forte abondance d’intégrons de classe 1 dans ces 
environnements (Di Cesare et al. 2016; Gupta, Sreekrishnan, and Ahammad 2022; Rosewarne 
et al. 2010). Des intégrons de classe 1 liés à des gènes codant pour la pompe à efflux czcA ont 
également été documentés. Cette pompe à efflux est décrite comme étant capable d’expulser 
les ions Zn2+, Cd2+ et Co2+ (Seiler and Berendonk 2012). Dans l’étude de Liao et al, il a été 
montré que deux hydrocarbures aromatiques polycycliques (naphtalène et phénanthrène) 
augmentaient significativement l’abondance du gène de l’intégrase de classe 1 (intI1), du gène 
de résistance aux aminoglycosides (aadA2) et du gène de résistance aux sulfamides (sulI) dans 
la communauté microbienne par promotion de la conjugaison (Liao et al. 2019). 

Un indicateur a été mis en place concernant la concentration minimale en métaux lourds qui est 
corrélée avec la détection d'une augmentation de la résistance aux antibiotiques. Il s’agit de la 
concentration co-sélective minimale (CCM) (Tableau 6). Ces CCM ont été définies pour 
différents compartiments environnementaux ainsi que pour les différentes méthodes de 
détection. Les métaux tels que Cd, Cu, Ni, Hg, Co, Pb et Zn sont retrouvés dans le milieu 
aquatique naturel à des concentrations qui dépassent généralement leur CCM, ce qui peut 
conduire à des phénomènes de co-sélection (Seiler and Berendonk 2012). 

Le Tableau 7 montre les concentrations en métaux lourds dans les milieux aquatiques. 
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Tableau 6 : CCM associées aux métaux lourds dans différents compartiments : eau, sédiment, sol et fumier. CCM 
= concentration co-sélective minimale. Adapté de Seiler and Berendonk 2012. 

 
CCMeauCD = concentration co-sélective minimale se référant aux métaux dissous dans l'eau.  

CCMeauCT = concentration co-sélective minimale se référant aux métaux totaux dans l'eau.  

CCMsedPF = concentration co-sélective minimale se référant au poids frais des sédiments.  

CCMsedPS = concentration co-sélective minimale se référant au poids sec des sédiments.  

CCMsolPF = concentration co-sélective minimale se référant au poids frais du sol.  

CCMfumierPS = concentration co-sélective minimale se référant au poids sec du fumier. 

 
Tableau 7 : Élimination moyenne (en %) et concentration (en µg/L) de différents métaux lourds dans les milieux 
aquatiques, selon la littérature 

 

Échantillon Type de CCM Unité Cd Cr Cu Ni Hg Co Pb Zn

CCMeauCD µg/L 0,03 / 1,5 0,29 / 0,05 0,15 19,61

CCMeauCT mg/L 0,11 / / 58,7 / / / /

CCMsedPF mg/kg / / 11,6 / / 3,3 17,4 46,1

CCMsedPS mg/kg 1 / 11,5 / 0,01 / / 42,5

Sol CCMsolPF mg/kg / / 116,7 / / / / /

Fumier CCMfumierPS mg/kg / / 11,79 / / / / 22,75

Eau

Sédiment

Métaux lourds
Élimination 

moyenne (%)
Références

Eaux usées hospitalières 4 - 14 (Orias et Perrodin 2013; Varela et al. 2014)

Influent 1,99 - 240
(Gao et al. 2015; Varela et al. 2014; Karvelas, Katsoyiannis, 

et Samara 2003; Šíma et al. 2019)

Effluent 10 - 198 (Gao et al. 2015; Varela et al. 2014)

Eaux de surface 0,28 - 2,6 (Gaillardet, Viers, et Dupré 2003; Turgut 2003)

Eaux usées hospitalières 0,03 - 11 550 (Orias et Perrodin 2013; Reza et Singh 2010)

Influent 54,2 - 470
(Gao et al. 2015; Karvelas, Katsoyiannis, et Samara 2003; 

Šíma et al. 2019)

Effluent 33 (Gao et al. 2015)

Eaux de surface 0,40 - 293
(Zhen et al. 2016; Gaillardet, Viers, et Dupré 2003; Turgut 

2003; Reza et Singh 2010)

Eaux usées hospitalières 8,9 - 162 (Orias et Perrodin 2013)

Influent 25,2 - 79
(Gao et al. 2015; Karvelas, Katsoyiannis, et Samara 2003; 

Šíma et al. 2019)

Effluent 22 (Gao et al. 2015)

Eaux de surface 0,53 - 3 950
(Zhen et al. 2016; Gaillardet, Viers, et Dupré 2003; Turgut 

2003; Reza et Singh 2010)

Eaux usées hospitalières <1 - 11 (Orias et Perrodin 2013; Varela et al. 2014)

Influent 0,94 - 4,90 (Varela et al. 2014; Šíma et al. 2019)

Effluent 1,90 - 3,40 (Varela et al. 2014)

Eaux de surface 0,46 - 19,53 (Zhen et al. 2016; Gaillardet, Viers, et Dupré 2003)

Eaux usées hospitalières <0,5 - 10 (Orias et Perrodin 2013; Varela et al. 2014)

Influent 0,10 - 10
(Varela et al. 2014; Karvelas, Katsoyiannis, et Samara 2003; 

Šíma et al. 2019)

Effluent <10 (Varela et al. 2014)

Eaux de surface 0,04 - 300
(Zhen et al. 2016; Gaillardet, Viers, et Dupré 2003; Turgut 

2003; Reza et Singh 2010)

Eaux usées hospitalières <0,5 - 100 (Orias et Perrodin 2013)

Influent

Effluent

Eaux de surface 0,04 (Gaillardet, Viers, et Dupré 2003)

Eaux usées hospitalières 0,04 - 3,30 (Orias et Perrodin 2013; Varela et al. 2014)

Influent <0,05 - 0,96 (Varela et al. 2014; Hargreaves et al. 2016)

Effluent <0,05 (Varela et al. 2014; Hargreaves et al. 2016)

Eaux de surface 0,01 - 0,10 (Zhen et al. 2016)

Eaux usées hospitalières <1 - 20 (Orias et Perrodin 2013; Varela et al. 2014)

Influent 0,75 - 441
(Gao et al. 2015; Varela et al. 2014; Karvelas, Katsoyiannis, 

et Samara 2003; Šíma et al. 2019)

Effluent <10 - 239 (Gao et al. 2015; Varela et al. 2014)

Eaux de surface 0,079 - 120
(Zhen et al. 2016; Gaillardet, Viers, et Dupré 2003; Turgut 

2003; Reza et Singh 2010)

Concentration dans l'eau (µg/L) 

Chrome (Cr) 27,1 - 63,8

Zinc (Zn) 58,3 - 93,9

Cuivre (Cu) 41,7 - 70

Mercure (Hg) 66,3

Plomb (Pb) 25,7 - 48,7

Arsenic (As) -79,1 - -236,2

Cadmium (Cd) 0 - 64,2

Gadolinium (Gd)
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IV. Travaux précédents 

Différents travaux ont été précédemment menés au laboratoire pour évaluer la résistance dans 
des milieux impactés par les activités anthropiques. 

Les travaux de thèse de Thibault Stalder au laboratoire avaient pour objectif de déterminer 
l’impact des effluents hospitaliers et de la filière carnée sur la dissémination de la résistance 
aux antibiotiques par le suivi des intégrons de résistance. Il a montré à travers son travail que 
les intégrons de résistance pouvaient être utilisés comme bio-marqueurs de l’évaluation de la 
contribution des activités anthropiques dans la propagation de la RAM dans l’environnement. 
Il a également montré que, contrairement aux milieux naturels, les milieux anthropisés 
favoriseraient la sélection des intégrons de résistance dans les communautés bactériennes. La 
possibilité de dissémination de la résistance serait donc augmentée dans ces milieux et 
particulièrement par les activités hospitalières. L’analyse des cassettes de gènes portées par ces 
intégrons a mis en évidence la présence de gènes spécifiques dans les effluents hospitaliers 
tandis que les effluents urbains étaient caractérisés par plus de diversité. Les intégrons de 
résistance en tant que bio-marqueurs se sont montrés également efficaces dans l’évaluation de 
l’efficacité des procédés de traitements des effluents (Stalder 2012). 

Dans ses travaux au laboratoire, Elena Buelow a évalué la dynamique et la relation du résistome 
et du microbiome avec l’exposome auquel sont soumises les bactéries dans des eaux usées 
urbaines, hospitalières ou dans un mélange des deux eaux. À travers des analyses multi-variées 
et du machine learning elle a montré l’existence d’une signature du résistome et du microbiome 
pour chaque type d’eau usée, qui ne variait pas dans le temps. Les résultats indiquent que les 
eaux usées hospitalières et urbaines forment des niches écologiques qui sont stables dans le 
temps mais qui diffèrent entre les deux. Ces différences entre les deux types d’eaux usées 
correspondraient aux différences d’exposition aux antibiotiques et aux composés de 
l’exposome. Ses travaux confirment que les GRA, les EGM et les intégrons sont plus abondants 
dans les effluents hospitaliers que dans les effluents urbains. Ses résultats montrent également 
que le mélange des eaux usées de l’hôpital et les eaux usées urbaines ne présentent pas plus de 
risque que de traiter séparément ces deux effluents. Elle a aussi démontré l’impact de 
l’exposome sur le microbiome et le résistome des échantillons (Buelow et al. 2020). 

C’est dans la continuité de ces travaux que s’inscrit ma thèse et dont les objectifs sont décrits 
dans la partie suivante. 
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Objectifs 

 

La RAM, ayant changé la gestion des maladies infectieuses au cours des dernières années en 
raison de l’émergence de bactéries pathogènes multirésistantes, et étant présente à la fois chez 
l’Homme, chez l’animal et dans l’environnement, est complexe à évaluer. L’épidémiologie de 
la RAM nécessite donc d’utiliser une approche One-Health intégrant ces trois compartiments. 

Dans le cadre du défi que représente le contrôle de la transmission de la RAM, il subsiste un 
manque de connaissances important notamment concernant la dimension environnementale. 
Parmi celles-ci, le rôle des conditions environnementales et particulièrement le rôle de 
l’exposome, de la diversité des matrices et de leur microbiome et résistome sur la transmission 
de la RAM est essentielle à déterminer. 

De plus, à ce jour, très peu d’études de modélisation ont essayé de formaliser l’émergence, la 
sélection et la dissémination de la RAM dans des environnements anthropisés. Il est donc 
nécessaire d’élaborer de nouveaux modèles capables de relier la dynamique des différents 
réservoirs dans une perspective One-Health. 

Enfin, à l’échelle mondiale, les voyages internationaux jouent aussi un rôle dans la 
dissémination de la RAM mais aucune étude ne s’est encore concentrée sur l’impact des 
activités touristiques dans une zone géographique spécifique avec toujours cette même 
approche One-Health.  

C’est donc dans ce contexte One-Health que le projet ACRAS-R (AntimiCrobial Resistance 
trAnsmission routes in Caribbean islandS : a One Health Risk analysis) a été mis en place pour 
tenter de combler certaines lacunes existantes. C’est un projet ANR franco-allemand mettant 
en collaboration différentes équipes : l’institut Pasteur de Guadeloupe, l’institut Pasteur de 
Paris, l’université technique de Dresden en Allemagne et l’UMR Inserm 1092 de Limoges. 

Ce projet a deux objectifs principaux : 

i) Caractériser les voies de transmission de la RAM dans un continuum allant du 
milieu hospitalier au milieu récepteur naturel en Guadeloupe. 

ii) Analyser les conditions environnementales et sociales pour évaluer le potentiel de 
transmission de la RAM entre l’Homme, l’animal et l’environnement. 

 

Pour répondre à ces objectifs, quatre campagnes de prélèvements ont été réalisées en 
Guadeloupe. Lieu idéal pour l’étude de la circulation des GRA et des BRA de par son insularité, 
la taille de sa population et les connaissances que nous avons en termes du nombre de touristes. 
Cette île est également similaire à la France métropolitaine pour ce qui est de la qualité du 
système de santé et de l’indice de développement humain. 

Pour répondre au premier enjeu, une approche globale est effectuée en menant l’analyse du 
résistome et du microbiome à l'aide de méthodes sensibles et à haut débit. 

Puis une approche plus spécifique est réalisée en se concentrant sur l’analyse des E. coli 
sensibles et des E. coli producteurs de BLSE. E. coli a été choisi comme cible car cette bactérie 
est généralement utilisée comme indicateur de la contamination fécale et comme marqueurs de 
la qualité des eaux de baignade. Les E. coli producteurs de BLSE permettent d'accéder à la 
diversité des plasmides porteurs de BLSE, les plasmides jouant un rôle majeur dans le transfert 
horizontal des ARG. Selon leur phénotype, BLSE ou non-BLSE, environ 1 000 isolats de E. 
coli sont ensuite séquencés par Illumina. 
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Afin de retracer la dissémination des plasmides et de leurs gènes BLSE à travers le continuum, 
de l'hôpital à l'environnement naturel récepteur, les plasmides sont analysés en termes 
d'organisation, de structure et de régions accessoires, ainsi que le contexte génomique du (des) 
gène(s) BLSE, la distribution des plasmides séquencés en fonction de la source (clinique, 
transport humain et animal, eaux usées, mer, ...) et la phylogénie. Pour atteindre cet objectif, 
les plasmides sont caractérisés en utilisant les technologies Illumina et Oxford Nanopore. 

Le second enjeu va lui s’intéresser d’une part à l’analyse de l’exposome en quantifiant les 
antibiotiques, les biocides, certains traitements non antibiotiques et les métaux lourds dans les 
prélèvements d’eaux usées pour étudier l’impact environnemental. 

En ce qui concerne l’impact social, c’est le tourisme qui est pris en compte dans cette étude. En 
effet une comparaison entre deux STEU impactées ou non par les activités touristiques est 
réalisée pour voir l’impact du tourisme. Ces stations sont également comparées à des 
échantillons de contenus de toilettes d’avions provenant principalement de France, reflétant 
directement le portage des gènes de résistance par les touristes. 

A l’issue de toutes ces analyses l’objectif final de ce projet est de mettre en place un modèle 
mathématique permettant d’évaluer les hypothèses et faciliter la compréhension des 
mécanismes en jeu. Ce modèle prendra en compte les facteurs impliqués dans l’émergence, la 
sélection et la dissémination de la résistance bactérienne au sein et entre les différents 
écosystèmes. La sélection de la résistance par des processus tels que la multiplication cellulaire, 
l’effet des antibiotiques, des métaux lourds ou des biocides sur la croissance ou l’élimination 
des bactéries sera formalisé en se concentrant, d’une part, sur la dynamique des plasmides et 
des gènes de résistance, et d’autre part, sur la dynamique des E. coli résistants. 

Cette modélisation mathématique permettra une caractérisation des processus biologiques et 
environnementaux qui interviennent dans la transmission et la sélection de la résistance aux 
antibiotiques. L'analyse permettra également d’identifier et de quantifier, au niveau des 
réservoirs, le rôle de l’exposome dans la sélection et la diffusion des gènes de résistance, des 
éléments génétiques mobiles et des bactéries résistantes. Elle évaluera aussi la contribution de 
la diffusion entre les réservoirs sur la dynamique de chaque réservoir. 

C’est donc dans ce projet que s’inscrit mon projet de thèse sur l’étude des voies de transmission 
de la résistance aux antibiotiques par une approche One-Health. 

Ma thèse contribue à répondre aux objectifs de caractérisation des voies de transmission et aux 
analyses des conditions environnementales et sociales en s’intéressant à l’analyse du résistome, 
du microbiome et de l’exposome dans chacun des continuum et échantillons collectés en 
Guadeloupe.   
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I.1. Continuum CHUG – STEU de Jarry 

Sur ce premier continuum allant du Centre Hospitalier Universitaire de Guadeloupe (CHUG) à 
la STEU de Jarry, les prélèvements d’eau ont été réalisés dans l’effluent de l’hôpital (1), à 
l’entrée (2) ainsi qu’à la sortie de la STEU de Jarry au niveau du clarificateur (3) et enfin dans 
les effluents à la sortie de l’émissaire dans l’océan situé à 2 km de la plage (4), recevant 
l’effluent traité de la STEU (Figure 15). Les prélèvements dans les effluents de l’hôpital et à la 
sortie de l’émissaire dans l’océan étaient des prélèvements ponctuels tandis que les 
prélèvements en entrée et en sortie de STEU étaient des prélèvements de 24h réalisés à l’aide 
d’un préleveur automatique. Un échantillon a été récupéré pour chacun des sites une fois par 
semaine pendant trois semaines consécutives et ce pour chaque campagne de prélèvement, à 
l’exception des eaux collectées à la sortie de l’émissaire où l’échantillonnage n’a été possible 
que pour les campagnes 2 et 3. 

La STEU de Jarry se situe dans la ville des Abymes. Elle récupère et traite les eaux hospitalières 
provenant du CHUG ainsi que les eaux urbaines provenant des villes de Point-à-Pitre, les 
Abymes et Baie-Mahault. La station à une capacité de 45 000 équivalents habitants (EH), mais 
elle était considérée non conforme par la Direction de l’Environnement, de l’Aménagement et 
du Logement (DEAL) de Guadeloupe en 2020. La non-conformité peut être due à des 
équipements non-conformes et/ou de mauvaises performances épuratoires (DEAL 2020).  

Dans le cadre du contexte One-Health, dans ce continuum sont également prélevés des 
échantillons de fèces d’animaux. Animaux vivant soit à l’intérieur de la station (anolis, cafards 
et crapauds (5)), soit des animaux vivant à l’extérieur de celle-ci (vaches (6)) (Figure 15). Cinq 
individus par espèce animale ont été prélevés pour chacune des campagnes et sur une seule 
semaine. Les anolis et les crapauds ont été capturés dans l’attente de récupérer leur fèces puis 
ils ont été relâchés, les cafards ont été capturés et disséqués afin de récupérer leur intestin et 
pour les vaches, les fèces ont été récupérées sur le sol à proximité des différents individus. 
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Figure 15 : Représentation schématique du continuum Hôpital-Jarry avec les points de prélèvements : eaux usées 
hospitalières (1), entrée (2) et sortie (3) de la station d’épuration de Jarry, océan (4), les animaux vivant dans (5) 
et en dehors de la station d’épuration (6). 

 

I.2. Continuum touristique et non-touristique 

 

Pour le continuum touristique/non-touristique nous nous sommes intéressés à 2 villes ayant un 
niveau touristique différent ainsi qu’aux avions. 

Les effluents des toilettes d’avions des compagnies aériennes Air France, Corsair et Air 
Caraïbes provenant de France Métropolitaine ont été collecté, à hauteur de 5 avions par semaine 
pendant trois semaines consécutives pour chacune des campagnes, représentant au total 15 
avions par campagne (14) (Figure 16). Les effluents ont été collectés à l’arrivée de l’avion lors 
de la vidange des camions-citernes récupérant le contenu des toilettes des avions. 

Les toilettes des avions utilisent un système d’aspiration. Les toilettes sont reliées par un 
système de tuyauterie à un réservoir d’eaux usées qui permet le stockage des déchets. Un 
produit « bleu », composé d’un germicide à base d’ammonium quaternaire et d’éthylène glycol 
comme antigel, est ajouté dans les toilettes pour empêcher le développement des 
microorganismes. Le processus de stockage des déchets est effectué de sorte à maintenir des 
conditions sanitaires optimales. Les réservoirs sont fermés de façon hermétique et équipé de 
dispositifs de sécurité pour éviter les fuites. Un système de pompage est présent pour évacuer 
l’air du réservoir afin de le maintenir sous vide. Les déchets sont stockés pendant toute la durée 
du vol et, à l’arrivée à l’aéroport, les réservoirs sont vidés et les effluents sont introduits dans 
le système de traitement des eaux usées. 

Des prélèvements ponctuels ont ensuite été réalisés, une fois par semaine pendant trois semaines 
consécutives, dans les eaux du poste de refoulement (10) situé dans une ville avec une forte 
activité touristique, Le Gosier, qui est l’une des principales destinations touristiques de 
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Guadeloupe. Cette station balnéaire possède le plus grand nombre d’hébergements en 
Guadeloupe. Le taux d’occupation des hôtels dans cette ville est d’environ 57% en saison sèche 
et 56% en saison humide, ce qui représente bien la population touristique, en plus des avions. 
Le poste de refoulement reçoit les eaux usées provenant des hôtels situés dans la ville du Gosier. 
Il utilise une pompe pour remonter les eaux usées lorsque l’écoulement gravitaire n’est pas 
possible.  

La STEU à laquelle le poste de refoulement est raccordé a aussi été échantillonnée au niveau 
de l’entrée (11) et de la sortie dans le clarificateur (12) sous forme d’un échantillon composite 
de 24h. La STEU du Gosier récupère les eaux usées de la ville de Gosier, comprenant les eaux 
usées provenant des habitations mais aussi des hôtels et également des eaux usées de petites 
cliniques traitant des patients atteints, en particulier, de maladies rénales, cardiovasculaires et 
diabétiques. Elle a une capacité de 15 000 EH, mais elle est elle aussi considérée non conforme 
par la DEAL. 

À la fin de ce continuum touristique, des échantillons d’eau ont été prélevés de manière 
ponctuelle au niveau de la mangrove (13) recevant les eaux traitées de la station. 

En comparaison de cette ville touristique, nous avons également prélevé des échantillons d’eaux 
usées dans la ville du Lamentin, qui est une zone rurale avec une faible activité touristique. Des 
prélèvements de 24h ont été réalisés en entrée (7) et en sortie (8) de STEU au niveau du 
clarificateur, à l’aide de préleveurs automatiques, à raison d’une fois par semaine pendant trois 
semaines consécutives pour chacune des campagnes.  La STEU du Lamentin reçoit les eaux 
urbaines de la ville du Lamentin uniquement. La capacité de cette station est de 4 000 EH, 
contrairement aux deux autres elle est considérée conforme par la DEAL. Enfin, des 
échantillons de la mangrove (9) recevant les eaux traitées de la STEU ont également été 
collectés de façon ponctuelle. 

Le continuum touristique et non-touristique est représenté sur la Figure 16. 

Figure 16 : Représentation schématique du continuum touristique avec à gauche le site faiblement touristique du 
Lamentin et à droite le site touristique du Gosier et les avions. Les différents points de prélèvement sont aussi représentés : 
en entrée (7) et en sortie (8) de la STEU du Lamentin, dans la mangrove (9), dans le poste de refoulement (10), en entrée 
(11) et en sortie (12) de la STEU du Gosier et dans la mangrove (13). 
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II. Extraction d’ADN 

 

Les échantillons d’eau ont été filtrés en Guadeloupe, en triplicat, en utilisant une rampe de 
filtration et des filtres de 47mm de diamètre avec une taille de pore de 0,45µm (Sartorius) et les 
échantillons de fèces ont été reçus bruts. Les filtres et fèces ont été stockés à -80°C jusqu’à leur 
utilisation. L’ADN des filtres ainsi que celui des fèces ont été extrait en utilisant des kits 
d’extraction. Pour les filtres des échantillons d’eau l’extraction d’ADN s’est faite avec le kit 
DNeasy PowerWater (Qiagen®) en suivant les instructions données par le fabricant. Pour les 
fèces c’est le kit Samag Tissu qui a été utilisé en suivant les instructions données par le 
fabricant. La concentration des échantillons a été mesuré par Qubit avec utilisation du kit 
dsDNA BroadRange (Invitrogen®) en suivant les instructions du fabricant. Les échantillons ont 
ensuite été dilués ou concentrés pour obtenir une concentration finale de 10ng/µL pour la suite 
des analyses. Les ADN ont été stockés à -20°C jusqu’à leur utilisation. 

 

III. Analyse de l’exposome 

L’analyse de l’exposome a été réalisée sur les eaux usées de l’hôpital, les eaux usées du poste 
de refoulement, les échantillons d’entrée et de sortie des trois STEU et sur les échantillons à la 
sortie de l’émissaire dans l’océan et dans les deux mangroves. Un seul échantillon d’eau a été 
analysé pour chaque semaine pour chacune des campagnes de prélèvement et ce pour chacun 
des échantillons collectés. 

III.1. Molécules antibiotiques, non-antibiotiques et biocides 

 

Des antibiotiques, biocides et molécules non-antibiotiques ont été mesurés après extraction en 
phase solide (SPE) suivi d’une chromatographie liquide couplée à de la spectrométrie de masse 
(LC-MS). Cette méthode a été développée en collaboration avec l’unité toxicologie biologique 
et médico-légale du CHU de Limoges. Au total vingt molécules ont été sélectionnées, 
comprenant 8 antibiotiques (ciprofloxacine, ofloxacine, azithromycine, érythromycine, 
sulfaméthoxazole, sulfaguanidine, sulfathiazole, triméthoprime), 9 biocides (pyriméthamine, 
albendazole, flubendazole, thiabendazole, acéphate, lévamisole, pyrantel pamoate, 
tébuconazole et sulfoxaflor) et 3 anti-inflammatoires non-stéroïdiens (AINS) (ibuprofène, 
kétoprofène et diclofénac). Ces molécules ont été décrites dans la littérature comme étant des 
facteurs de sélection de la résistance et de co- et cross-résistance (Singer et al. 2016). 

Une solution fille à 10 mg/L de toutes ces solutions a été préparée ainsi qu’une solution pour 
les étalons internes à 50 µg/L, par dilution des solutions mères dans du méthanol. Les deux 
étalons internes utilisés sont le mébutamate et le phénobarbital. 

Les gammes d’étalonnage et la préparation des échantillons ont été réalisés selon le protocole 
suivant : 
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Tableau 8 : Gamme d’étalonnage pour la méthode de SPE 

 

III.1.1. Extraction en phase solide 

 

La technique d’extraction en phase liquide a été réalisée à l’aide d’un manifold sous vide. Cinq 
mL des échantillons ont été chargés sur des cartouches de type Oasis HLB 3cc (60 mg) (Waters, 
Milford, USA) préalablement conditionnées avec 2 mL de méthanol puis 2 mL d’eau. Les 
cartouches ont ensuite été rincées avec 3 mL d’eau et séchées sous vide pendant 15 min. L’étape 
d’élution a été réalisée premièrement avec 3 mL de méthanol, pour décrocher les composés 
neutres à basiques, puis par un mélange composé de méthanol et d’acétonitrile (20/80, v/v) dans 
2% d’ammoniaque, afin de décrocher les composés acides. Les éluats sont ensuite évaporés à 
sec et les résidus secs sont reconstitués dans 90µL de mélange d’acide formique et d’acétonitrile 
(90/10 ; v/v) et 20 µL sont injectés dans l’appareil de LC-MS. Le Tableau 9 recense les 
paramètres utilisés pour la mise en place de la méthode de SPE. 

 

Tableau 9 : Paramètres de la méthode de SPE 

Appareil Manifold sous vide 

Type de cartouches Oasis HLB 3cc, 60mg (Waters) 

Conditionnement 2mL de méthanol + 2 mL d’eau  

Volume chargé par cartouche 5mL 

Séchage de la cartouche N2 

Volume d’élution 90µL reprise formiate et acétonitrile 

(90/10 ; v/v)  

 

III.1.2. Méthode de LC-MS pour la détection des molécules de l’exposome 

 

Le matériel utilisé pour la LC-MS est composé de deux pompes de chromatographie LC-30 AD 
fournies par Shimadzu (Marne-la-vallée, France) ainsi qu’un passeur automatique d’échantillon 
SIL-30AC. Les pompes fonctionnent en gradient haute pression avec un débit constant de 200 
µL/min dans la colonne. Une pompe délivre du tampon formiate d’ammonium 2 mM, pH 3,0 ; 
l’autre pompe délivre un mélange composé de 90% d’acétonitrile et de 10% de tampon formiate 
d’ammonium 2 mM, pH 3,0. La colonne utilisée est de type HALO C18 50 x 2,1 mm de AMT. 

Blanc 1 ng/L 5 ng/L 10 ng/L 50 ng/L 100 ng/L 500 ng/L Échantillon

Volume eau ou 

échantillon
5 5 5 5 5 5 5 5

Solution fille à 100 µg/L 

(µL)
/ / / / / / 25 /

Solution fille à 10 µg/L 

(µL)
/ / / / 25 50 / /

Solution fille à 1 µg/L 

(µL)
/ 5 25 50 / / / /

Etalons internes 

(Mébutamate et 

phénobarbital) à 50 

µg/L (µL)

50 50 50 50 50 50 50 50
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Cette colonne a une granulométrie de 2,7 µm et elle possède un greffage de type C18. Le 
volume d’injection est de 20 µL. 

Le spectromètre de masse utilisé est le modèle 5500 QTRAP (SCIEX, Toronto, ON, Canada). 
Il est constitué d’une source d’ionisation à pression atmosphérique de type electrospray et d’un 
triple quadripôle. 

Les paramètres de cette méthode sont décrits dans le Tableau 10. 

 

Tableau 10 : Paramètres de la méthode de LC-MS 

 

 

L’ensemble des transitions retenues pour chacune des molécules est regroupé dans le Tableau 
11. 

 

Appareil

Colonne

Température du four 

Volume d’injection 

Phase mobile

Débit

Temps (min) A (%) B (%)

0,01 90 10

1 90 10

6 5 95

7 5 95

7,5 90 10

Durée de l’analyse par injection 

200 µL/min

Gradient 

5500 QTRAP (Sciex)

HALO C18 (AMT)

30°C

20µL

15 min

Pompe A : tampon formiate d'ammonium 2mM, pH 3,0

Pompe B : 90% acétonitrile + 10% tampon formiate 

d'ammonium 2mM, pH 3,0
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Tableau 11 : Molécules ciblées ainsi que leurs temps de rétention (en min) et les transitions de quantification et de 
confirmation des molécules. EC = Énergie de collision  

 

 

III.2. Métaux lourds 

 

Huit métaux lourds ont été choisis et mesurés par spectrométrie de masse à plasma à couplage 
inductif (ICP-MS). Dans la liste se trouve : Zinc (Zn), Cuivre (Cu), Plomb (Pb), Chrome (Cr), 
Gadolinium (Gd), Mercure (Hg), Arsenic (As) et Cadmium (Cd).  

Le plasma, en tant que source thermique, fournit l’énergie nécessaire à l’ionisation des atomes 
présents dans la solution. Les ions sont ensuite triés par l’analyseur quadripolaire en fonction 
de leur rapport masse/charge. 

Quatre étalons internes sont utilisés, il s’agit du scandium (Sc), de l’yttrium (Y), de l’indium 
(In) et du rhénium (Re). 

Les mesures des métaux lourds ont été réalisées par l’unité toxicologie biologique et médico-
légale du CHU de Limoges. 

 

IV. Analyse du microbiome par séquençage de l’ARNr 16S 

 

L’analyse du microbiome a été réalisée sur chacun des échantillons lors des 4 campagnes de 
prélèvements, à raison d’un seul réplicat par semaine de prélèvement. 

Les régions variables du gène de l’ARNr 16S (V2, V3, V4, V6-7, V8, V9) ont été amplifiées à 
l’aide du kit Ion 16STM Metagenomic kit (ThermoFisher) en suivant les instructions du 
fabricant, avec 2 primer set : V2-4-8 et V3-6,7-9. Les amplicons ont ensuite été purifiés à partir 
du kit Agencourt® AMPure® XP (Beckman Coulter™) et quantifiés par Qubit avec le kit 
dsDNA BroadRange (Invitrogen™). Puis des librairies sont préparées en utilisant le kit Ion Plus 
Fragment Library pour AB Library BuilderTM System en suivant les instructions du fabricant. 

Temps de rétention (min)
Transition de quantification - 

rapport m/z (EC)

Transition de confirmation - 

rapport m/z (EC)

Ciprofloxacine 3.4 332.054 > 231 (45) 332.054 > 314 (29)

Ofloxacine 3.4 362.3 > 260.9 (37) 362.3 > 344.1 (29)

Azithromycine 3.8 375.299 > 83 (41) 375.299 > 158.1 (29)

Erythromycine 4.3 734.184 > 158.2 (37) 734.184 > 576.4 (29)

Sulfaméthoxazole 3.8 254 > 188 (19) 254 > 108.1 (39)

Sulfaguanidine 0.9 214.941 > 92 (31) 214.941 > 108 (29)

Sulfathiazole 2.3 255.897 > 155.9 (19) 255.897 > 92.1 (39)

Triméthoprime 2.6 291.1 > 123.1 (33) 291.1 > 230 (35)

Pyriméthamine 3.9 248.957 > 177 (39) 248.957 > 198.1 (53)

Albendazole 4.6 266 > 234 (27) /

Flubendazole 4.7 313.96 > 282.1 (31) 313.96 > 123.1 (47)

Thiabendazole 3.5 202.05 > 175.1 (31) 202.05 > 131.2 (47)

Acéphate 1.0 183.99 > 142.9 (11) 183.99 > 94.9 (31)

Lévamisole 1.8 204.938 > 178 (29) 204.938 > 122.9 (39)

Pyrantel pamoate 2.8 206.926 > 150.1 (41) 206.926 > 136 (41)

Tébuconazole 5.8 308 > 70.11 (27) 308 > 125.03 (41)

Sulfoxaflor 4.1 277.941 > 174 (13) 277.941 > 154 (37)

Ibuprofène 5.6 205.026 > 161 (-10) 205.026 > 159.2 (-8)

Kétoprofène 5.2 254.985 > 209.1 (19) 254.985 > 104.9 (31)

Diclofénac 5.6 293.719 > 250 (-14) 293.719 > 35 (-60)
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Dans le cas du contenu des toilettes d’avions, les librairies des 5 avions d’une même semaine 
ont été poolées. Enfin le contrôle de la qualité et la quantification ont été observées au 
Bioanalyzer 2100 de Agilent avec le kit Agilent High Sensitivity DNA. Ces librairies ont été 
chargées sur des puces Ion 530™ et séquencées par la technologie Ion S5 (Ion Torrent™, 
ThermoFisher®). L’analyse des séquences s’est faite grâce à l’utilisation du Curated 
MicroSEQ® 16S Reference Library v2013.1 sur le logiciel Ion Reporter Software. L’analyse 
des résultats s’est faite en se basant sur la région variable V3 qui a donnée de meilleurs résultats. 

Les résultats du séquençage des échantillons des animaux de la campagne 4 n’ont pas donnés 
de résultats probants. Par conséquent, les résultats de cette campagne ne seront pas pris en 
compte dans les analyses. 

Cette partie sera valorisée par un chapitre dans la série de livres « RNA Analysis – Methods 
and Protocols » à paraître dans la série de protocoles de la boratoire « Methods in Molecular 
Biology » (MiMB). 

 

V. Analyse du résistome par Fluidigm PCR 

A partir des ADN extraits des différents échantillons, tous concentrés ou dilués à une 
concentration de 10ng/µL, la méthode de Fluidigm a été réalisée. Cette méthode consiste en des 
PCR quantitatives à l’échelle du nanolitre permettant de quantifier l’abondance relative de 
gènes qui confèrent une résistance aux antimicrobiens, métaux lourds et composés 
d’ammonium quaternaire. 

Au total 95 gènes sont ciblés, parmi eux 80 gènes conférant une résistance aux antibiotiques, 
métaux lourds et composés d’ammonium quaternaire, regroupés en 16 classes (Tableau 12). 
Ces gènes de résistance aux antibiotiques ont été choisi car il s’agit de gènes d’intérêt clinique, 
souvent retrouvés dans le microbiote intestinal d’individus sains. Les gènes de résistance aux 
métaux lourds et aux QAC quant à eux sont décrit comme favorisant la co- et la cross-sélection 
des GRA dans l’environnement. Sont aussi ciblés par cette méthode 9 éléments génétiques 
mobiles ainsi que les gènes de l’intégrase des intégrons de classe 1, 2 et 3 (intI1, intI2, intI3), 
qui sont des vecteurs importants des GRA. Des amorces universelles ont également été utilisées 
pour cibler le gène bactérien de l’ARNr 16S. 
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Tableau 1 : Classes de gènes et gènes ciblés par la méthode de Fluidigm PCR 

 

 

L’ADN a été soumis à une étape de pré-amplification de 14 cycles à l’aide d’un mélange de 
0,18 µM de l’ensemble des amorces, à l’exception des amorces de l’ARNr 16S, en combinaison 
avec le Taqman PreAmp Master Mix (Applied Biosystems), suivi d’une dilution au cinquième 
avant de charger les échantillons sur la puce 96.96 BioMark™ Dynamic Array pour PCR en 
temps réel (Fluidigm Corporation, San Francisco, CA). Les cycles thermiques ainsi que 
l’analyse en temps réel ont été réalisés grâce à l’instrument BioMark et les valeurs de CT sont 
extraites à l’aide du logiciel d’analyse BioMark Real-Time PCR. 

Les étapes de pré-amplification, chargement des puces, amplifications et analyse en temps réel 
ont été effectuées au laboratoire UMR Inserm 1282 de Tours, selon les instructions du fabricant, 
sauf la température d’hybridation qui a été modifiée à 56°C. La liste des amorces utilisées est 
en Annexe 1. 

Trois réplicas techniques sont réalisés pour chaque couple d’amorces. 

L’abondance relative de chaque gène est ensuite calculée par rapport à l’abondance du gène de 
l’ARNr 16S par la formule du 2DCT = (2^(CtGRA-CtARNr16S)). Puis la somme des gènes 
appartenant à une même famille est calculée en additionnant leur abondance relative.  

 

VI. Détermination du risque de l’exposome sur la résistance 

L’efficacité d’élimination de chacune des STEU pour chacun des composés a été calculé en 
tenant compte de la concentration en entrée (Centrée) et de la concentration en sortie (Csortie) de 
la STEU, avec la formule suivante : 

 

𝐸𝑓𝑓𝑖𝑐𝑎𝑐𝑖𝑡é	𝑑!é𝑙𝑖𝑚𝑖𝑛𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 = 	
𝐶"#$%é" − 𝐶'(%$)"

𝐶"#$%é"
	𝑥	100 

 

Pour déterminer le risque environnemental de la présence des composés les concentrations ont 
été comparées aux concentrations prédites sans effet (PNEC). 

Phénicolés Aminosides Bacitracine Bêta-lactamines Macrolides

catB3, cat, cmlA1

aac(3)-Iid, aadE, aac(6')-Ib, aadA, 

aac(6')-IIa, spc, aph(3')-III, aph(2'')-

l(de), aph(2'')-Ib, aadB, aac(3)-Ib, 

strB, aac(6')-aph(2'')

bacA_2, bacA_1

cepA, cblA, cfxA, blaTEM1, blaIMP, 

blaAMPC, blaDHA, blaCMY-2, 

blaACC, blaSHV, blaVIM, blaKPC, 

blaIMI, blaBIC-1, blaGES, blaNDM, 

blaOXA-48, blaCTX-M, blaPER-1

ermF, ermB, ermC, ermY, mfsA, 

mefA_10, macB, ermX

Pompes à efflux Quinolones Métaux lourds QAC Vancomycine

acrA, mdtO, tolC, mdtL, mdtF qnrA, qnrB, qnrS, qnrC cusF, copA, copD, cadA, merA, czcA qacA, qacC, qacE vanA, vanB

Tétracyclines Polymyxines Sulfonamides Méthiciline Triméthoprimes

tetQ, tetW, tetM, tetO, tetB arnA, mcr-1 sul1, sulA mecA dfrA27, dfrF, dfrB1

Streptogramines EGM Intégrons

vatB, vatA

ISSW1, ISS1N, IS6_IS6100, Tp614, 

IS613, IS6 group, tn3_tnpA, ISEc9, 

incP-1

 intI 1, intI 2, intI 3
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Les PNEC pour la sélection de la résistance ont été obtenues à partir de la publication de 
(Bengtsson-Palme and Larsson 2016). Les PNECenv ont été calculées en fonction des valeurs 
de EC50 trouvées dans la littérature et divisées par le facteur approprié conformément au 
« Technical Guidance Document on Risk Assessment ». 

Le risque pour l’environnement a été estimé à l’aide du quotient de risque calculé en divisant 
la concentration maximale mesurée dans l’environnement (MECmax) par la PNECenv 
correspondante. 

𝑅𝑄 = 	
𝑀𝐸𝐶𝑚𝑎𝑥

𝑃𝑁𝐸𝐶𝑒𝑛𝑣
 

 

Où RQ < 0.1 représente un risque minimal, 1 > RQ ³ 0.1 un risque modéré et RQ >1 un risque 
élevé.  

 

VII. Analyses biostatistiques  

 

Les analyses statistiques ont été réalisées à l’aide du logiciel R studio v2023.06.0. La 
significativité a été testée à l’aide du test non-paramétrique Mann-Whitney avec un niveau de 
significativité de 95%.  

L’analyse en composantes principales (ACP) a été utilisée pour la recherche de combinaisons 
linéaires entre les différentes variables (exposome, microbiome et résistome) à l’aide du logiciel 
R studio v2023.06.0 et du logiciel Shaman pour les données de microbiome (Volant et al. 2020).  

Une analyse de partitionnement de variation a été réalisée pour évaluer quel groupe de 
l’exposome mesuré (antibiotiques, AINS, biocides et métaux lourds) explique la plus grande 
part de la variation du résistome et du microbiome et déterminer si la combinaison de ces 
groupes aurait une plus grande influence sur les données qu’individuellement. Cette analyse a 
été faite avec le logiciel R studio v2023.06.0 avec le package vegan.  

La visualisation du réseau de gènes de résistance d’intérêt partagés entre les échantillons a été 
réalisée avec le logiciel Gephi. 

Enfin, les corrélations entre les concentrations d’antibiotiques et l’abondance relative des GRA 
correspondants ont été établies à l'aide du test de Pearson. Les différences ont été considérées 
comme significatives à p < 0,05. 
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C. Résultats 
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Les objectifs de ce travail de thèse étaient de caractériser les voies de transmission de la RAM 
et d’analyser les facteurs environnementaux et sociaux afin de déterminer le potentiel de 
transmission de la RAM sur l’île de la Guadeloupe en utilisant une approche One-Health. 

Les résultats se déclinent en trois parties. Une première partie s’intéressant à la caractérisation 
des différents continuums en termes d’exposome, de microbiome et de résistome. Cela a pour 
objectif de faire un état des lieux de la résistance et de la contamination de l’environnement par 
les molécules de l’exposome en Guadeloupe. La seconde partie porte sur l’évaluation de 
l’impact de divers facteurs sur la RAM, analysant l’influence de la pandémie de Covid-19, de 
la saisonnalité, de l’exposome et du tourisme. Et pour finir une conclusion sur l’approche One-
Health utilisée dans le cadre de cette étude afin de faire un bilan des voies de transmission 
possibles. 

Les résultats seront discutés dans la Partie D. Discussion. 

I. Caractérisation de l’exposome, du microbiome et du résistome de la Guadeloupe 

I.1. Analyse de l’exposome 

L’exposome est défini dans ce travail comme l’ensemble des composés auxquels les bactéries 
sont exposées dans l’environnement. La présence de ces composés a notamment été identifiée 
dans la sélection de GRA et dans le transfert horizontal de ceux-ci (Singer et al. 2016). 

Afin d’estimer l’exposome dans les différents échantillons d’eaux, certains composés 
pharmaceutiques et chimiques ont été sélectionnés et détectés dans les eaux. Parmi eux, des 
antibiotiques, des molécules pharmaceutiques non-antibiotiques qui sont des anti-
inflammatoires non-stéroïdiens (AINS), des biocides ainsi que des métaux lourds. 

I.1.1. Continuum CHUG – STEU de Jarry 

Le continuum CHUG – STEU de Jarry, composé de l’hôpital, la STEU de la ville de Jarry 
recevant les eaux usées urbaines et hospitalières et l’océan, a été identifié afin de suivre une 
transmission potentielle de la résistance en partant du milieu hospitalier jusqu’au milieu 
récepteur naturel qui est l’océan. A ce continuum s’ajoutent les animaux locaux, permettant de 
suivre l’éventualité d’une transmission à la faune, dans une vision One-Health de la 
transmission (Figure 17). 
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Figure 17 : Représentation schématique du continuum Hôpital-Jarry avec les points de prélèvements : eaux usées 
hospitalières (1), entrée (2) et sortie (3) de la STEU de Jarry, émissaire dans l’océan (4), les animaux vivant dans 
(5) et en dehors de la station d’épuration (6). 

 

La concentration totale de chacune des catégories de composés de l’exposome mesurés dans 
les échantillons d’eau du continuum CHUG – STEU de Jarry par LC-MS et ICP-MS a été 
calculée en sommant les concentrations de chacune des molécules incluses dans chacune des 
catégories, pour chaque semaine de prélèvement et pour chaque campagne. La moyenne des 
concentrations des trois semaines a ensuite été calculée et est représentée en Figure 18. 

Globalement, la concentration totale d’antibiotiques est beaucoup plus élevée dans les 
échantillons de l’effluent de l'hôpital (entre 1.1 µg/L et 3.7 µg/L) que dans eaux de l’entrée 
(entre 118.4 ng/L et 287 ng/L) et de la sortie de la STEU (entre 24.2 ng/L et 93.3 ng/L) et que 
dans les eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan (entre 3.3 ng/L et 15.3 ng/L). 
L’abondance diminue entre l’entrée et la sortie de la station puis entre la sortie et l’émissaire 
dans l’océan où les concentrations sont faibles. Des différences significatives sont observées 
entre les campagnes 1 et 2 (p < 0.01), entre les campagnes 1 et 4 (p < 0.01), entre les campagnes 
2 et 3 (p < 0.01) et entre les campagnes 3 et 4 (p = 0.04) au niveau des eaux usées de l’hôpital. 
Ces différences ayant lieu à chaque fois entre deux saisons différentes, la saisonnalité pourrait 
avoir eu un impact sur l’exposome. Mais il n’y pas de différences significatives entre les quatre 
campagnes de prélèvements pour les eaux de l’entrée et de la sortie de la STEU et entre les 
campagnes 2 et 3 dans les eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan (p > 0.05). 

Concernant les AINS, ils sont également globalement significativement plus abondants dans 
les eaux du CHUG dans la campagne 1 (p < 0.01), puis leur concentration diminue à l’entrée 
de la station puis à la sortie. C’est notamment dans les échantillons d’eaux usées de l’hôpital 
que l’on retrouve la plus forte concentration totale (4.1 µg/L). Dans le cas de la campagne 2, la 
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concentration augmente au fil du continuum, à l’exception des eaux collectées au niveau de 
l’émissaire dans l’océan où la concentration est très faible (8.6 ng/L). En campagne 3, les 
concentrations sont similaires (p > 0.05) entre les eaux usées de l’hôpital et l’entrée de la station, 
avec des valeurs de 1.2 µg/L et 1.3 µg/L respectivement. La concentration totale diminue une 
fois au niveau de la sortie de la station, atteignant 0.2 µg/L mais elle est observée à de plus 
fortes concentrations dans les eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan (0.3 µg/L). 

La concentration totale des résidus de biocides est semblable entre l’effluent du CHUG, l’entrée 
et la sortie de la STEU (p > 0.05) avec un niveau similaire entre les campagnes 1 et 2 (153.6 
ng/L en moyenne). En campagne 3, c’est au niveau de l’entrée de la station que la concentration 
est plus élevée (562.2 ng/L) puis elle diminue en sortie et dans les eaux collectées au niveau de 
l’émissaire dans l’océan, tandis que pour les eaux usées hospitalières la concentration est 
similaire aux campagnes 1 et 2. Dans la campagne 4 une diminution est observée le long du 
continuum, avec une plus forte concentration dans les eaux de l’hôpital (1.8 µg/L) et une 
concentration qui est la plus faible en sortie de la station (0.1 µg/L). 

Pour les métaux lourds, les concentrations sont beaucoup plus élevées que les autres composés 
analysés, de l’ordre du mg/L. Les concentrations des métaux lourds sont étonnamment 
beaucoup plus faibles pour les campagnes 1 et 2 alors qu’elles sont plutôt semblables dans les 
2 autres campagnes (certainement lié à des difficultés analytiques lors de la mise au point des 
méthodes), les résultats de ces deux premières campagnes ne seront donc pas pris en compte 
pour la suite. Pour les campagnes 3 et 4, la concentration totale en métaux lourds est plus élevée 
dans les eaux du CHUG (94.2 mg/L en moyenne) qu’en entrée et qu’en sortie de la STEU alors 
qu’entre ces deux sites il n’y a pas de différences significatives (p > 0.05), les concentrations 
totales restant similaires (46.4 mg/L en moyenne). En revanche, les eaux collectées au niveau 
de l’émissaire dans l’océan contiennent la concentration totale la plus élevée par rapport aux 
autres sites en campagne 3 (223.8 mg/L) tandis qu’elle est faible en campagne 2 (187 µg/L). 
Cette concentration élevée dans le point de collecte de l’océan pourrait provenir d’un apport 
autre que la STEU. En effet, bien que les rejets des effluents de STEU sont la principale source 
de contamination des eaux réceptrices, d’autres sources ont été mises en évidence telles que les 
activités industrielles, agricoles et portuaires (Trevizani et al. 2023; Omuferen, Maseko, and 
Olowoyo 2022).  

Plus précisément, chacune des molécules pharmaceutiques, biocides et des métaux lourds 
sélectionnées a été détectée au moins une fois dans chacun des échantillons de ce continuum au 
cours des quatre campagnes. Néanmoins, dans les échantillons des eaux collectées au niveau 
de l’émissaire dans l’océan, pour les campagnes 2 et 3, toutes les molécules pharmaceutiques 
non-antibiotiques, les biocides et les métaux lourds ont été retrouvés mais pas tous les 
antibiotiques. Les résidus d’antibiotiques détectés sont les résidus d’érythromycine, 
sulfathiazole, sulfaguanidine et triméthoprime. La concentration moyenne de chacun des 
résidus sur les 3 semaines de prélèvement et pour chacune des campagnes est reportée dans le 
Tableau 13. 

Comme attendu, les concentrations d’antibiotiques dans les effluents sont plus élevées à 
l’hôpital qu’en entrée de la STEU, à l’exception de la sulfaguanidine dont les concentrations 
sont plus élevées en entrée pour chacune des campagnes, 10.9 ng/L, 32.2 ng/L, 10.6 ng/L et 
11.3 ng/L en campagne 1, 2, 3 et 4 respectivement. La concentration de ces antibiotiques 
diminue ensuite en entrée de la STEU et devient encore plus faible en sortie. La STEU permet 
donc l’élimination d’une partie de ces résidus comme montré dans de précédentes études 
(Omuferen, Maseko, and Olowoyo 2022). Puis dans l’environnement récepteur de ces eaux, 
leur concentration est nulle ou quasiment nulle, inférieure à 6 ng/L.  
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Les résidus de sulfaméthoxazole sont les plus abondants dans les effluents de l’hôpital avec des 
concentrations allant de 0.745 µg/L à 2.958 µg/L, suivis des résidus d’ofloxacine et de 
ciprofloxacine dont la présence pourrait être due à leur forte consommation et/ou leur 
dégradation lente (Liang Zhao et al. 2023). Dans le reste des échantillons ce sont les résidus 
d’érythromycine qui ont les concentrations les plus élevées, allant de 32.7 ng/L à 105.3 ng/L en 
entrée, ND à 57.4 ng/L en sortie et 1.7 ng/L à 5.7 ng/L dans les eaux collectées au niveau de 
l’émissaire dans l’océan. 

Concernant les résidus d’AINS, l’abondance respective des molécules recherchées diffèrent 
selon les campagnes. Mais dans la majorité des campagnes, pour l’effluent de l’hôpital et 
l’entrée de la station, le kétoprofène est l’AINS avec les plus fortes concentrations avec des 
concentrations maximales détectées de 2.6 µg/L dans les eaux usées de l’hôpital et 0.4 µg/L en 
entrée de STEU. Dans la sortie de la station c’est majoritairement le diclofénac qui est présent 
(0.4 µg/L maximum) tandis que dans le point collecte de l’océan c’est l’ibuprofène qui est le 
plus abondant avec des concentrations de 8.6 ng/L en campagne 2 et 302.6 ng/L en campagne 
3. 

Tous comme pour les antibiotiques, les concentrations de la majorité des biocides diminuent 
entre l’hôpital et l'entrée de la station puis baisse encore en sortie. Les eaux réceptrices, ici 
l’océan, sont encore impactés par ces résidus de biocides. En effet, une grande partie des 
composés mesurés sont retrouvés dans les eaux au niveau de l’émissaire dans l’océan à des 
concentrations allant de 0.4 ng/L (flubendazole lors de la campagne 3) à 33.7 ng/L 
(pyriméthamine en campagne 2). Le flubendazole est le biocide le plus abondant dans presque 
chacun des échantillons et chacune des campagnes, plus particulièrement dans les eaux d’entrée 
de station où les concentrations atteignent jusqu’à 0.4 µg/L en campagne 3. 

Enfin, les métaux lourds les plus abondants sont le Zn et le Cu avec des concentrations 
comprises entre 0.07 mg/L et 126.1 mg/L et 0.003 mg/L et 34.7 mg/L respectivement tandis 
que les métaux Cd et Hg sont les moins abondants. On les retrouve principalement dans les 
eaux de l’hôpital et de l’émissaire dans l’océan. Le cuivre et le zinc sont notamment reconnus 
comme étant des agents de co-sélection associés à la résistance aux antibiotiques (Seiler and 
Berendonk 2012) 

La présence des résidus antibiotiques, à des concentrations sub-inhibitrices pourraient entrainer 
la sélection de résistance aux antibiotiques. En effet, la présence de concentrations 
d’antibiotiques inférieures à la concentration minimale inhibitrice (CMI) a été montré comme 
exerçant une pression de sélection et induisant un plus haut taux de mutations et de transfert de 
gènes chez les bactéries (Monahan et al. 2021; Chow, Ghaly, and Gillings 2021). De plus, la 
présence des résidus non-antibiotiques, biocides et métaux lourds pourraient permettre la mise 
en place de phénomène de co- ou cross-sélection ou encore le transfert de gènes par transfert 
horizontal (Singer et al. 2016). 
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I.1.2. Continuum touristique et non-touristique  

Les continuums touristiques et non-touristiques ont été définis afin d’évaluer l’impact des 
activités touristiques sur la dissémination de la résistance. Dans cette étude le continuum 
touristique est composé, dans un premier temps, des avions en provenance majoritairement de 
France métropolitaine, et dont le contenu des toilettes a été prélevé. S’en suit dans ce continuum 
la ville du Gosier, fortement impactée par l’activité touristique, avec des points de prélèvement 
au niveau du poste de refoulement recevant les eaux usées de la zone hôtelière, dans la STEU 
du Gosier et dans la mangrove réceptrice des eaux traitées de la station. Pour la partie non-
touristique, la ville du Lamentin beaucoup moins impactée par le tourisme et la mangrove 
permettent une comparaison avec le continuum touristique (Figure 19). 

 

 

Les concentrations totales moyennes des composés de l’exposome pour les continuums du 
Gosier et du Lamentin sont présentées en Figure 20. 

Si l’on compare les données de ce continuum avec le continuum CHUG – STEU de Jarry, on 
observe que les antibiotiques, les biocides et les métaux lourds sont retrouvés à des 
concentrations plus élevées dans le continuum touristique et non-touristique. Une exception est 
observée au niveau des eaux usées de l’hôpital qui ont des concentrations plus importantes 
d’antibiotiques et d’AINS que tous les autres points d’échantillonnage. Suivant la géographie 
les bactéries ne sont donc pas soumises au même exposome. 

Globalement, dans les deux continuums, touristique et non-touristique, les résultats montrent 
que la concentration totale des antibiotiques est significativement plus élevée dans les eaux de 
l’entrée des STEU puis les concentrations diminuent après le traitement de la station puis en 
arrivant au niveau de la mangrove. Dans le point supplémentaire du continuum du Gosier, le 
poste de refoulement, la concentration totale d’antibiotiques est plus faible qu’en entrée de 
STEU. Les campagnes 1, 2 et 4 de ce site ont des concentrations similaires (202.8 ng/L, 240.2 

Figure 19 : Représentation schématique du continuum touristique avec à gauche le site faiblement touristique du 
Lamentin et à droite le site touristique du Gosier et les avions. Les différents points de prélèvement sont aussi 
représentés : en entrée (7) et en sortie (8) de la STEU du Lamentin, dans la mangrove (9), dans le poste de refoulement 
(10), en entrée (11) et en sortie (12) de la STEU du Gosier et dans la mangrove (13). 
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ng/L et 221.5 ng/L respectivement) tandis que la concentration en campagne 3 y est plus faible 
(75 ng/L). En comparant les résultats entre les deux continuums, on observe qu’il n’y a pas de 
différences significatives (p > 0.05) entre les sites des 2 continuums, à l’exception de la 
campagne 3 où les concentrations sont significativement plus élevées en entrée de STEU du 
Lamentin (p = 0.03) et en sortie de cette STEU (p = 0.002). 

Les AINS ont été retrouvés à des concentrations beaucoup plus élevées dans la campagne 2 
dans les 2 continuums, avec des concentrations similaires sur chacun des sites (entre 2.1 et 5.2 
µg/L en moyenne), à l’exception de la mangrove du continuum du Gosier (0.3 µg/L). En 
campagne 4 les concentrations de AINS sont plus faibles que dans les autres campagnes (moins 
de 169.8 ng/L). Les trois composés AINS mesurés (ibuprofène, kétoprofène et diclofénac) sont 
même non détectés au niveau des eaux du poste de refoulement, de l’entrée et de la sortie de la 
STEU du Gosier et en entrée de la STEU du Lamentin. Pour le continuum du Gosier en 
campagne 1, la concentration totale diminue le long du continuum, passant de 800.7 ng/L à 11.8 
ng/L. La même diminution est observée le long du continuum du Lamentin passant de 918 ng/L 
en entrée de STEU à 242 ng/L dans la mangrove. Alors qu’en campagne 3 on constate une 
répartition inverse ; la concentration totale d’antibiotiques reste stable entre les eaux du poste 
de refoulement et de la sortie de la station au niveau du Gosier (474.7 ng/L en moyenne), et 
diminue au niveau de la mangrove (56.5 ng/L). Au niveau du Lamentin, la concentration 
diminue le long du continuum, passant de 635.9 ng/L à 150.5 ng/L. 

Pour les 2 continuums, les concentrations de biocides mesurées lors des campagnes 1 et 2 sont 
similaires. Elles sont plus importantes dans le continuum du Lamentin que dans celui du Gosier. 
Pour les campagnes 1 à 3, au niveau du continuum du Lamentin, une diminution est observée 
entre l’entrée et la sortie puis entre la sortie et la mangrove alors qu’en campagne 4 il n’y a pas 
de différences significatives entre les 3 sites (p > 0.05). Concernant le continuum du Gosier, il 
n’y a pas de différences significatives (p > 0.05) entre l’entrée et la sortie de la STEU pour une 
même campagne, dans les eaux du poste de refoulement, la concentration est plus faible qu’en 
entrée dans les campagnes 1, 3 et 4. Enfin dans la mangrove la concentration est la plus faible 
du continuum pour chaque campagne (entre 8.2 ng/L et 60.1 ng/L).  

Comme précédemment, les concentrations des métaux lourds sont étonnamment beaucoup plus 
faibles dans la campagne 1 alors qu’elles sont plutôt semblables dans les 3 autres campagnes. 
Pour la suite, les résultats de cette première campagne ne seront donc pas considérés. Pour le 
continuum du Lamentin il n’y a pas de différences significatives (p > 0.05) entre les trois 
campagnes prises en compte. Une baisse de la concentration totale a lieu entre l’entrée et la 
sortie. En revanche les concentrations sont similaires entre la mangrove et les eaux de la sortie 
de la station (49.6 mg/L en moyenne dans la sortie et 42.9 mg/L en moyenne dans la mangrove). 
Dans le continuum du Gosier, les métaux lourds totaux sont moins abondants dans les eaux du 
poste de refoulement lors de la campagne 2 que dans l’entrée de la STEU, alors qu’ils sont 
présents de façon similaire en campagne 3 et plus abondants en campagne 4. Une diminution 
est observée suite au traitement par la station, au niveau de la sortie en campagne 2 et 3 mais 
les métaux sont enrichis en campagne 4 au niveau de la sortie. Dans la mangrove, la 
concentration totale en métaux lourds est plus élevée que dans chacun des autres sites et ce pour 
les campagnes 2 (165.8 mg/L) et 3 (154.2 mg/L). 

Dans les échantillons collectés dans les continuums du Lamentin et du Gosier, les résidus 
d’érythromycine et d’azithromycine sont les résidus d’antibiotiques les plus abondants. On les 
retrouve à des concentrations maximales de 188.6 ng/L et 151.3 ng/L respectivement en entrée 
de STEU pour le continuum non-touristique et à des concentrations maximales respectivement 
de 259.3 ng/L en entrée de STEU et de 192.4 ng/L dans l’effluent du poste de refoulement.  
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Concernant les AINS, selon les campagnes, les molécules les plus abondantes diffèrent. Le 
kétoprofène et le diclofénac sont globalement les composés les plus retrouvés. Les 
concentrations sont les plus importantes en campagne 2, plus particulièrement pour 
l’ibuprofène et le diclofénac. En effet les concentrations sont, pour l’ibuprofène, de 1 514.3 
ng/L, 648.4 ng/L et 51.1 ng/L en entrée de STEU, en sortie de STEU et dans la mangrove du 
continuum non-touristique respectivement, de 1 811.2 ng/L, 1 624.8 ng/L, 907.3 ng/L et 91.1 
ng/L dans le poste de refoulement, en entrée de STEU, en sortie de STEU et dans la mangrove 
du continuum touristique. Concernant le diclofénac, les concentrations sont de 2 949.8 ng/L, 1 
801.9 ng/L et 1 809.9 ng/L en entrée de STEU, en sortie de STEU et dans la mangrove du 
continuum non-touristique respectivement, de 871.3 ng/L, 1 906.6 ng/L, 1 995.1 ng/L et 212.9 
ng/L dans les eaux du poste de refoulement, en entrée de STEU, en sortie de STEU et dans la 
mangrove du continuum touristique. 

Le flubendazole est le biocide ayant la concentration la plus abondante que ce soit dans les 
échantillons du Gosier ou les échantillons du Lamentin, plus particulièrement lors des deux 
premières campagnes. Les concentrations les plus élevées sont retrouvées dans l’entrée de la 
station en première campagne pour le continuum du Lamentin (1.3 µg/L) et en sortie de station 
en campagne 2 pour le continuum du Gosier (0.6 µg/L). 

Tous les métaux lourds ont été détectés dans chacun des échantillons pour chacune des 
campagnes considérées. Tout comme dans le continuum du CHUG, les éléments Zn et Cu sont 
les plus abondants avec des concentrations moyennes pour le zinc, sur les trois campagnes 
prises en compte, de 64.9 mg/L en entrée de STEU, 34.3 mg/L en sortie de STEU et 26.4 mg/L 
dans la mangrove concernant le continuum du Lamentin. Pour le continuum du Gosier, les 
valeurs sont en moyenne de 69.9 mg/L, 67.8 mg/L, 40.6 mg/L et 77.9 mg/L dans l’effluent du 
poste de refoulement, en entrée de STEU, en sortie de STEU et dans la mangrove 
respectivement. Les concentrations moyennes de cuivre sont de 14.4 mg/L en entrée de STEU, 
9.7 mg/L en sortie de STEU et 11 mg/L dans la mangrove du continuum du Lamentin et de 12.6 
mg/L dans les eaux du poste de refoulement, 17.8 mg/L en entrée de STEU, 11 mg/L en sortie 
de STEU et 19 mg/L dans la mangrove au niveau du continuum du Gosier. Au contraire, dans 
chacun des échantillons de ces deux continuums, les éléments Cd et Hg sont le moins retrouvés 
avec des concentrations inférieures à 0.1 mg/L (Tableau 14). 
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I.2. Analyse du microbiome  

 

Le microbiome de chacun des échantillons a été évalué par séquençage du gène codant l’ARNr 
16S, en se basant sur les résultats obtenus avec la région variable V3. 

I.2.1. Continuum CHUG – STEU de Jarry 

 

Les résultats du séquençage montrent que les phyla majoritaires dans les échantillons du 
continuum allant des effluents hospitaliers à l’océan en passant par la STEU de Jarry, sont les 
Pseudomonadota (anciennement Proteobacteria), Bacillota (anciennement Firmicutes) et 
Bacteroidota (anciennement Bacteroidetes). Ils représentent, en moyenne, à eux trois plus de 
90% du microbiome des eaux usées du CHUG et de l’entrée de la station, plus de 70% du 
microbiome de la sortie de la STEU et plus de 60% des eaux de l’océan à la sortie de l’émissaire 
d’eaux usées traitées. Ces phyla correspondent aux phyla majoritaires qui composent le 
microbiote intestinal humain (Landman and Quévrain 2016).  

Au niveau du genre les résultats montrent une grande diversité de bactéries présentes dans ces 
échantillons. La diversité alpha des genres est similaire entre les échantillons de l’effluent du 
CHUG, de l’entrée et de la sortie de la STEU avec en moyenne 134, 145 et 116 genres annotés 
respectivement. En revanche, la diversité est plus faible dans les eaux collectées au niveau de 
l’émissaire dans l’océan avec seulement 58 genres.   

L’abondance proportionnelle des genres les plus abondants dans chacun des échantillons du 
continuum est représentée en Figure 21.  

Les trois semaines de prélèvement au sein d’une même campagne et pour les genres les plus 
abondants semblent stables pour l’entrée de la station de Jarry, à l’exception d’une semaine de 
prélèvement en campagne 2. Dans les eaux de la sortie de l’émissaire dans l’océan aussi, pour 
les deux campagnes, deux semaines sur trois présentent la même signature de microbiome. Pour 
les eaux de l’hôpital et de la sortie de la station, les résultats sont plus variables mais on 
distingue des similitudes avec les mêmes genres majoritaires, dans des proportions différentes. 
Entre les campagnes, le microbiome est également similaire pour l’entrée de la station et les 
eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan mais moins proche pour l’effluent de 
l’hôpital et la sortie de la station. 

Dans les eaux usées de l’hôpital, on retrouve particulièrement un mélange de bactéries 
anaérobies strictes et anaérobies facultatifs, qui sont à la fois d’origine humaine et 
environnementale. Quatre genres bactériens sont majoritaires ; il s’agit de Aeromonas (entre 3 
et 26%), Arcobacter (entre 2 et 22%), Faecalibacterium (entre 1 et 12%) et Streptococcus (entre 
2 et 13%). Aeromonas a notamment été décrit comme hébergeant une diversité de gènes de 
résistance dans les eaux usées et a également été suggérée comme un indicateur de la 
dissémination de la résistance au niveau des eaux usées (Hassoun-Kheir et al. 2020). Le 
microbiome du CHUG est plus proche au niveau microbiologique des sources brutes que sont 
les fèces des patients. Les communautés microbiennes évoluent ensuite au cours du parcours 
des eaux usées dans le réseau, passant d’une grande proportion de bactéries anaérobies strictes 
à une majorité de bactéries anaérobies facultatives suite au passage de conditions anaérobies à 
des conditions aérobies dans les eaux usées (Quintela-Baluja et al. 2019; Bengtsson-Palme et 
al. 2016). 

En effet, dans les eaux usées arrivant à la station, le genre Arcobacter prend une place plus 
importante dans les échantillons, représentant en moyenne sur les campagnes 20.2% du 
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microbiome. Ces eaux usées sont majoritairement composées de bactéries environnementales. 
Les autres genres qui étaient les plus abondants au niveau des eaux usées du CHUG sont 
présents dans les eaux usées de la station mais dans de plus faibles proportions. Le milieu étant 
devenu aérobie, seules les bactéries capables de survivre en présence d'oxygène peuvent 
proliférer dans les STEU. Le traitement aérobie mis en place au sein de la station va donc 
permettre une réduction considérable de l'abondance des bactéries d’origine fécale. Cependant, 
de nombreux pathogènes étant anaérobies facultatifs, ils semblent mieux adaptés pour survivre 
dans les eaux usées et dans les stations d'épuration (Bengtsson-Palme et al. 2016). 

Le genre Arcobacter est toujours un des genres les plus abondants dans la sortie de la station 
(9.6 % en moyenne). Selon l’origine des prélèvements, on retrouve une forte proportion des 
genres Aeromonas (dans l’effluent de l’hôpital), Bacteroides (dans l’effluent de la STEU), 
Acinetobacter (dans l’effluent de la STEU), Pseudomonas (dans l’influent de la STEU), 
Polynucleobacter (dans l’effluent de la STEU) et Rhodococcus (dans l’effluent de la STEU 
également). Dans les eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan, les genres les plus 
abondants sont des bactéries marines et halophiles, ayant la capacité de survivre dans cet 
environnement salé. Lors des deux campagnes, le genre Prochlorococcus domine 
particulièrement les échantillons de la sortie de l’émissaire dans l’océan (59.9% en moyenne). 
Il s’agit d’une cyanobactérie, organisme adapté à des écosystèmes pauvres en nutriments, tel 
que l’océan (Vincent 2009). Le microbiome des eaux de la sortie de l’émissaire dans l’océan 
est peu impacté par les eaux de la station car dilué et dispersé à son arrivée dans cette étendue 
d’eau. 

Chacun des échantillons est également composé des genres bactériens Bacteroides et 
Prevotella. Il s’agit de deux genres dominants dans le microbiote intestinal humain, montrant 
l’influence de l’homme sur la composition de ces eaux usées comme déjà décrit (Ley 2016). 

 

Figure 21 : Abondance proportionnelle des genres bactériens les plus abondants dans les échantillons d’effluents de 
l’hôpital, de l’entrée et de la sortie de la STEU et à la sortie de l’émissaire dans l’océan, collectés lors des trois 
semaines de prélèvements des quatre campagnes entre 2021 et 2023. C1 = campagne 1, C2 = campagne 2, C3 = 
campagne 3 et C4 = campagne 4 
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Dans notre étude, nous avons distingué deux populations d’animaux. La première population 
comprend les animaux vivant à l’intérieur de la station d’épuration de Jarry, incluant des 
cafards, des crapauds et des lézards endémiques de Guadeloupe appelés anolis. Les cafards et 
crapauds, de par leur habitat, sont les plus susceptibles d’être au contact direct des eaux de la 
station. La deuxième population recouvre les animaux vivant à l’extérieur de la station, dont 
font partie les vaches. Des animaux témoins, vivant loin de cette station et sans contact avec 
ces eaux usées, ont également été échantillonnés à des fins de comparaison. Les animaux vivant 
dans la station et les animaux témoins ont des habitats différents, ces habitats pouvant avoir une 
influence sur le résistome des animaux. 

Chez les animaux, comme dans les eaux, les phyla Pseudomonadota, Bacillota et Bacteroidota 
composent majoritairement le microbiome. Ils représentent respectivement 19.7%, 41.7% et 
40.2% du microbiome total chez l’anoli, 29.2%, 39.2% et 13.5% chez le cafard, 25.3%, 41.9% 
et 9.8% chez le crapaud et 29.6%, 30.8% et 30.1% chez la vache. Ces phyla ont déjà été 
retrouvés majoritairement dans d’autres études chez ces mêmes animaux (Vasconcelos et al. 
2023; Dillard et al., n.d.; Williams et al., n.d.; Y. Q. Li et al. 2020; X. Song et al. 2021). 

La diversité alpha au niveau du genre bactérien dans les fèces des animaux est plus faible que 
dans les autres échantillons. En effet, chez l’anoli le nombre d’espèces retrouvées est de 22, de 
59 chez le cafard, 53 chez le crapaud et enfin 47 chez la vache. 

Les résultats de l’abondance proportionnelle des genres bactériens les plus abondants montrent 
des différences chez les animaux entre les campagnes de prélèvement. En effet, les cafards des 
campagnes 1, 3 et cafards témoins ont un microbiome similaire mais qui diffère de ce qui est 
observé pour la campagne 2. Il en est de même pour les anolis, le microbiome de la campagne 
1 et le microbiome témoin se ressemblent tandis qu’ils sont très différents en campagnes 2 et 3.  

Le microbiome des crapauds de la première campagne et témoins sont similaires, avec la même 
composition des genres bactériens majoritaires. Les vaches ont un microbiome différent sur 
chacune des campagnes. Il existe également des différences entre animaux, aucun animal 
n’ayant le même microbiome. 

Les animaux ont au sein de leur microbiome des bactéries majoritairement anaérobies ou 
anaérobie facultatives provenant du microbiote intestinal des animaux. Dans le microbiome de 
la vache on trouve également des bactéries aérobies qui sont des bactéries environnementales 
et saprophytes, peut-être originaire des sols sur lesquels les fèces des vaches ont été récoltées.  

Les microbiomes des anolis de la station sont caractérisés par une majorité de bactéries 
anaérobies du genre Clostridium en campagne 1 et 3 qui représentent respectivement 59.1% et 
53.2% de leur microbiome complet et qui sont également majoritaires chez l’anoli témoin 
(38.9%), ne provenant pas de la station, tandis que le microbiome de l’anoli de la campagne 2 
est composé majoritairement du genre Bacillus (34%). Le microbiome des cafards de la 
campagne 1 est plus ressemblant à celui des cafards témoins, dont le microbiome est composé 
principalement du genre Enterococcus (49.5% et 46% respectivement). Les microbiomes des 
fèces de cafards de la deuxième campagne sont composés majoritairement du genre Proteus 
(74.4%) tandis que ceux de la troisième campagne renferment les genres Lactobacillus (45.8%) 
et Weissella (31.8%). Les fèces des crapauds de la première campagne ont des microbiomes 
similaires à ceux des témoins avec une majorité de bactéries du genre Clostridium (40.9% et 
25.9% respectivement) et Bacillus (29.9% et 22.4% respectivement). En campagne 2, le 
microbiome est principalement composé des genres Enterococcus et Anaerorhabdus (42.7 % 
et 24.9 % respectivement). Concernant les vaches la différence est plus marquée entre les 
campagnes. Les bouses des vaches de la campagne 1 et 2 sont plus proches en termes de 
microbiome, on y retrouve en commun les genres Comamonas, Stenotrophomonas, 
Chryseobacterium et Nocardioides. Dans le cas de la troisième campagne, le genre Clostridium 
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est le plus abondant, représentant 74.5% du microbiome total (Figure 22). Ces genres 
majoritairement abondants chez les animaux sont différents des genres retrouvés dans les eaux 
du continuum CHUG – STEU de Jarry. 

 

 

I.2.2. Continuum touristique et non-touristique 

 

Tout comme dans les eaux du continuum du CHUG, les phyla majoritaires du microbiome des 
effluents collectés dans les toilettes d’avions sont Pseudomonadota, Bacillota et Bacteroidota. 
Ces trois phyla composent plus de 98 % du microbiome des échantillons des toilettes d’avions. 
Parmi eux, les Bacillota sont les plus abondants et représentent en moyenne 77.5 % du 
microbiome, suivi des Bacteroidota avec en moyenne 11.9 % et des Pseudomonadota avec 9.3 
%. Comme dit précédemment, ces phyla correspondent aux phyla majoritaires du microbiote 
intestinal humain, ici ils représentent près de 100% du microbiome des toilettes d’avions, 
montrant l’impact de l’homme sur la constitution de ce microbiome. La diversité alpha au sein 
du microbiome des effluents collectés dans les effluents des avions est de 64. La diversité y est 
donc faible, cela pourrait être dû aux conditions strictes de la cuve recevant le contenu des 
toilettes car on y retrouve peu d’oxygène en raison de son herméticité et en raison de l’utilisation 
d’un désinfectant dans les toilettes, sélectionnant seulement les bactéries les mieux adaptées.  

Figure 22 : Abondance proportionnelle des genres bactériens les plus abondants dans les échantillons animaux (anolis, 
cafards, crapauds, vaches et animaux témoins), collectés lors des trois premières campagnes entre 2021 et 2022. C1 
= campagne 1, C2 = campagne 2, C3 = campagne 3, C4 = campagne 4 et T- = témoin 
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En effet, les bactéries retrouvées sont en très grande majorité des bactéries anaérobies, 
représentatives du microbiote intestinal. Par ailleurs, les réservoirs recevant le contenu des 
toilettes d’avions sont en conditions hermétiques et sous vide, laissant donc peu de place à 
l’oxygène, permettant ainsi la survie des bactéries anaérobies. 

Ces bactéries sont quasiment toutes issues du microbiote intestinal humain et appartiennent en 
majorité au phyla des Bacillota. Parmi les genres les plus abondants, le genre Atopostipes est 
majoritaire, représentant en moyenne sur les 4 campagnes 18.9% du microbiome total. Peu 
d’informations sont disponibles sur ce genre dans la littérature. 

Autre genre abondant dans les toilettes des avions, le genre Tissierella, plus particulièrement 
lors de la quatrième campagne, représentant entre 3.2 % et 31.7 % du microbiome total (Figure 
23). Il s’agit d’une bactérie retrouvée à la fois dans le microbiote intestinal humain et dans 
l’environnement (Alauzet et al. 2014). 

Sur les trois semaines de prélèvement les échantillons des effluents collectés dans les toilettes 
d’avions ont une signature du microbiome similaire. Il en est de même entre les quatre 
campagnes, notamment entre les campagnes 1 et 2 d’une part et les campagnes 3 et 4 d’autre 
part. Il ne semble donc pas y avoir de conséquences saisonnières sur la composition du 
microbiome.  

 

 
Figure 23 : Abondance proportionnelle des genres bactériens les plus abondants dans les échantillons du contenu 
des toilettes d’avions, collectés lors des trois semaines de prélèvements des quatre campagnes d’échantillonnage 
entre 2021 et 2023. C1 = campagne 1, C2 = campagne 2, C3 = campagne 3, C4 = campagne 4 

 

Dans les échantillons de la ville du Gosier, avec une forte activité touristique, ce sont également 
les phyla majoritaires du microbiote intestinal humain qui façonnent le microbiome. En effet, 
ils représentent près de 90% du microbiome total, avec, contrairement aux toilettes des avions, 
une majorité de Pseudomonadota (52%), suivi des Bacillota (20,3%) et des Bacteroidota 
(15,1%). 
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La diversité alpha est très semblable au sein des échantillons d’eaux du poste de refoulement, 
de l’entrée et de la sortie de la station, étant de respectivement 120, 120 et 125. Dans la 
mangrove, la diversité est plus faible, elle est de seulement 76 genres. Les trois semaines de 
prélèvements montrent une signature du microbiome assez similaire pour chacun des sites. 
Entre les quatre campagnes pour un même site, le microbiome est assez semblable pour chacun 
des sites étudiés, excepté pour la sortie de la STEU où une plus grande variabilité des genres 
bactériens est observée. 

Les eaux du poste de refoulement et de l’entrée de la STEU ont un microbiome très proche, ce 
qui montre l’influence du microbiome de l’effluent du poste de refoulement sur ce qui arrive 
au niveau de la station. À ces deux sites, les résultats montrent la présence de bactéries 
majoritairement anaérobies et à la fois provenant du microbiote intestinal (comme Bacteroides, 
Parabacteroides, Prevotella, Blautia ou encore Faecalibacterium) et des bactéries 
environnementales (Cloacibacterium, Arcobacter ou encore Aeromonas). Une grande majorité 
du microbiome du poste de refoulement et de l’entrée de la STEU est composé des genres 
Arcobacter et Streptococcus qui représentent respectivement entre 2.1% et 18.1% et entre 4.1% 
et 26.3% sur les quatre campagnes dans le poste de refoulement, entre 1.5% et 26.3% et entre 
3.3% et 24.2% en entrée de STEU. 

Dans le cas de la sortie de la STEU, dans la première campagne le genre Arcobacter est le plus 
abondant (en moyenne 23.4%) qui a sans doute persisté depuis l’entrée de la station. Dans les 
échantillons de la seconde campagne, le genre Thauera est majoritaire (41.1% en moyenne), 
tandis que pour la troisième et la quatrième campagne le genre Brachymonas est majoritaire 
(37.3% en moyenne sur les deux campagnes).  

Au niveau de la mangrove recevant les eaux traitées de la station du Gosier, le genre majoritaire 
est Prochlorococcus, tout comme dans les eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan 
du continuum précédent. Ce genre représente en moyenne 28% du microbiome total. En 
campagne 1 et 3 on retrouve également une proportion importante du genre Arcobacter. La 
mangrove est donc influencée par la réception des eaux de la station. Elle est composée d’un 
mélange de bactéries des effluents de sortie de la station et de bactéries marines (Figure 24). 

Certains genres sont communs entre le microbiome des échantillons du continuum du Gosier et 
le microbiome des toilettes des avions, notamment les bactéries dont l’origine est le microbiote 
intestinal humain, tels que les genres Bacteroides, Prevotella et Faecalibacterium. Le 
microbiome des passagers des avions pourrait donc avoir une influence sur le microbiome 
retrouvés dans les eaux réceptrices en aval. En revanche les genres les plus abondants dans les 
toilettes des avions (Atopostipes et Tissierella) ne sont quasiment pas retrouvés dans ces eaux 
en aval, ils représentent moins de 0.1% du microbiome total de certains des échantillons. Ces 
genres semblent donc plus adaptés aux conditions des toilettes des avions qu’aux conditions 
environnementales. 
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Dans les échantillons du Lamentin, ville avec une faible activité touristique, tout comme dans 
le continuum du Gosier, les phyla majoritaires du microbiote intestinal humain contribuent à 
leur microbiome. En effet, ils représentent également près de 90% du microbiome total, avec 
une majorité de Pseudomonadota (49.1%), suivi des Bacillota (20%) et des Bacteroidota 
(18.2%). Au sein du microbiome de l’entrée et de la sortie de la STEU ainsi que de la mangrove, 
la diversité alpha est similaire, avec 136, 126 et 134 genres bactériens en moyenne. 

Le microbiome des trois semaines de prélèvement des quatre campagnes de l’entrée de la STEU 
du Lamentin et les deux premières campagnes de la sortie de la STEU se ressemblent. En 
revanche ce n’est pas le cas pour les campagnes 3 et 4 en sortie de STEU ni pour les quatre 
campagnes de la mangrove. C’est au niveau de la mangrove que l’on observe le plus de 
variabilité ; le microbiome diffère d’une semaine à l’autre mais également d’une campagne à 
l’autre. 

Dans ces eaux, on retrouve majoritairement des bactéries anaérobies strictes et anaérobies 
facultatifs mais certains genres sont aussi aérobies. Les échantillons de l’entrée de la STEU du 
Lamentin sont caractérisés par la présence d’un mélange de bactéries dont l’habitat naturel est 
le microbiote intestinal mais aussi l’environnement. On y retrouve majoritairement les genres 
bactériens Arcobacter, Acinetobacter et Streptococcus avec en moyenne une abondance de 10.8 
%, 8.7 % et 15.9 %. Ces genres bactériens sont ensuite retrouvés en sortie de STEU, en plus 
faible proportion pour Acinetobacter et Streptococcus, laissant place particulièrement aux 
genres bactériens Arcobacter, Pseudomonas et Bacteroides. Parmi ces genres, certains, incluant 
Acinetobacter et Pseudomonas, ont été détectés fréquemment dans les eaux usées et rapportés 
comme porteurs et vecteurs de gènes de résistance (Nguyen et al. 2021). 

Figure 24 : Abondance proportionnelle des genres bactériens les plus abondants dans les échantillons du continuum 
de la ville du Gosier, incluant le poste de refoulement, l’entrée et la sortie de la STEU du Gosier et la mangrove 
réceptrice des eaux traitées, échantillons collectés lors des trois semaines de prélèvement des quatre campagnes 
d’échantillonnage entre 2021 et 2023. C1 = campagne 1, C2 = campagne 2, C3 = campagne 3, C4 = campagne 4 
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Cependant, contrairement à l’océan et à la mangrove du Gosier, on ne retrouve pas 
majoritairement de bactéries marines dans la mangrove du Lamentin. Il semble que la diversité 
retrouvée dans ces échantillons soit particulièrement influencée par le microbiome rejeté dans 
les effluents de la STEU. On y retrouve notamment les genres Pseudomonas, Clostridium, 

Bacteroides, Prevotella ou encore Streptococcus (Figure 25). Ce mélange de bactéries de la 
station et de bactéries environnementales peut être dû à la proximité du point de prélèvement 
dans la mangrove par rapport à la station, qui se situe seulement à 400m, lieu où l’effet filtrant 
de la mangrove n’a pas encore eu lieu. 

Ainsi, les genres les plus abondants sont partagés entre l’entrée de la station du Gosier et l’entrée 
de la station du Lamentin, la suite du continuum se différenciant notamment au niveau de la 
mangrove. 

 

I.3. Analyse du résistome 

L’analyse du résistome a été réalisée par la méthode de qPCR haut-débit Fluidigm afin de 
détecter 95 gènes permettant de caractériser les échantillons en termes de gènes de résistance 
aux antibiotiques, aux biocides et aux métaux lourds ainsi que des EGM. L’abondance relative 
de chacun des gènes a été calculée par rapport au gène codant l’ARNr 16S (cf Matériels et 
Méthodes, Partie V). 

I.3.1. Continuum CHUG – STEU de Jarry 

 

Dans un premier temps, pour évaluer la résistance, l’abondance relative totale du résistome a 
été calculée en sommant l’abondance relative de chacun des gènes. La moyenne de l’abondance 

Figure 25 : Abondance proportionnelle des genres bactériens les plus abondants dans les échantillons du continuum de 
la ville du Lamentin, incluant l’entrée et la sortie de la STEU du Lamentin et la mangrove réceptrice des eaux traitées, 
échantillons collectés lors des trois semaines de prélèvement des quatre campagnes d’échantillonnage entre 2021 et 2023. 
C1 = campagne 1, C2 = campagne 2, C3 = campagne 3, C4 = campagne 4 
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relative totale sur les trois semaines de prélèvement des sites de ce continuum pour chacune des 
campagnes est représentée en Figure 26.  

L’abondance relative totale est significativement plus élevée dans les échantillons du CHUG 
que dans les autres sites. Elle est de 1.06, 0.28, 0.16 et 0.17 en campagne 1, 2, 3 et 4 
respectivement. Ces résultats ont déjà été observés dans différentes études à travers le monde 
(Hassoun-Kheir et al. 2020; Lepper et al. 2023). Ceci s’explique par le fait que l’hôpital est un 
lieu où la consommation d’antibiotiques est élevée, avec particulièrement l’usage 
d’antibiotiques de dernier recours. De plus, des biocides sont utilisés pour l’entretien des 
locaux. 

L’abondance relative totale du résistome diminue ensuite une fois les eaux usées hospitalières 
arrivées en entrée de STEU, par effet de dilution avec les eaux usées urbaines. On y retrouve 
une abondance relative totale moyenne de 0.29 en campagne 1, 0.11 en campagne 2, 0.05 en 
campagne 3 et 0.10 en campagne 4. Suite au processus de traitement par la station, une 
diminution de l’abondance relative totale est également observée en sortie de celle-ci avec des 
abondances de 0.2, 0.02, 0.03 et 0.04 en campagne 1, 2, 3 et 4 respectivement. Enfin 
l’abondance relative est la plus faible dans l’environnement récepteur des eaux traitées qui est, 
dans ce cas, l’océan, l’effluent étant immédiatement dilué à la sortie de l’émissaire. Les résultats 
des prélèvements dans l’océan ne sont disponibles que pour les campagnes 2 et 3. L’abondance 
est beaucoup plus faible dans les eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan lors de 
la campagne 2 (4.7.10-7) que lors de la campagne 3 (0.001). 

Des différences significatives sont observées entre les différentes campagnes effectuées. La 
campagne 1 est celle où l’abondance relative totale du résistome est la plus haute et ce pour 
chacun des sites. Cette campagne a eu lieu pendant la pandémie de Covid-19 en 2021, pandémie 
qui a pu avoir une influence sur les résultats du fait de la baisse du tourisme et du confinement 
des personnes. L’effet de cette période sera discuté ci-après. Des différences significatives sont 
observées entre la campagne 2 et la campagne 3 dans l’hôpital, en entrée de la STEU et dans 
l’océan et entre la campagne 2 et la campagne 4 dans l’hôpital et en sortie de la STEU. Des 
différences sont également significatives en entrée de la STEU entre la campagne 3 et la 
campagne 4. Mais ces différences sont moins importantes en comparaison avec la campagne 1. 
Par conséquent, il pourrait également y avoir un effet des saisons sur le résistome. L’effet de la 
saisonnalité sur la résistance est décrit plus loin. 
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L’abondance proportionnelle en Figure 27 montre la distribution des différentes classes de 
gènes dans les différents sites du continuum. 

Les résultats montrent une signature similaire du résistome sur les trois semaines de 
prélèvements pour une même campagne d’échantillonnage, excepté pour les prélèvements dans 

Figure 26 : Abondance relative totale moyenne (± SD) du résistome mesuré par Fluidigm PCR des échantillons 
collectés A : à l’hôpital, en entrée et en sortie de la STEU de Jarry et dans l’océan lors des 4 campagnes de 
prélèvements, B : zoom sur les échantillons de l’océan collectés lors des campagnes 2 et 3. La campagne 1 est 
représentée en rouge, la campagne 2 en orange, la campagne 3 en vert et la campagne 4 en bleu. 

A 

B 
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l’océan où la variabilité est plus marquée. Entre les différentes campagnes, la variabilité des 
résistomes est faible, plus particulièrement entre la campagne 1 et la campagne 2.  

Les résistomes des prélèvements des eaux usées du CHUG, en entrée et en sortie de STEU sont, 
dans une première approche, similaires. Globalement, sur les quatre campagnes, les gènes de 
résistance aux aminosides sont les gènes les plus abondants dans les prélèvements. Ils 
représentent en moyenne 27% du résistome des eaux du CHUG, 16% de celui de l’entrée de la 
STEU de Jarry, 17% de la sortie de cette même STEU et 18% du résistome des eaux en sortie 
de l’émissaire dans l’océan. S’en suivent les gènes de résistance aux bêta-lactamines puis les 
gènes de résistance aux sulfamides qui composent respectivement 12.2% et 5.3% du résistome 
des eaux du CHUG, 10.3% et 8.5% du résistome de l’entrée de la STEU, 10.5% et 13.3% du 
résistome de la sortie de la STEU et enfin 12.4% et 5% du résistome des rejets au niveau de 
l’émissaire dans l’océan. Ces résultats sont en accord avec diverses études montrant également 
la forte prévalence des gènes conférant des résistances aux aminosides et aux bêta-lactamines 
dans ce type d’échantillons (Quintela-Baluja et al. 2019; Bengtsson-Palme et al. 2016). Pour la 
deuxième campagne, dans les prélèvements de la sortie de l’émissaire dans l’océan, outre les 
gènes de résistance aux aminosides et aux bêta-lactamines, le résistome est marquée par la forte 
présence d’intégrons (53,6%) en deuxième semaine et de gènes de résistance aux métaux lourds 
(42,3%) en troisième semaine.  

Étonnamment, les résultats montrent également la très faible présence de gènes de résistance 
aux QAC dans chacun des échantillons lors de la troisième campagne (moins de 1% du 
résistome) tandis qu’ils représentent entre 4 et 5% du résistome dans les campagnes 1, 2 et 4. 

En plus des gènes de résistance, les EGM représentent une grande proportion du mobilome des 
échantillons. Ils composent en moyenne 21%, 26%, 28% et 25% du résistome du CHUG, de 
l’entrée et de la sortie de la STEU de Jarry et de l’océan récepteur respectivement. La forte 
présence de ces éléments indique la possibilité de dissémination des gènes de résistance par 
transfert horizontal. Les intégrons ne représentent qu’une faible proportion (moins de 1%) du 
résistome des échantillons, excepté dans l’océan lors de la deuxième semaine de prélèvement 
de la seconde campagne. 
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Une liste de gènes d’intérêt a été établie en prenant en compte les gènes suggérés comme 
indicateurs, conférant des résistances à différentes classes d’antibiotiques et les gènes de 
résistance émergents comme le gène mcr-1 conférant une résistance à la colistine (Berendonk 
et al. 2015a). Ces gènes sont présentés dans le Tableau 15. 

 

Tableau 15 : Gènes d’intérêt sélectionnés et leurs classes correspondantes 

 

 

La représentation de l’abondance moyenne par campagne de ces gènes d’intérêt est réalisée 
sous forme de heatmap en Figure 28.  

Les résultats montrent des différences entre les campagnes. En effet, certains gènes, aph(3’)-

III, blaTEM, blaSHV, blaVIM, blaKPC, ermB, qnrS et sul1, sont plus abondants en campagne 
1 que dans les autres campagnes. Dans les rejets de l’émissaire dans l’océan, les deux 
campagnes sont également différentes, avec de plus faibles abondances dans la campagne 2. 
Les eaux usées collectées au niveau du CHUG sont caractérisées par une forte abondance du 
gène de résistance aux aminosides aac(6’)-lb, des gènes de bêta-lactamases blaTEM, blaCTX-
M ou blaVIM et blaKPC codant une carbapénémase, du gène conférant une résistance aux 
macrolides ermB, du gène qnrS de résistance aux quinolones ainsi que du gène sul1 de 

Intégrons Sulfamides Bêta-lactamines Quinolones Aminosides Méthicilline Macrolides Tétracyclines Polymyxines

mecA ermB tetM mcr-1blaKPC

blaOXA

blaCTX-M

blaTEM

blaNDM

blaVIM

blaSHV

intI1 sul1 qnrS aac(6')-lb

aph

Figure 27 : Abondance proportionnelle des différentes classes de gènes et EGM dans les échantillons du CHUG, de 
l’entrée et de la sortie de la STEU de Jarry collectés lors des trois semaines de prélèvement des campagnes 1,2,3 et 4 et 
des échantillons de l’océan collectés lors des campagnes 2 et 3. C1 = campagne 1, C2 = campagne 2, C3 = campagne 3 
et C4 = campagne 4 
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résistance aux sulfamides. Leur abondance diminue ensuite au fil du continuum. Notamment, 
les gènes codant une BLSE (blaCTX-M) ou de carbapénémase (blaKPC, blaVIM) ne sont que 
très faiblement détectés, probablement du fait d’une dilution dans les eaux usées urbaines ne 
contenant pas ou que très peu ces gènes. Dans l’environnement récepteur, seuls les 
gènes aac(6’)-lb et qnrS ont une abondance plus élevée que les autres mais seulement en 
campagne 3. En campagne 2, tous les gènes d’intérêt sont présents seulement en faible 
abondance et le gène mcr-1 est lui absent de cet échantillon. À noter qu’il y a très peu de signal 
pour le gène de carbapénémase NDM. 

Tous les gènes présents en forte abondance font partie des gènes souvent retrouvés dans les 
eaux des stations d’épuration dans diverses études (Nguyen et al. 2021). Il est surprenant de 
retrouver des abondances relatives du gène aac(6’)-lb tout au long du continuum CHU – entrée 
et sortie de STEU car c’est un gène qui code une résistance aux aminosides, molécules utilisées 
essentiellement en milieu hospitalier.  

 

Les animaux font partie intégrante du concept One-Health. Parmi eux, les animaux de 
compagnie et les animaux de la ferme sont considérés comme d’importants contributeurs du 
développement de la résistance aux antibiotiques. Les animaux sauvages, moins étudiés, jouent 
également un rôle dans la dissémination de la résistance (Laborda et al. 2022). 

L’abondance relative totale du résistome varie d’une campagne à une autre pour un même 
animal et varie également entre les animaux. En effet, pour les cafards, l’abondance est plus 
haute dans les deux premières campagnes de prélèvement, tandis que pour les crapauds et les 
anolis c’est la première campagne et les animaux témoins qui ont les plus fortes abondances 
relatives. Pour la vache c’est en campagne 2 et 4 que sont retrouvées les abondances les plus 
élevées du résistome. Les abondances sont également différentes entre les animaux. Les anolis 
sont les animaux pour lesquelles les résultats montrent une plus grande abondance relative 
totale du résistome, l’abondance maximale est de 0.1 en campagne 1 et de 0.06 chez les anolis 
témoins. Chez les cafards l’abondance relative varie de 0.004 à 0.04, chez les crapauds de 0.001 
à 0.04 et chez les vaches de 0.01 à 0.04, sur les 4 campagnes (Figure 29). 

 

Figure 28 : Heatmap représentant l’abondance relative moyenne des gènes d’intérêt sélectionnés pour les quatre
campagnes dans chacun des sites étudiés : CHUG, entrée et sortie de STEU et océan. La couleur rouge représente les 
gènes les plus abondants, la couleur bleue les gènes les moins abondants, la couleur jaune les gènes avec une 
abondance moyenne et la couleur blanche signifie que le gène n’est pas détecté. 



Mélanie PIMENTA | Thèse de doctorat | Université de Limoges | 2024 116 
Licence CC BY-NC-ND 3.0 

 
Figure 29 : Abondance relative totale (± SD) des gènes de résistance détectés par Fluidigm PCR dans les 
échantillons animaux (cafards, crapauds, anolis, vaches et animaux témoins) lors des campagnes 1, 2, 3 et 4. La 
campagne 1 est représentée en rouge, la campagne 2 en orange, la campagne 3 en vert, la campagne 4 en bleu et 
les animaux témoin en violet. 

 

Les résultats sous forme d’abondance proportionnelle, présentés en Figure 30, montrent une 
variabilité de l’abondance des gènes détectés chez les animaux. Le résistome des animaux 
diffère d’un animal à l’autre, mais est globalement homogène d’une campagne à l’autre pour 
un même animal. En revanche, pour les anolis, le résistome de l’anoli témoin est très différent 
des anolis vivant dans la station. Les cafards, les crapauds et les anolis vivent tous les trois dans 
la station et sont les plus susceptibles d’être au contact des eaux de la STEU, mais ils présentent 
des résistomes distincts, différents de celui des vaches. 

Le résistome des cafards en campagne 1 et 3 et des cafards témoins est composé majoritairement 
de gènes de résistance aux tétracyclines (47.4% en moyenne) et de gènes de résistance aux 
macrolides (36.6% en moyenne). En campagne 2, les gènes codant des résistances aux 
macrolides sont présents en plus grande proportion (76.5%) et dans la campagne 4 ce sont les 
gènes de résistance aux phénicolés et macrolides les plus abondants (41.6% et 27.7% 
respectivement). Les résistomes des anolis, quant à eux, sont caractérisés par une forte 
abondance de pompes à efflux, qui représentent en moyenne 52% de l’abondance sur les 
campagnes 1, 2 3 et 4. Chez les anolis témoins ce sont les gènes de résistance aux tétracyclines 
(48.9%) qui sont majoritaires. Les principaux gènes de résistance chez les crapauds confèrent 
des résistances aux quinolones, tétracyclines et bêta-lactamines, représentant respectivement 
24.3%, 28.2% et 13.9% en campagne 1, 57.7%, 0.5% et 12% en campagne 2, 40.7%, 13.8% et 
25% en campagne 4 et 41.5%, 4.6% et 38.5% chez les animaux témoins. Les vaches ont un 
résistome contenant en très grande majorité des résistances aux tétracyclines (76.9% en 
moyenne). Plusieurs études montrent d’ailleurs une prédominance des gènes de résistance aux 
tétracyclines chez les bovins (Doster et al. 2022; Noyes et al. 2016; Shin et al. 2015; Pinnell et 
al. 2023; Vikram et al. 2017). Aucune donnée n’est disponible sur la consommation 
d’antibiotiques de ces vaches échantillonnées en Guadeloupe mais les tétracyclines font partie 
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des antibiotiques les plus prescrits en médecine vétérinaire, notamment chez les bovins, ce qui 
pourrait expliquer la forte présence de ces gènes de résistance (www.anses.fr). 

Globalement, les gènes de résistance majoritairement présents chez les animaux sont différents 
des gènes de résistance détectés dans les eaux de la STEU. 

De plus, contrairement aux échantillons d’eau, les EGM ne sont pas très présents chez les 
animaux. Ils représentent en moyenne 7.5% chez les cafards, 3.8% chez les anolis, 5.4% chez 
les crapauds et 1.6% chez les vaches.  

 
Figure 30 : Abondance proportionnelle des différentes classes de gènes et EGM dans les échantillons animaux 
(cafards, anolis, crapauds, vaches et animaux témoins), collectés lors des campagnes 1,2,3 et 4. C1 = campagne 1, 
C2 = campagne 2, C3 = campagne 3, C4 = campagne 4 et T- = témoin 

 

En considérant seulement les gènes d’intérêt sélectionnés précédemment, les résultats montrent 
une absence d’une grande partie des gènes, notamment des gènes mcr-1 et mecA, conférant des 
résistances à la colistine et à la méthicilline respectivement, qui sont totalement absents de tous 
les échantillons. Seuls les gènes ermB et tetM sont retrouvés à une abondance élevée dans le 
résistome du cafard pour chacune des campagnes et chez le cafard témoin. Ces gènes sont 
également beaucoup retrouvés dans le résistome de l’anoli témoin en plus des gènes blaTEM, 
blaVIM, blaCTX-M et sul1. Le gène de résistance ermB est également présent dans le résistome 
des crapauds de la première et de la seconde campagne. Enfin sul1 est abondamment présent 
dans le résistome des vaches de la troisième campagne (Figure 31). 

En comparaison des échantillons de la STEU de Jarry, l’abondance des gènes d’intérêt est plus 
faible chez les animaux que dans les eaux de la station. Mais, les gènes ermB et tetM faisaient 
également partie des gènes les plus abondants au niveau de la station de Jarry. Ces gènes étant 
présents en forte abondance dans le résistome de certains animaux présents dans la station et au 
contact des eaux (cafards et crapauds) et peu présents chez les animaux qui ne sont pas au 
contact de ces eaux (anolis et vaches), il est possible que ces animaux aient été contaminés par 
contact avec les eaux de la station. La présence de ces mêmes gènes en forte abondance chez 
les anolis témoins pourrait venir d’une autre source de contamination. 
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I.3.2. Continuum touristique et non-touristique 

 

Concernant les effluents collectés dans les toilettes des avions, l’abondance relative totale 
moyenne des trois semaines de prélèvements est différente suivant les campagnes de 
prélèvement. En effet, elle varie de 0.08 à 0.23 entre les campagnes 1 à 4. L’abondance est 
significativement plus élevée en campagne 1 qu’en campagne 3 (p = 0.02) et qu’en campagne 
4 (p = 0.01) mais il n’y a pas de différences significatives entre la campagne 1 et la campagne 
2 ni entre toutes les autres campagnes (p > 0.05) (Figure 32). 

 

 
Figure 32 : Abondance relative totale moyenne (± SD) du résistome des échantillons collectés dans le contenu des 
toilettes d’avions lors des 4 campagnes de prélèvements. La campagne 1 est représentée en rouge, la campagne 2 
en orange, la campagne 3 en vert et la campagne 4 en bleu. 

 

Figure 31 : Heatmap représentant l’abondance relative moyenne des gènes d’intérêt sélectionnés pour les quatre campagnes
dans chacun des animaux étudiés : cafards, anolis, crapauds, vaches des campagnes de prélèvement 1, 2, 3 et 4 et des 
animaux témoins. La couleur rouge représente les gènes les plus abondants, la couleur bleue les gènes les moins abondants, 
la couleur jaune les gènes avec une abondance moyenne et la couleur blanche signifie que le gène n’est pas détecté. 
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Concernant l’abondance proportionnelle, le résistome des avions reste stable sur les 3 semaines 
de prélèvements réalisées mais également sur l’ensemble des campagnes 1 à 4. Les gènes de 
résistance aux tétracyclines composent majoritairement le résistome de ces toilettes des avions 
(33.7% en moyenne). Sont ensuite retrouvés, dans des proportions similaires, les gènes de 
résistance aux phénicolés (6.2%), aux aminosides (10.9%), aux bêta-lactamines (5.1%), aux 
macrolides (8.7%), aux QAC (6%, sans prendre en compte la troisième campagne) et aux 
sulfamides (8.4%) (Figure 33).  

Comme dans le continuum du CHUG, les gènes de résistance aux QAC sont très faiblement 
présents dans les échantillons de la campagne 3 comparés aux autres campagnes. 

En revanche, les EGM constitue une plus faible proportion du résistome dans les toilettes des 
avions puisqu’ils représentent en moyenne 19.3 % du résistome, indiquant, toute proportion 
gardée, une plus faible mobilité des gènes dans cette matrice, en gardant à l’esprit la présence 
systématique de désinfectant dans les toilettes des avions.  

 

Pour les gènes d’intérêt sélectionnés, sur les 4 campagnes, les gènes aac(6’)-lb, aph(3’)-III, 
ermB, sul1 et intI sont les plus abondants. Le gène de résistance aux tétracyclines tetM est 
également très abondant dans les échantillons des toilettes d’avions. Il a l’abondance la plus 
élevée, en accord avec les résultats précédents qui montrait une forte proportion de gènes de 
résistance aux tétracyclines. 

En revanche, les gènes de résistance aux carbapénèmes blaKPC et blaNDM, sont absents ou 
seulement faiblement abondants et ce uniquement lors de la première campagne, 
respectivement. Les touristes ne semblent donc pas importer ces gènes (Figure 34). 

Figure 33 : Abondance proportionnelle des différentes classes de gènes et EGM dans les échantillons du contenu 
des toilettes des avions, collectés pendant trois semaines lors des campagnes 1,2,3 et 4. C1 = campagne 1, C2 = 
campagne 2, C3 = campagne 3 et C4 = campagne 4 
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Les touristes atterrissant en Guadeloupe vont, pour une partie d’entre eux, séjourner dans les 
hôtels de l’île. La ville du Gosier est la ville ayant la plus grande offre hôtelière de la 
Guadeloupe, c’est donc dans cette ville que l’influence des touristes sera la plus visible. 
L’abondance relative totale du résistome dans le continuum touristique du Gosier est représenté 
en Figure 35.  

Les résultats montrent que l’abondance est la plus élevée au niveau des eaux du poste de 
refoulement, recevant les eaux des hôtels, et est similaire à celle de l’entrée de la STEU du 
Gosier. En effet, il n’y a pas de différences significatives entre les abondances relatives du 
résistome du poste de refoulement et celui de l’entrée de la STEU en campagne 3 et 4 (p > 
0.05). Leur abondance varie entre 0.04 et 0.17 pour le poste de refoulement et entre 0.04 et 0.14 
pour l’entrée de la station et ce pour les quatre campagnes de prélèvement. La première 
campagne est celle où l’abondance est significativement la plus élevée (p < 0.05), phénomène 
peut-être toujours lié à la pandémie au SARS-Cov2. Les campagnes 3 et 4 ont les abondances 
les plus faibles mais similaires entre elles avec des abondances totales de 0.05 et 0.06.  

Le traitement des eaux par la station éliminerait une partie du résistome, l’abondance relative 
étant plus faible en sortie de la station qu’en entrée avec des niveaux de 0.09, 0.06, 0.009 et 
0.02 en campagne 1, 2, 3 et 4 respectivement. L’abondance diminue encore une fois arrivée au 
niveau de la mangrove. L’abondance relative totale y est de moins de 0,01. 

 

Figure 34 : Heatmap représentant l’abondance relative moyenne des gènes d’intérêt sélectionnés pour les quatre 
campagnes d’échantillonnage dans les avions étudiés. La couleur rouge représente les gènes les plus abondants, le 
bleu les gènes les moins abondants, la couleur jaune une abondance moyenne et la couleur blanche signifie que le 
gène n’est pas détecté. 
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Figure 35 : Abondance relative totale moyenne (± SD) du résistome des échantillons collectés dans le continuum 
touristique de la ville du Gosier, incluant le poste de refoulement, l’entrée et la sortie de la STEU du Gosier ainsi 
que la mangrove recevant les eaux traitées, lors des 4 campagnes de prélèvements. La campagne 1 est représentée 
en rouge, la campagne 2 en orange, la campagne 3 en vert et la campagne 4 en bleu. 

 

L’abondance proportionnelle, représentée en Figure 36, est similaire sur les trois semaines de 
prélèvement pour chacun des sites de ce continuum, elle est également semblable sur les quatre 
campagnes d’échantillonnage. Le poste de refoulement recevant les eaux usées provenant des 
hôtels et donc reflétant en partie le résistome des touristes contient une plus grande proportion 
de gènes de résistance aux tétracyclines que les autres sites. En effet, ils représentent une 
abondance proportionnelle moyenne de 20.4% contre 10%, 6.4% et 6.4% dans l’entrée et la 
sortie de la STEU du Gosier et dans la mangrove respectivement. Les gènes de résistance aux 
tétracyclines que l’on retrouvait dans les échantillons d’avions arriveraient donc au niveau des 
hôtels, rejoindraient les eaux usées et seraient ensuite dilués avec les eaux urbaines et cliniques 
au niveau de la station. Les pompes à efflux représentent également une grande proportion du 
résistome du poste de refoulement dans la campagne 3 (25.2%) et dans la campagne 4 (10.4%). 
Au niveau de l’entrée de la STEU, les gènes de résistance aux aminosides et aux macrolides 
sont les plus représentés. Ils composent en moyenne 13.7% et 14.1% du résistome sur les quatre 
campagnes. Puis, en sortie de STEU et dans la mangrove, les gènes de résistance aux sulfamides 
et aux QAC prennent une place plus importante dans le résistome au dépend des gènes de 
résistance aux macrolides dont sans doute une partie a été éliminé par le traitement de la STEU. 
Ils représentent en moyenne sur les 4 campagnes respectivement 20.4 % et 23.5 % du résistome 
de la sortie de la station et 21 % et 22.4 % du résistome de la mangrove. 

Encore une fois, les gènes de résistance aux QAC sont quasiment absents de la troisième 
campagne de prélèvement, représentant moins de 1% du résistome alors qu’ils sont plus 
abondamment présents dans les trois autres campagnes. 

Tout comme dans le continuum hospitalier les EGM représentent une grande proportion du 
résistome dans ces sites, en moyenne 23.7%, 26.6%, 25.3% et 23.9% dans le poste de 
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refoulement, l’entrée de la STEU, la sortie de la STEU et la mangrove respectivement. Ces sites 
pourraient être des lieux potentiels susceptibles de favoriser le transfert de gènes. Les intégrons 
sont quant à eux faiblement présents, ils composent en moyenne moins de 1.5 % du résistome. 

 

 

L’abondance relative de chacun des gènes d’intérêt a été moyennée sur les trois semaines de 
prélèvement pour chaque site et pour chacune des campagnes et est représenté sur la heatmap 
en Figure 37. Les gènes d’intérêt sont globalement plus abondants dans les deux premières 
campagnes de prélèvements. 

Au niveau du poste de refoulement, les gènes d’intérêt les plus abondants sont les gènes aac(6’)-

lb, aph(3’)-III, blaTEM, ermB, qnrS, tetM et sul1. Ces mêmes gènes étaient retrouvés 
abondamment dans les eaux du continuum CHUG – STEU de Jarry. Les gènes qui étaient 
abondants dans les échantillons des toilettes des avions sont également abondants dans ces eaux. 
Ces mêmes gènes sont ensuite retrouvés à des abondances similaires en entrée de la STEU du 
Gosier recevant les eaux provenant du poste de refoulement, excepté pour le gène aph(3’)-III 

qui est lui un peu moins abondant. Leur abondance diminue ensuite après le traitement de la 
station pour finir à une faible abondance dans les eaux de la mangrove recevant les eaux traitées, 
à l’exception du gène sul1 en première mais surtout en seconde campagne qui reste lui très 
abondant. 

Les gènes codant des BLSE ou carbapénémases sont absents ou faiblement détectés. 

Figure 36 : Abondance proportionnelle du résistome des échantillons collectés dans le continuum touristique de la 
ville du Gosier, incluant le poste de refoulement, l’entrée et la sortie de la STEU du Gosier ainsi que la mangrove 
recevant les eaux usées, lors des 4 campagnes de prélèvements. C1 = campagne 1, C2 = campagne 2, C3 = campagne 
3 et C4 = campagne 4 
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En comparaison à la ville très touristique du Gosier, la ville du Lamentin a été sélectionné car 
elle a une faible activité touristique, où moins de touristes séjournent, reflétant donc plus le 
résistome des habitants de la Guadeloupe. 

L’abondance relative totale au niveau de ce continuum dans les campagnes 1 et 2 est 
significativement (p < 0.05) plus élevée pour chacun des sites à l’exception de la mangrove (p 
> 0.05). Il n’y a pas de différences significatives entre les prélèvements de la campagne 1 et 2 
et entre les prélèvements de la campagne 3 et 4 (p > 0.05). Au contraire, il en existe entre les 
campagnes 1, 2 et 3, 4. L’abondance totale est à des niveaux similaires de ceux du continuum 
touristique du Gosier. En effet, l’abondance moyenne se situe entre 0.04 et 0.16 au niveau de 
l’entrée de la STEU, entre 0.01 et 0.10 à la sortie de celle-ci et entre 0.003 et 0.06 au niveau de 
la mangrove (Figure 38). 

L’abondance reste à un niveau élevé dans la mangrove, surtout en campagne 2. Ceci pourrait 
être dû à des dysfonctionnements de la station lors de cette campagne. La station n’opérait pas 
de façon optimale, et une partie du résistome a pu se retrouver dans l’environnement récepteur 
(la mangrove). Ce manque d’efficacité de la station représente un risque sanitaire, notamment 
dans les zones de baignades ou de pêche. 

Figure 37 : Heatmap représentant l’abondance relative moyenne des gènes d’intérêt sélectionnés pour les quatre 
campagnes dans chacun des sites étudiés : poste de refoulement, entrée et sortie de STEU du Gosier et mangrove. La 
couleur rouge représente les gènes les plus abondants, le bleu les gènes les moins abondants, la couleur jaune une 
abondance moyenne et la couleur blanche signifie que le gène n’est pas détecté. 
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Figure 38 : Abondance relative totale moyenne (± SD) du résistome des échantillons collectés dans le continuum 
non touristique de la ville du Lamentin, incluant l’entrée et la sortie de la STEU du Lamentin ainsi que la mangrove 
recevant les eaux traitées, lors des 4 campagnes de prélèvements. La campagne 1 est représentée en rouge, la 
campagne 2 en orange, la campagne 3 en vert et la campagne 4 en bleu. 
 

D’après les données de l’abondance proportionnelle, le résistome semble stable sur les trois 
semaines de prélèvement, il varie également peu entre les campagnes. La troisième campagne 
est la plus différente des quatre, avec ici aussi la quasi-absence de gènes de résistance aux QAC.  

Les trois sites ont aussi un résistome très similaire. Les gènes de résistance aux aminosides y 
sont les plus abondants, ils représentent en moyenne 13.8% dans les eaux de l’entrée de la 
STEU, 22% en sortie et 20% dans la mangrove. Dans la mangrove, outre les gènes de résistance 
aux aminosides, les gènes de résistance aux QAC et aux sulfamides font partie des plus 
abondants, avec en moyenne respectivement 8.2 % et 5.6 %, 10.9 % et 8.3 % et 27.3 % et 13.7 
% en entrée, en sortie et dans la mangrove (moyenne calculée sans prendre en compte la 
troisième campagne pour les gènes de résistance aux QAC car ils étaient étonnamment peu 
présents).  

Les EGM représentent ici aussi une grande proportion du résistome. Leur abondance moyenne 
est de 30.2 %, 30.3 % et 24.2 % en entrée de STEU, en sortie de STEU et dans la mangrove 
respectivement, offrant donc la possibilité d’échanges de gènes de résistance entre les bactéries 
(Figure 39). L’entrée et la sortie de la STEU ainsi que la mangrove ont également un profil de 
résistance ressemblant à celui du continuum du Gosier. 
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Concernant la sélection de gènes d’intérêts, les gènes aac(6’)-lb, aph(3’)-III, blaTEM, ermB, 
qnrS, tetM et sul1 sont les plus abondants particulièrement dans le résistome en entrée de STEU, 
tout comme ils l’étaient dans le continuum touristique et dans le continuum du CHUG. 
L’abondance de certains de ces gènes est favorisée ou se maintient élevée le long du 
continuum ; c’est le cas des gènes blaTEM, ermB, qnrS et tetM ou des gènes aac(6’)-lb et sul1. 
Ces deux gènes sont toujours fortement présents dans les eaux de la mangrove, présentant donc 
un risque pour la santé humaine si la population rentre en contact avec celle-ci. Ces gènes sont 
d’autant plus abondants dans les deux premières campagnes de prélèvement. Les autres gènes 
sont, quant à eux, présents à de faibles abondances (Figure 40). 

 

 

Figure 39 : Abondance proportionnelle du résistome des échantillons collectés dans le continuum non touristique de 
la ville du Lamentin, incluant l’entrée et la sortie de la STEU du Lamentin ainsi que la mangrove recevant les eaux 
usées, lors des trois semaines de prélèvement de chacune des quatre campagnes d’échantillonnage 

Figure 40 : Heatmap représentant l’abondance relative moyenne des gènes d’intérêt sélectionnés pour les quatre campagnes 
dans chacun des sites étudiés : entrée et sortie de la STEU du Lamentin et la mangrove. La couleur rouge représente les 
gènes les plus abondants, le bleu les gènes les moins abondants, la couleur jaune une abondance moyenne et la couleur 
blanche signifie que le gène n’est pas détecté. 
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En conclusion, chacun des continuums est caractérisé par une grande diversité bactérienne 
potentiellement porteuse de gènes de résistance dont une importante diversité a été retrouvé et 
un exposome complexe.  

Dans le premier continuum allant du CHUG à la STEU de Jarry pour finir dans l’océan, qui 
représente ici l’environnement récepteur, avec ses populations animales locales, les eaux usées 
de l’hôpital sont les eaux où l’on retrouve les plus grandes concentrations en exposome et les 
plus grandes abondances du résistome. Celles-ci diminuent le long du continuum notamment 
grâce au traitement de la STEU. Le résistome des animaux est lui très faible en comparaison 
avec les eaux de l’hôpital et de l’entrée de la STEU. Une grande diversité de bactéries, 
correspondant majoritairement au microbiote intestinal humain, a été retrouvé dans ce 
continuum montrant l’impact humain sur le microbiome des eaux des STEU. 

Le second continuum, comparant les effluents du contenu des toilettes d’avions avec une ville 
ayant une forte activité touristique, Gosier, et une ville avec une faible activité touristique, 
Lamentin, a montré une abondance du résistome plus élevée dans les toilettes d’avions que dans 
les autres sites. Les bactéries sont exposées à un exposome plus important dans le poste de 
refoulement recevant les eaux usées des hôtels et dans les eaux de l’entrée des deux STEU. Une 
diminution de l’exposome et du résistome est observée le long du continuum suite au traitement 
par les STEU. Le microbiome des toilettes des avions est fortement influencé par le microbiome 
des passagers, il est caractérisé par la présence uniquement de bactéries du microbiote intestinal 
humain. Comme dans le premier continuum une partie du microbiome des eaux collectées au 
niveau des STEU est composé de bactéries du microbiote intestinal humain mélangé à des 
bactéries environnementales. 

La Figure 41 résume l’évolution des concentrations des composés de l’exposome et de 
l’abondance relative du résistome. 
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la pandémie de COVID-19, tandis que seulement 3 à 8% de ces patients avaient une co-infection 
bactérienne ou fongique. On s’interroge par ailleurs sur cette surconsommation d’antibiotiques 
(Sulayyim et al. 2022; Langford et al. 2023; Lansbury et al. 2020). Pendant cette période les 
pénicillines, les associations avec inhibiteurs de β-lactamases, les céphalosporines, les 
carbapénèmes, les macrolides et les anti-SARM ont vu leur consommation augmenter de 7 %, 
17 %, 30 %, 66 %, 138 % et 48 % respectivement (Junot et al. 2020). Les antibiotiques n’étaient 
pas les seuls composés massivement utilisés pendant la pandémie : les biocides ont aussi été 
largement employés, pouvant provoquer indirectement une pression plus importante conduisant 
à la résistance aux antibiotiques. 

La majorité des études ont fait état d'un taux de résistance élevé pendant la pandémie de 
COVID-19. La résistance a particulièrement augmenté chez les bactéries pathogènes à Gram 
négatif comme Acinetobacter spp ou les entérobactérales productrices de BLSE. De plus, c’est 
dans les pays à revenus faibles et moyens que la probabilité que les isolats soient résistants aux 
antimicrobiens était plus élevée, jusqu’à 10 fois plus que dans les pays à revenus élevés 
(Langford et al. 2023). Les facteurs de risque associés à un niveau élevé de résistance pendant 
la pandémie étaient l’auto-médication, l'administration empirique d'antibiotiques et les 
antibiotiques prescrits de manière trop systématique en médecine de ville (Sulayyim et al. 
2022). 

La première campagne de prélèvement de cette étude ayant commencé fin juin 2021, elle a été 
impactée par la pandémie. En effet, à cette période, le taux d’incidence en Guadeloupe était en 
augmentation avec un taux d’incidence de 721/100 000 habitants et un taux de positivité de 
20.9% lors de la première semaine de prélèvement. Ce phénomène s’est intensifié au cours des 
semaines pendant lesquelles la campagne de prélèvement a eu lieu : lors de la troisième semaine 
de cette campagne le taux de positivité était de 22.5%, avec un taux d’incidence de 1 056/100 
000 habitants (www.guadeloupe.gouv.fr).  

Pour constater un effet de la pandémie de COVID-19 sur cette étude nous allons nous intéresser 
plus particulièrement au continuum CHUG – STEU de Jarry, comprenant à la fois les données 
de l’hôpital mais aussi de la communauté, en comparant la campagne 1 impactée par la 
pandémie et les trois autres campagnes non impactées, sur les données de résistome, de 
microbiome et d’exposome. 

 

II.1.1. Influence sur l’exposome 

 

L’analyse de l’exposome dans la partie précédente a montré que les résidus d’antibiotiques et 
les résidus de biocides ne sont pas retrouvés en plus forte concentration dans les échantillons 
de la première campagne alors que leur utilisation a été plus importante lors de la pandémie de 
COVID-19 (Junot et al. 2020). À l’inverse, les concentrations en molécules pharmaceutiques 
non-antibiotiques sont significativement plus élevées dans les eaux hospitalières lors de la 
campagne 1 que dans les trois autres campagnes. Le fait d’en retrouver une plus grande 
abondance peut avoir pour conséquence une augmentation des transferts de gènes de résistance, 
notamment par le phénomène de transformation (Yue Wang et al. 2020). 

Une analyse en composante principale a été réalisée sur les données d’exposome des 
échantillons d’eaux de l’hôpital, de l’entrée et de la sortie de la STEU de Jarry en campagne 1, 
2, 3 et 4, sans prendre en compte les métaux lourds pour ne pas biaiser les résultats puisqu’ils 
sont étonnements peu abondants en première et deuxième campagne. Les deux composantes 
principales extraites, Dim1 et Dim2, expliquent respectivement 29% et 23.2 % des différences 
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II.1.3. Influence sur le résistome 

 

Comme il a été montré précédemment dans les résultats de l’analyse du résistome, l’abondance 
relative totale du résistome était significativement plus élevée lors de la première campagne 
dans les échantillons des eaux usées hospitalières, en entrée et en sortie de station d’épuration. 
La différence est d’autant plus marquée dans les eaux usées hospitalières. Toutefois, il y avait 
également des différences significatives entre les campagnes 2, 3 et 4 mais qui étaient moins 
importantes qu’avec la campagne 1. 

La Figure 44 représente le logarithme de l’abondance relative de chacune des familles de gènes 
dans les échantillons d’eaux usées hospitalières collectés lors de chacune des campagnes de 
prélèvement.  

Les résultats montrent que l’abondance relative de la majorité des familles de gènes est 
également plus élevée dans les échantillons de la première campagne. En effet, dans les eaux 
usées hospitalières, les gènes de résistance aux phénicolés, aux aminosides, aux bêta-
lactamines, aux macrolides, aux quinolones, aux QAC, aux tétracyclines, aux polymyxines, aux 
sulfamides et au triméthoprime sont retrouvés significativement en plus forte abondance dans 
la première campagne que dans les 3 autres. Les éléments génétiques mobiles ainsi que les 
intégrons sont également plus abondants dans la campagne 1. Le fait de retrouver ces éléments 
permet d’augmenter les transferts horizontaux des gènes de résistance chez les bactéries. Dans 
la littérature il a notamment été montré l’augmentation de l’abondance des gènes de résistance 
aux aminosides et sulfamides durant la pandémie (Liang Zhao et al. 2023). 

 

Figure 44 : Logarithme de l’abondance relative des différentes familles de gènes dans les eaux hospitalières des 
échantillons collectés lors des campagne 1, 2, 3 et 4. Sont représentés en bleu foncé tous les réplicats de la 
campagne 1, en rose foncé la campagne 2, en bleu clair la campagne 3 et en rose clair la campagne 4. 
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Dans la liste des gènes d’intérêt sélectionnés, certains gènes étaient également plus abondants 
dans la première campagne de prélèvements que dans les 3 autres. Il s’agissait du gène de 
résistance aux aminosides aac(6’)-lb, des gènes de résistance aux bêta-lactamines blaTEM, 
blaVIM et blaKPC, du gène de résistance aux macrolides ermB, du gène de résistance aux 
quinolones qnrS et du gène de résistance aux sulfamides sul1. L’abondance des gènes de 
résistance aux sulfamides, incluant le gène sul1, a notamment été montré comme 
significativement plus élevée pendant la pandémie dans une autre étude (Liang Zhao et al. 
2023).  

Des ACP du résistome ont été réalisées sur les échantillons des effluents de l’hôpital, de l’entrée 
et de la sortie de la STEU de Jarry, pour chacune des campagnes. Deux composantes principales 
extraites, Dim1 et Dim2, expliquent respectivement 62.6% et 16 % des différences totales entre 
les résistomes des eaux de l’hôpital, 57.9% et 25.1% de l’entrée de la STEU de Jarry et 30.4% 
et 22.9% de la sortie de cette même STEU. 

Les données montrent que les eaux de l’hôpital, l’entrée et la sortie de la STEU de la première 
campagne semblent former un cluster différent des échantillons des autres campagnes. Pour 
chacun des sites les campagnes 2 et 3 forment un seul et même cluster. En revanche la campagne 
4 n’appartient pas non plus à ce cluster, sauf exception au niveau de la sortie de la STEU où 
elle est incluse dans le cluster avec les campagnes 2 et 3 (Figure 45). Les résultats indiquent 
donc un résistome différent dans les échantillons de la campagne 1 par rapport aux autres 
campagnes. 
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les prescriptions d’antibiotiques étaient plus élevées que pendant le reste de l’année. 
Globalement une augmentation de 21% à 42% était observée (Suda et al. 2014; Ferech et al. 
2006; Elseviers et al. 2007; Achermann et al. 2011; L. Sun, Klein, and Laxminarayan 2012). 
Cet accroissement de l’utilisation des antibiotiques serait lié à une plus grande incidence des 
infections des voies respiratoires pendant l’hiver avec des surinfections bactériennes qui 
nécessiteraient une antibiothérapie. Il a été montré que la prévalence de E. coli résistants était 
significativement corrélée aux prescriptions d'antibiotiques, avec un décalage de 1 mois, pour 
les aminopénicillines et les fluoroquinolones qui étaient fortement prescrites, mais n'était pas 
corrélée aux classes d'antibiotiques dont les niveaux de prescription étaient plus faibles. Les 
prescriptions de fluoroquinolones étaient également significativement corrélées, avec un 
décalage d'un mois, à la prévalence du SARM résistant à la ciprofloxacine (L. Sun, Klein, and 
Laxminarayan 2012). 

Deux saisons se distinguent en Guadeloupe, une saison sèche et une saison humide. La saison 
sèche est la saison la plus chaude, avec moins de pluie et l’humidité est plus faible. La saison 
humide est caractérisée par plus d’averses ; les ouragans et les cyclones sont également plus 
fréquents à cette période. 

Les caractéristiques météorologiques, températures moyennes et précipitations, des différentes 
villes sélectionnées dans cette étude sont décrites dans le Tableau 16 pour les campagnes 2, 3 
et 4. 

 

Tableau 16 : Températures minimales et températures maximales moyennes (en °C), précipitation pour chacun des 
sites 2 jours, 1 jour avant ou le jour du prélèvement (en mm) pour les villes de Jarry, Gosier et Lamentin des 
campagnes d’échantillonnage 2, 3 et 4.  

 

 

Les campagnes qui ont été réalisées pendant la saison sèche (campagnes 2 et 4) sont 
caractérisées par des températures minimales et maximales moyennes moins élevées que lors 
de la saison humide (campagne 3) mais des précipitations à J-2, J-1 et J0 plus faibles même si 
les différences ne sont pas grandes pendant la période de prélèvement. Nous nous sommes 
demandé si ces différences entre les deux saisons pourraient avoir des conséquences sur le 
résistome, le microbiome et l’exposome des différents sites étudiés. 

Pour la suite, les analyses ont été basées sur les échantillons de chacun des continuums et ce 
pour les campagnes 3 et 4 qui ont eu lieu à deux saisons différentes, la campagne 3 en saison 
humide et la campagne 4 en saison sèche. La campagne 4 a été choisie car elle est plus 
représentative de la saison sèche, avec moins de précipitations que la saison 2. 

II.2.1. Influence sur l’exposome 
 

Température 

minimale moyenne

Température 

maximale moyenne

Précipitation J-2 

(mm)

Précipitation J-1 

(mm)

Précipitation J0 

(mm)

Campagne 2 23 27,7 2,33 1,67 1,67

Campagne 3 26,3 31 3,47 1,6 1,47

Campagne 4 23 28 1,47 1,33 0,8

Campagne 2 23 28 1,67 1,33 1,67

Campagne 3 25,3 31 2 1 1,67

Campagne 4 24 26,3 1,67 0,67 0,8

Campagne 2 23 28 1,67 1,33 1,67

Campagne 3 25,3 31 2 1 1,67

Campagne 4 22,7 28,3 2,57 1,47 1,8

Jarry

Gosier

Lamentin
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Les analyses de l’exposome sur ces échantillons avaient montré globalement que dans la 
majorité des cas les concentrations des composés mesurés étaient plus élevées dans les 
échantillons de la campagne 3 que de la campagne 4. C’était notamment le cas pour les 
concentrations d'AINS et de biocides dans le continuum CHUG - STEU de Jarry, les 
concentrations en AINS et en métaux lourds pour le continuum du Gosier, les concentrations 
en antibiotiques, en AINS, en biocides et en métaux lourds pour le continuum du Lamentin, à 
l’exception de certains sites comprenant les eaux usées de l’hôpital pour les AINS et les 
biocides et la sortie de la STEU du Gosier pour les métaux lourds. 

Une ACP a été réalisée afin de visualiser les données de l’exposome sur les échantillons des 
campagnes 3 et 4. Les deux composantes principales extraites, Dim1 et Dim2, expliquent 
respectivement 27.3 % et 16.3 % des différences totales entre l’exposome des échantillons du 
continuum CHUG – STEU de Jarry, 26.6 % et 22.1 % du continuum du Lamentin et 22.3 % et 
15.2 % du continuum du Gosier. 

Pour le continuum du CHUG, seuls les échantillons de la sortie de station des deux campagnes 
et l’entrée de la STEU de la campagne 4 se regroupent, les autres échantillons sont dispersés et 
ont donc un exposome plus différent. L’ACP du continuum du Lamentin montre, quant à elle, 
que tous les échantillons sont regroupés au sein d’un même cluster, à l’exception de l’entrée de 
la STEU en campagne 3, éloignée de ce cluster. Enfin pour le continuum du Gosier, les résultats 
de l’ACP montrent que le poste de refoulement ainsi que l’entrée et la sortie de la STEU de la 
campagne 3 forment un cluster, l’entrée et la sortie de la STEU de la campagne 4 forment un 
deuxième cluster puis les mangroves des deux campagnes forment également un troisième 
cluster. Le poste de refoulement de la quatrième campagne quant à lui n’appartient à aucun de 
ces clusters (Figure 46).  

Une distinction est donc bien présente entre les échantillons de la saison humide et ceux de la 
saison sèche montrant un effet de la saisonnalité sur l’exposome dans ces continuums à 
l’exception de la mangrove. 
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Pour étudier l’effet des saisons sur le résistome, des ACP ont été réalisées sur les données des 
prélèvements des échantillons des continuums du CHUG – STEU de Jarry, du Lamentin et du 
Gosier pour les campagnes 3 et 4 et sont présentées en Figure 48. Les deux dimensions extraites 
expliquent une grande proportion de la variance, au total 80.2%, 84.9% et 63.5% des différences 
du résistome dans le continuum CHUG – STEU de Jarry, le continuum non-touristique du 
Lamentin et le continuum touristique du Gosier respectivement. 

Les résultats montrent une séparation entre les 2 saisons. En effet, nous observons, notamment 
pour le début des continuums, deux clusters distincts, un cluster regroupant les échantillons de 
la saison humide tandis que l’autre regroupe les échantillons de la saison sèche. Les points de 
prélèvements de fin de continuums, sortie de station et mangroves, sont en revanche moins 
différents entre les deux saisons. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figure 48 : Analyse en composantes principales du résistome des échantillons collectés A. à l’hôpital, en entrée et 
en sortie de la STEU de Jarry, B. en entrée et en sortie de la STEU du Lamentin et dans la mangrove et C. dans le 
poste de refoulement, en entrée et en sortie de la STEU du Gosier et dans la mangrove, au cours des campagnes 
d’échantillonnage 3 et 4. 

 

Les résultats montrent que la saisonnalité aurait plus particulièrement un impact sur le résistome 
et l’exposome et ce dans chacun des continuums, mais son impact est diminué en arrivant à la 
fin du continuum, notamment dans les eaux de la mangrove.  

L‘effet des saisons est discuté dans la littérature, certains montrent un effet sur la résistance 
suivant les saisons (Honda et al. 2023), d’autres non (Buelow et al. 2020). L’effet pourrait 
dépendre de la différence entre les saisons, plus les saisons seraient contrastées plus on pourrait 

A B

C 
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s’apercevoir de l’impact des saisons. Le changement climatique et les conséquences associées 
pourraient notamment avoir un rôle important sur la résistance (Burnham 2021). 

Il n’est donc pas simple de déterminer l’effet de la saison, mais c’est un paramètre important à 
prendre en compte dans les métadonnées en ayant au moins un point à un temps sec et un point 
à un temps humide. 

 

II.3. Évaluation du risque de l’exposome sur la résistance 

 

Comme il a été décrit en introduction, une controverse existe quant à l’effet de l’exposome sur 
la résistance aux antibiotiques. Certaines études ne montrent pas d’effets tandis que d’autres 
montrent des effets de co- et cross-sélection de la résistance aux antibiotiques par le biais de la 
présence de résidus de molécules pharmaceutiques, de biocides ou encore de métaux lourds. 

Leur impact dans l’environnement et sur la résistance dépend notamment de leur élimination 
par la STEU. C’est pourquoi l’efficacité de l’élimination de ces composés par les différentes 
STEU échantillonnées dans cette étude a été estimée. Suivant leur élimination, les 
concentrations des résidus de ces molécules de l’exposome vont potentiellement exercer un 
effet de (co-)sélection et représenter un risque plus ou moins élevé pour l’environnement. Ces 
risques sont estimés grâce à la comparaison avec les concentrations prédites sans effet (PNEC), 
les concentrations co-sélectives minimales (CCM) et par le calcul du quotient de risque. Nous 
avons donc étudié ces différents paramètres ainsi que la relation entre les résidus d’antibiotiques 
présents dans les échantillons d’eau et la présence des gènes de résistance. 

II.3.1. Élimination des molécules par les STEU 

Les efficacités moyennes d’élimination des molécules analysées sur les campagnes 2, 3 et 4 
dans les stations d’épuration de Jarry, Lamentin et Gosier sont présentées en Figure 49. 

L’efficacité d’élimination des composés mesurés par la station d’épuration varie suivant les 
molécules. Pour les antibiotiques, l’élimination moyenne varie de 15.6% (sulfaméthoxazole, 
STEU du Lamentin) à 77.5% (azithromycine, STEU de Jarry), tandis que pour les AINS elle 
varie de 10.4% (ibuprofène, STEU de Gosier) à 84.9% (kétoprofène, STEU de Jarry). Pour les 
biocides et les métaux lourds, l’élimination moyenne varie de 0% (pyriméthamine et 
sulfoxaflor, STEU de Gosier) à 100% (pyriméthamine et sulfoxaflor, STEU de Jarry) et de 
5.2% (Pb, STEU de Jarry) à 44.6% (Zn, STEU du Lamentin) respectivement. 

Les composés ne sont également pas éliminés avec la même efficacité selon la station 
d’épuration. La STEU de Jarry est globalement plus efficace dans l’élimination des résidus 
d’antibiotiques et d’AINS que les deux autres stations. Pour les biocides et les métaux lourds ce 
sont les deux autres stations qui sont plus efficaces. Les stations de Jarry et du Gosier sont 
catégorisées comme non-conformes pouvant expliquer pourquoi certaines molécules sont 
moins éliminées. 

Seuls les biocides pyriméthamine et sulfoxaflor sont totalement éliminés mais seulement au 
niveau de la station de Jarry alors que l’élimination moyenne des métaux lourds ne dépasse pas 
les 50% dans chacune des stations. Outre ces composés, la ciprofloxacine, l’azithromycine, 
l’érythromycine, le triméthoprime, le kétoprofène et le diclofénac sont, en moyenne, les 
molécules les plus efficacement éliminées pendant le processus de traitement de la station, 
l’efficacité d’élimination de ces molécules atteint jusqu’à 84.9 %. Au contraire, certaines 
molécules sont peu éliminées, l’efficacité d’élimination la plus faible concerne les composés 
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de tébuconazole, As, Pb et le Cr, avec une efficacité d’élimination moyenne comprise entre 5.2 
% et 29.7 %.  

La présence de ces résidus dans les eaux pourrait mener à des phénomènes de sélection des 
gènes de résistance aux antibiotiques mais aussi, suivant leur concentration, à un effet délétère 
pour les bactéries exposées à ces composés. Les molécules n’étant pas bien éliminées 
représentent donc un risque pour l’environnement. 
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Figure 49 : Élimination moyenne (en % ± SD) sur les quatre campagnes des composés de l’exposome mesurés 
dans les trois STEU (Jarry, Lamentin et Gosier) A. Composés antibiotiques et anti-inflammatoires non-stéroïdien 
(AINS) et B. Biocides et métaux lourds. La STEU de Jarry est représentée en rouge, la STEU du Lamentin en vert 
et la STEU du Gosier en bleu. 

 

A 

B 
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II.3.2. Évaluation du risque  

 

Les concentrations obtenues pour les molécules antibiotiques ont été comparées avec les 
concentrations prédites sans effet (PNEC) déterminées dans la littérature, qui pourraient mener 
à une sélection de la résistance (Bengtsson-Palme and Larsson 2016). Dans le cas du continuum 
CHUG – STEU de Jarry, les résultats montrent que certaines concentrations d’antibiotiques 
(ciprofloxacine et le triméthoprime) dépassent la PNEC de sélection de résistance dans les eaux 
usées de l’hôpital lors de la deuxième campagne, tandis que la concentration de l’ofloxacine 
reste à la limite de la PNEC (Tableau 17). La présence de ces résidus dans les eaux usées 
hospitalières représente donc un risque en ayant le potentiel d'être sélectifs pour la résistance. 
Néanmoins, une fois à la station d’épuration les concentrations ne dépassent plus les PNEC, 
représentant donc moins de risque pour la sélection de la résistance dans l’environnement. Les 
eaux usées de l’hôpital ne représentant qu’un faible pourcentage des eaux usées arrivant à la 
station, celles-ci sont diluées avec les eaux communautaires permettant donc également une 
dilution des résidus. Pour les deux autres continuums, aucune des concentrations retrouvées 
dans les échantillons n’est supérieure aux PNEC de sélection de résistance. 

Les concentrations des métaux lourds mesurées ont été comparées avec les concentrations co-
sélectives minimales (CCM) déterminées dans la littérature, qui pourraient entrainer une co-
sélection de la résistance aux antibiotiques (Seiler and Berendonk 2012). Actuellement, seule 
une CCM a été définie pour la concentration totale de Cadmium (Cd) dans l’eau, elle est de 
0.11 mg/L. Les concentrations obtenues pour les échantillons d’eaux de l’hôpital, de l’entrée et 
de la sortie de la station de Jarry ainsi qu’au niveau de l’émissaire dans l’océan ne dépassent 
pas cette CCM pour chacune des campagnes. Il en est de même pour les échantillons des autres 
continuums. Pour tous les autres métaux, les informations sur les concentrations inhibitrices ou 
sélectives sont encore rares et ne permettent pas une interprétation fondée des données. 

L’évaluation du risque des résidus antibiotiques, AINS et biocides pour les bactéries dans 
l’environnement a été évaluée par le calcul du quotient de risque (RQ). Le RQ d’un composé 
est calculé par la division de sa concentration maximale mesurée dans l’environnement par sa 
PNECenv correspondante. La classification des risques se fait comme suit, un RQ £ 0.1 
représente un risque faible ou négligeable, un RQ compris entre 0.1 et 1 confère un risque 
modéré et un RQ ³ 1 présente un risque élevé. 

Le risque environnemental le plus élevé est observé pour l’antibiotique ofloxacine dans les 
effluents de l’hôpital, en entrée et en sortie de STEU, pour les biocides albendazole dans les 
eaux usées de l’hôpital, flubendazole en entrée et sortie de STEU et thiabendazole dans tous les 
sites étudiés, avec un RQ supérieur à 1. La ciprofloxacine, l’ofloxacine, le sulfaméthoxazole, 
l’ibuprofène, le kétoprofène, le diclofénac, le flubendazole et le thiabendazole présentent 
également un risque moyen dans certains des sites étudiés. Même dans le milieu récepteur des 
eaux des stations, les produits pharmaceutiques et les biocides présentent toujours un risque. 
En effet, l’ofloxacine, le diclofénac, l’albendazole, le flubendazole et le thiabendazole ont un 
RQ supérieur à 0,1 (Tableau 17). La présence de toutes ces molécules représente donc un risque 
environnemental à titre individuel. Leur présence conjointe peut interroger sur une 
augmentation proportionnelle ou exponentielle de risque de favoriser la dissémination des 
gènes de résistance.  
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a (Bengtsson-Palme and Larsson 2016) 

(Halling-Sørensen et al. 2000 ; Ferrari et al. 2004 ; Harada et al. 2008 ; Isidori et al. 2005 ; Y. Kim et al. 2007 ; Gheorghe et al. 2016 ; Oh et al. 2006) 

Une analyse de partitionnement de la variation a été effectuée afin d'évaluer la contribution des 
composés mesurés de l'exposome (antibiotiques, AINS, biocides et métaux lourds) sur la 
variance du résistome, et de déterminer s'ils peuvent contribuer davantage à la variation 
lorsqu'ils sont combinés plutôt qu'individuellement. L’analyse a été réalisée en prenant en 
compte tous les échantillons dont l’exposome a été caractérisé. Sur ce diagramme (Figure 50), 
plus le chiffre est élevé plus la contribution du composé sur la variation du résistome est élevée, 
au contraire plus le chiffre est bas moins ce composé contribue à la variation du résistome. La 
contribution de la combinaison de deux ou de tous les composés est représentée dans le 
chevauchement des cercles. Lorsque la contribution est nulle les résultats ne sont pas montrés 
sur le diagramme. 

Les métaux lourds sont davantage associés à la variance du résistome, tandis que les biocides 
et les composés pharmaceutiques seuls n’y sont pas associés. En revanche, en combinaison avec 
les métaux lourds, les produits pharmaceutiques et les biocides contribuent à la variabilité du 
résistome. Il en est de même à une moindre échelle pour l’association entre les composés 
pharmaceutiques et les biocides, entre les composés pharmaceutiques et les métaux lourds et 
entre les biocides et les métaux lourds. 

 

Tableau 17 : PNEC de sélection de résistance (en µg/L), PNEC de l’environnement (en µg/L) et quotient de risque (RQ) 
des composés pharmaceutiques et biocides de l’exposome mesurés par LC-MS dans les échantillons de l’hôpital, 
l’entrée et la sortie de STEU et dans l’océan/mangrove pour chacun  

Hôpital Entrée STEU Sortie STEU Océan/Mangrove

23.3 0.18 0.01 0.007 0.02

78.1 0.05 0.003 0.002 0.005

176.7 0.006 0.001 0.0005 0.0001

17.8 0.06 0.01 0.005 0.001

Composés pharmaceutiques

Ciprofloxacine 0.064 0.61 0.50 0.03 0.02 0.07 (Halling-Sørensen et al. 2000)

0.6  (Ferrari et al. 2004)

Azithromycine 0.25 NE 10 mg/L - - - - (Harada et al. 2008)

Ofloxacine 0.5 0.01 104.8 5.9 3.3

- (Isidori et al. 2005)

Sulfaméthoxazole 16 (Kim et al. 2007); (Isidori et al. 2005)

Sulfaguanidine - - - -

Erythromycine 1 NE 100 mg/L - - -

- -

Sulfathiazole - >1 000 - - - - (Kim et al. 2007)

Triméthoprime 0.5
(Kim et al. 2007); (Halling-Sørensen et al. 

2000)

Ibuprofène - 11.3 0.03 0.39 0.18 0.05 (Harada et al. 2008)

Kétoprofène - 20.4 0.19 0.04 0.03 0.01 (Harada et al. 2008)

0.19 (Gheorghe et al. 2016)

Biocides

Pyriméthamine - - - - - -

Diclofénac - 17.37 0.14 0.18 0.18

Albendazole - 0.77 1.14 0.75 0.68 0.13 (Oh et al. 2006)

0.64 (Oh et al. 2006)

Thiabendazole - 0.029 2.52 4.55 4.41 5.03 (Oh et al. 2006)

Flubendazole - 0.852 0.41 2.31 1.28

- - - - - -

Lévamisole - - - - -

PNECrésistance 

(µg/L) 
PNECenv (µg/L)

RQ
Références EC50

-

Sulfoxaflor - - - - - -

Tebuconazole - - - - -

-

Pyrantel pamoate

a 
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Figure 50 : Représentation des résultats de l'analyse de partitionnement de la variation sous la forme d'un 
diagramme de Venn montrant la contribution des composés de l’exposome (composés pharmaceutiques, biocides 
et métaux lourds) sur le résistome. Plus le chiffre à l’intérieur des cercles est élevé plus la contribution du composé 
sur la variance du résistome est élevée. L’absence de valeur indique une contribution nulle. Le chevauchement des 
cercles représente la contribution de la combinaison des composés. 

 

II.3.3. Relations entre la présence des antibiotiques et des gènes de résistance 

  

Une analyse de corrélation entre les abondances relatives des gènes de résistance d’intérêt et 
les antibiotiques auxquels ils confèrent une résistance a été réalisée afin de déterminer les liens 
potentiels entre ces deux variables. Il s’agit des gènes ermB, sul1 et qnrS conférant des 
résistances à l’érythromycine et l’azithromycine, le sulfaméthoxazole, la ciprofloxacine et 
l’ofloxacine respectivement (Figure 51). Les résultats montrent des corrélations positives 
significatives entre le gène ermB et l’érythromycine (r = 0.28, p = 0.0063), entre le gène ermB 
et l’azithromycine (r = 0.49, p = 7.2x10-7), entre le gène sul1 et le sulfaméthoxazole (r = 0.44, 
p = 8.8x10-6), entre le gène qnrS et la ciprofloxacine (r = 0.37, p = 0.00023) et le gène qnrS et 
l’ofloxacine (r = 0.7, p = 3.2x10-16). Ces résultats sont globalement en accord avec une autre 
étude à la différence que les auteurs n’avaient pas montré de corrélation positive entre le gène 
ermB et l’azithromycine (Rodriguez-Mozaz et al. 2015). 

D’après ces corrélations, l’augmentation de la concentration de ces antibiotiques augmenterait 
l’abondance des gènes de résistance correspondant, montrant le risque que représente la 
présence de ces résidus dans l’environnement. Ces résultats sont en adéquation avec d’autres 
études suggérant que l'exposition aux antibiotiques pourrait entraîner une pression sélective 
pour les GRA (J. Li et al. 2012; Gao, Munir, and Xagoraraki 2012). 

 

 

 

 

 

 



Mélanie PIMENTA | Thèse de doctorat | Université de Limoges | 2024 145 
Licence CC BY-NC-ND 3.0 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

II.4. Impact du tourisme  

 

 

 

 

Figure 51 : Corrélations entre l’abondance relative des gènes de résistance et la concentration des antibiotiques (en 
ng/L) auxquels ils confèrent une résistance. R = Coefficient de corrélation, p = valeur de probabilité 
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Abstract    
 
Background 
Antimicrobial resistance (AMR) is a major public health concern worldwide. International 
travel has been identified as one of the drivers of AMR and is a risk factor for acquiring 
antibiotic-resistant bacteria (ARBs) and antibiotic-resistance genes (ARGs). Understanding the 
transmission of ARBs and ARGs is crucial to tackle AMR. The objective of this study was to 
assess the spread of AMR on a French Caribbean Island concerned by tourism. 
Methods 
A wastewater-based epidemiology (WBE) study was conducted in Guadeloupe in 2022. We 
characterized the resistome, microbiome and exposome of water samples collected in 
wastewater treatment facilities (WWTFs) of two cities with different tourism activities, in the 
content of aircrafts toilets and in the pumping station receiving these excreta. 
Results  
Aircrafts samples displayed different microbiome and resistome composition in comparison to 
the other sites. The microbiome of the aircraft was mainly composed of anaerobic bacteria 
belonging to the human intestinal microbiota, whereas at the other sampling points a mix of 
human and environmental bacteria was found, which are subject to a significant exposome. In 
terms of the resistome, the aircraft were characterised by a high abundance of tetracycline 
resistance genes, which were much less present in the pumping station and in the WWTPs. 
Moreover, aircrafts have not contributed to the introduction of relevant genes.  
Conclusion 
Clear differences were seen between the aircraft and the other sampling sites, but our data 
suggest that tourism has no impact on the spread of resistance in Guadeloupe, indicating that 
monitoring the spread of ARGs is more complex and requires more extensive longitudinal 
studies. 
 

1. Introduction 

Antimicrobial resistance (AMR) is a global issue, and the burden caused by antibiotic-resistant 
bacteria (ARBs) was estimated to be 1.27 million deaths worldwide in 2019. Resistant bacteria 
have been found on every continent, but the frequency of resistant strains varies according to 
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geographical location. In fact, low- and middle-income countries are more impacted and have 
higher AMR rates due to their overuse and misuse of antibiotics, but also the lack of hygiene, 
sanitation and regulation of access to antibiotics1. Besides antibiotic consumption and 
transmission of ARBs, different determinants, such as socio-economic factors and climate, have 
been described as AMR drivers2. To curb AMR, we need to determine the routes and factors 
driving the emergence and spread of ARB. 
 
Travels play a role in AMR dissemination, particularly since the rise of globalisation. When 
travelling, tourists are exposed to resistant bacteria endemic to the country they travel to, or 
they can introduce ARBs and antibiotic-resistance genes (ARGs) to the destination country3–7. 
In that respect, it is well established that some resistance genes, such as ESBL CTX-M or 
carbapenemase encoding genes, have spread worldwide through travellers8-9. A study found 
that the proportion of carriage of ESBL-producing bacteria in stool samples differed depending 
on whether the tourists travelled within or outside Europe. Indeed, only 3% of travellers to 
Europe carried ESBL-producing bacteria, while 36% of tourists travelling outside Europe were 
carriers10. Other risk factors have also been identified, such as digestive disorders and the use 
of antibiotics during travel11. In addition, colonisation with resistant E. coli can be persistent; 
the duration of this persistence varies from study to study, with evidence that travellers were 
still colonised between one month and six months after their return12,13. Monitoring AMR 
among travellers could bolster global surveillance of AMR spread and identify geographical 
areas fostering AMR emergence and spread. 
 
AMR surveillance of human waste presents a fast and economical way to monitor the global 
transmission of pathogens12. Urban wastewater partly reflects the characteristics of the human 
gut microbiota14. The resistome of these types of effluents is consequently influenced by the 
prevalence of resistance in the community14. In this context, wastewater-based epidemiology 
(WBE) analyses biomarkers of interest by collecting wastewater samples, especially influents 
arriving at wastewater treatment facilities (WWTF), to obtain information on community 
health. WBE was widely used during the COVID-19 pandemic to monitor the prevalence and 
circulation of the SARS-CoV-2 virus in communities and was demonstrated to be an effective 
surveillance approach15.  As part of the ongoing monitoring of wastewaters, other viruses have 
been monitored but also bacteria and AMR16-18. 
 
Interestingly, it has been suggested that the dynamic of AMR acquisition can be tracked through 
intercontinental flights12. In their study on airplane-borne sewage, Heß et al.13 showed that the 
relative abundance of ARGs in the sewage coming from airplanes was higher than in typical 
municipal effluent. Nevertheless, most studies have only focused on clinically relevant 
resistance genes or Enterobacteriaceae species.  However, studies should take into account the 
whole microbiome, bearing in mind that environmental bacteria are also a large reservoir of 
ARGs. Hence, to understand better the dynamic of resistance spread through tourism activities, 
it is essential to consider the whole microbiome and an extensive array of ARGs. 
 
To address this knowledge gap, we studied a French Caribbean Island that receives 
approximately, each year, 500,000 tourists, joining the island essentially through international 
flights. To assess if tourism has an impact on the spread of AMR, we aimed to i) follow the 
dynamics of the spread of AMR in Guadeloupe, considering international flights as a source of 
AMR and ii) monitor the transmission of AMR through a continuum, including hotels of a 
touristic area, WWTF in the hotels’ area compared to a plant in a less tourist-impacted area. 
We analysed the microbiome, resistome and exposome, representing here all the compounds 
present in the environment to which bacteria are exposed. We showed that the analysis of air 
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travellers' excreta may not be sufficient for the surveillance of AMR spread through travels but 
that gathering places, such as tourist hotels, can provide new relevant information. 
 

2. Materials and Methods  
2.1.Sampling campaigns  

Guadeloupe is a French overseas territory located in the Caribbean. It has an area of 1,628 km² 
and a population of 383,559 inhabitants. It has a tropical climate, with only two seasons: the 
dry season from January to June and the rainy season from July to December.  

 
Figure 1: Sampling sites including samples collected in the influent of the WWTP of Lamentin, a city with weak 
tourism activity, in the pumping station of Gosier, city with high tourism activity, in the influent of the WWTP of 
Gosier and in the content of aircrafts toilets, mainly coming from mainland France. Samples were collected once 
a week for three weeks during two sampling campaigns. 

 
Two sampling campaigns were performed in Guadeloupe in 2022, one during the dry season 
(campaign 1) and one during the rainy season (campaign 2), with three weeks of sampling per 
campaign. In total, 24 samples were collected per campaign. We sampled the content of 
aircrafts’ toilets (AT), mainly coming from mainland France, Paris. Punctual samples were 
collected using a bottle when the effluent was discharged from the tanker truck. Five aircrafts 
per week were sampled for 3 consecutive weeks, representing a total of 15 aircrafts for each 
sampling campaign. 
 
Toilets in the aircrafts use a vacuum system. Toilets are connected via a piping system to a 
wastewater tank that stores the faeces. A “blue” product, consisting of a quaternary ammonium 
germicide and ethylene glycol as an antifreeze, is added to the toilets to prevent the growth of 
microorganisms. The waste is stored for the duration of the flight, and, on arrival at the airport, 
the tanks are emptied, and the effluent is fed into the treatment system.  
 
Punctual samples were then collected at a pumping station (PSH) located in a town with high 
tourist activity, Le Gosier, one of the main tourist destinations in Guadeloupe. This seaside 
resort has the highest number of accommodations in Guadeloupe. The hotel occupancy rate in 
Guadeloupe in 2022 was approximately 57 % in the dry season and 56 % in the wet season, 
providing a good representation of the tourist population, in addition to the aircrafts. The PSH, 
which receives wastewaters from the hotels uses a pump to lift the wastewater when gravity 
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flow is not possible. The influent of the WWTF to which this PSH is connected was also 
sampled in the high tourism city (HT) as a 24h composite sample. This plant also receives urban 
and clinical effluent from clinics treating patients with medical pathologies, particularly renal, 
cardiovascular and diabetic diseases. 
 
We also sampled wastewaters in the city of Lamentin, which is a rural area with low tourism 
(LT) activity. Twenty-four hours composite samples were collected in the influent of the 
WWTF. This plant only receives urban wastewaters. 
Characteristics of the WWTPs are listed in Table S1.  
 

2.2.DNA extraction 

Water samples were stored a few hours before filtration. They were filtered in triplicate using 
a filtration ramp (Sartorius), on sterile filter with a diameter of 47 mm and a pore size of 0.45 
μm (Sartorius). DNA was extracted from filters for each triplicate using the DNeasy 
PowerWater kit (Qiagen®) according to the manufacturer's instructions. The DNA 
concentration was measured by Qubit™ dsDNA BR Assay Kits (Invitrogen™). For 
downstream analysis, the DNA was diluted or concentrated to a final concentration of 10 ng/µL. 
DNA was stored at -20°C until its use. 
 

2.3.Exposome analysis 

Pharmaceuticals and biocides were measured by solid-phase extraction (SPE) and liquid 
chromatography coupled with mass spectrometry (LC-MS). In total, nineteen molecules were 
analysed, including eight antibiotics (ciprofloxacin, ofloxacin, azithromycin, erythromycin, 
sulfamethoxazole, sulfaguanidine, sulfathiazole, trimethoprim), eight biocides (pyrimethamine, 
albendazole, flubendazole, thiabendazole, levamisole, pyrantel, tebuconazole, sulfoxaflor) and 
three non-steroidal anti-inflammatory drugs (NSAIDs) (ibuprofen, ketoprofen, diclofenac). 
 
Samples were loaded on Oasis HLB 3cc (60mg) cartridges from Waters for SPE and final dry 
residues were injected into the LC-MS system. A 5500 QTRAP (AB Sciex) triple quadrupole 
mass spectrometer was used, and a multiple reaction monitoring (MRM) mode was used to 
perform the quantitative analysis of the target molecules. 
 
Inductively coupled plasma mass spectrometry (ICP-MS) was used to quantify heavy metals 
concentration (Zn, Cu, Ni, Pb, Cr, Gd, Hg, As and Cd) in the water samples using the ICP-MS 
NexIon 350D (Perkin Elmer – Sciex). Scandium (Sc), Yttrium (Y), Indium (In) and Rhenium 
(Re) were used as internal standards. 
 

2.4.16S rRNA sequencing 

Variable regions of the 16S rRNA encoding gene (V2, V3, V4, V6, V7, V8, V9) were amplified 
using the Ion 16S™ Metagenomics Kit (ThermoFischer), following manufacturer’s 
instructions. E. coli DNA and sterile water were used as positive and negative control 
respectively. Using Magnetic beads Agencourt AMPure XP (Beckman Coulter™) amplicons 
were purified, and Qubit™ dsDNA BR Assay Kit (Invitrogen™) was used to measure their 
concentration. Libraries were built using the Ion Plus Fragment Library Kit for AB Library 
Builder™ System (Ion Torrent™) following manufacturer's instructions. In the case of aircraft 
toilets, the libraries of samples from the same week were pooled. Quality controls and 
quantifications were carried out using an Agilent Bioanalyzer 2100. Ion S5 technology was 
used for sequencing after libraries were loaded onto Ion 530™ chips (Ion Torrent™). 
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Sequencing data were analyzed using Curated MicroSEQ® 16S Reference Library v2013.1 on 
Ion Reporter Software. Results were then based on the V3 region with which we had the better 
results. Alpha and beta diversity were calculated on Shaman software19. 
 

2.5.Fluidigm PCR 

High-throughput qPCR was used to quantify the abundance of genes, including 80 genes 
conferring resistance to antibiotics, heavy metals and quaternary ammonium compounds 
(QACs), grouped into 16 classes. Additionally, 9 mobile genetic elements (MGEs) and integron 
integrase genes (intI1, intI2, and intI3) were also targeted as described previously by Buelow 
et al.20,21. Universal primers were used to target the bacterial 16S rRNA gene. The primers 
sequences are listed in Table S2. The 96.96 BioMark™ Dynamic Array for Real-Time PCR 
(Fluidigm Corporation) was used to perform real-time PCR as described previously20,21. The 
PCRs were done in triplicate. A sample of wastewater containing each of the targeted genes 
was used as a positive control and sterile water as a negative control. 
 
Relative abundance of resistance genes was calculated relative to the abundance of the 16S 
rRNA gene with the formula (2∧ (-(Ct ARG – Ct 16S rRNA)) and cumulative abundance of 
antibiotic resistance classes was calculated by summing the relative abundance of each gene 
belonging to the same antibiotic class. 
 

2.6.Statistical analysis 

Statistical analyses were performed using R studio v2023.06.0. The significance was tested by 
using the non-parametric Mann-Whitney test with a significance level of 95%. Principal 
Component Analysis (PCA) has been used for the search of linear combinations among the 
different variables (resistome and microbiome) using R studio v2023.06.0 and Shaman19. A 
variation partitioning analysis was conducted to determine which chemical group of the 
exposome accounts for the largest portion of the variation in the resistome data. This analysis 
was performed with R studio v2023.06.0 using vegan package. Network visualization was 
carried out using Gephi 0.10.1 software22. 
 

3. Results  

To better understand resistance spread, it is essential to characterise the studied systems in terms 
of the presence of agents likely to induce selection pressure (exposome) and the 
microorganisms present (microbiome). 

 
3.1.Exposome analysis 

To differentiate the different exposomes (defined here as the combination of different 
compounds that would promote the spread of resistance23) pharmaceuticals, biocides and heavy 
metals were quantified by LC-MS and ICP-MS in the PSH and the HT and LT WWTPs. 
 
The dry season was characterized by a significantly higher exposition level than the rainy one, 
mainly consisting of NSAIDs with a mean concentration of 3.5, 4.2 and 5.2 µg/L in the PSH, 
HT and LT respectively in rainy season (Fig. S1A). These concentrations are in the range of 
values found in different countries24-26. Azithromycin and erythromycin were the most 
abundant antibiotics detected, with concentrations ranging from 1.8 ng/L to 368.4 ng/L and 
from not detected to 511.3 ng/L, respectively. Regarding biocides, the antiparasitic 
flubendazole had the highest concentration in all samples. 
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Heavy metals were also present at high concentrations. No significant differences were seen 
between dry and rainy season or between each sampling site (p> 0.05) (Fig. S1B). Of the heavy 
metals selected, zinc is the most abundant and mercury the least.  
 
The analysis of the different exposomes, whatever the season, does not show significant 
differences between the sites of the same campaign (dry or rainy season) in the conditions under 
which they were carried out.  
 

3.2.Microbiome analysis 

Despite the presence of a disinfectant in AT, we found enough bacteria in proportions similar 
to the other sites to carry out our analyses and comparisons. We estimated the diversity of the 
microbiomes using two diversity metrics, alpha and beta diversity. Alpha diversity represents 
the species richness of the sample, whereas beta diversity refers to species diversity between 
two samples. Both indexes were significantly lower than in the samples from the WWTFs and 
PSH influents, indicating a lower bacterial diversity in AT. In addition, there was a clear 
difference in the microbiome composition between AT and the other three sites (Fig.S2). 
Logically, the PSH microbiome composition was also different from that of AT and HT and 
LT WWTFs. 

Overall, the three weeks of sampling during each campaign showed only minor differences in 
the proportion of bacteria, with the most abundant genera remaining similar (Fig. S2). Although 
there were some differences between the two campaigns, we did not see any seasonal effect 
that would affect the bacterial proportions in the different microbiomes. 

Pseudomonadota, Bacillota and Bacteroidota were the most abundant phyla and represented 
more than 90% of total phyla. At the genus level, the PSH and the influent of both WWTFs 
carried a mix of bacteria belonging to the human gut microbiota (Bacteroides, Prevotella and 

Faecalibacterium)27-28 and environmental bacteria. A large proportion of the bacteria found in 
WWTF waters were anaerobic, thanks to the conditions created by sewers. as previously 
described29.  

Considering the most abundant genera, the microbiome of the water samples was composed on 
average of 6%, 9% and 9% of Acinetobacter, 3%, 6% and 5% of Aeromonas, 10%, 10% and 
8% of Arcobacter, 2%, 9% and 8% of Cloacibacterium, 13%, 16% and 16% of Streptococcus 
and 7%, 4% and 4% % of Bacteroides in the PSH, HT and LT respectively. 
The most abundant genus in AT was Atopostipes, a Gram-positive bacterium, facultatively 
anaerobic, belonging to the Bacillota phylum (Fig.S2); it accounted for 21% of the genera found 
and was exclusively present in AT. The other most abundant genera were Bacteroides, 

Prevotella, Tissierella and Faecalibacterium they made up 13%, 6%, 7% and 10% of the AT 
microbiome respectively. These bacterial genera are part of the human gut microbiota showing 
that AT may be representative of human gut microbiota30. 
 
The two principal components extracted from the PCA, Dim1 and Dim2, explained 74.76% and 
8.62%, respectively, of the total differences between the microbiome of the sites studied. The 
PCA of the microbiome showed a clear distinction between the samples of AT and the other 
studied sites. The samples of LT and HT cluster together. However, the PSH cluster closer to 
both WWTFs but not with them, confirming the differences shown by the proportional 
abundance (Fig. 2).  
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Figure 2: Principal component analysis of the microbiome. Dots represent in blue the aircrafts samples, in yellow 
the samples of the pumping station of Gosier, in grey the samples of the WWTP of Gosier and in red the samples 

from the WWTP of Lamentin for the dry season (A) and the rainy season (B). 

A 

B 
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3.3.Relative abundance of the resistome  

The resistome of the samples was studied by the detection of selected ARGs and MGEs. To 
determine the level of ARGs in each sample, normalized abundance relative to the 16S rRNA 
gene was calculated. 
 
A significantly higher total relative abundance was found in AT with a mean abundance of 0.14. 
However, no significant differences were seen between the PSH and LT whereas HT displayed 
the lowest relative abundance (Fig. 3).  
 

 
Figure 3: Total mean relative abundance of resistance genes, mobile genetic elements (MGEs) and integrons for 
the aircrafts’ toilets (AT) (n=6), the pumping station of the hotels (PSH) (n=6), the high tourism (HT) (n=6) and 
the low tourism (LT) samples collected during dry and rainy season.   

 
The analysis of proportional abundance of each targeted gene classes shows that wastewaters 
from the PSH of Gosier, HT and LT had a distinct resistome signature from that of AT (Fig. 
S3). A majority of tetracycline resistance genes was found in AT (around 35%). On the 
contrary, a very low relative abundance of genes encoding efflux pumps, or quinolone, heavy 
metal, vancomycin, polymyxin and methicillin resistance genes were detected, representing less 
than 1% of the resistome of AT and no streptogramin resistance genes were detected. The PSH 
contained fewer tetracycline resistance genes than AT (more than 20%), but they were present 
in greater proportions than in the two WWTFs (about 10% for each plant), suggesting an 
influence of the resistome of the tourists, especially in the dry season. 
 
A list of genes of interest was selected, known to be regularly found in environments exposed 
to anthropogenic activities (Fig. 4A)31. The comparison of LT, HT and AT samples showed a 
significantly higher abundance of qnrS, blaTEM-1, ESBL-encoding gene (blaSHV-12, blaCTX-M) 
and carbapenemase genes (blaKPC, blaOXA-48) in both tourist and non-tourist cities in contrast to 
AT. In the latter, however, the tetracycline resistance gene tetM was found in higher abundance 
(Fig. 4A). The analysis also showed that blaNDM genes were always absent from AT samples 
and at a low abundance in PSH, HT and LT effluents. 
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Network analysis provides a representation of the genes of interest that are shared between the 
various sites studied (Fig. 4B) The analysis showed that the genes with high clinical interest, 
blaNDM, blaKPC and mcr-1 were shared between the PSH and the two WWTF influents but were 
always absent from the AT. These genes, therefore, do not appear to be imported by aircraft 
passengers. However, the majority of resistance genes are shared between the four sampled 
sites. 
 
 

   

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 

A 

B 

Figure 4: A. Heatmap representing the mean relative abundance of the genes of interest selected for the four studied 
sites in the samples collected for three weeks during dry and in rainy season. Red color represents the most abundant 
resistant genes and blue the least abundant, white color means that the gene is not detected. 
B. Network representation of resistance genes shared by the sampled sites, with Aircrafts’ toilets in red, the pumping 
station of the hotels in purple, the high tourism in green and the low tourism in blue, for both sampling campaigns. 
Genes are coloured according to the class they belong to. The genes shared by the 4 sites studied are grouped together 
in the middle. 
AT = Aircrafts’ toilets, PSH = pumping station of the hotels, HT = high tourism, LT = low tourism, W1 = week 1, W2 
= week 2 and W3 = week 3.  
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From the PCA on all the resistance genes, two extracted principal components, Dim1 and Dim2, 
explained 44% and 23.6% respectively of the total differences between the resistomes of the 
sites studied. The PCA analysis showed that in both seasons the resistomes evaluated in the AT 
form a distinct cluster from the other resistomes; those of the tributary of HT and LT WWTFs 
and the PSH remained relatively close (Fig. 5). This could mean that travellers carry a different 
resistome from that of their destination and that it would not have a strong influence on the 
local resistome. 
 

 

Figure 5: Principal component analysis of the resistome. Dots represent in red the aircrafts samples, in purple the 
samples of the pumping station of Gosier, in green the samples of the influent of the WWTP of Gosier and in blue 
the samples from the influent of Lamentin, for both campaigns. 

 
4. Discussion  

 
Against a backdrop of globalization, international travel has been identified as a risk factor for 
the spread and acquisition of ARBs and ARGs. 
 
To assess whether passengers on transatlantic flights (longer than 8 hours) favour a 
modification of the local resistome and thus a potential for the spread of AMR, we assessed the 
impact of tourism on AMR by monitoring the resistome, microbiome and exposome of 
wastewaters and content of aircraft’s toilets in Guadeloupe, over one year including two 
different seasons. Tourism is higher during the dry season due to more favourable weather 
conditions. The flight time between Paris and Guadeloupe is over 8 hours, giving passengers 
opportunities to go to the toilets. On long-haul flights of more than 6 hours, about 36% of the 
passengers are likely to defecate, and this probability is higher in men and young people32. This 
represents a good proportion of passengers, but not the majority. Therefore, the study of aircraft 
waste alone might not be sufficient to assess the spread of AMR, highlighting the interest of 
adding the analysis of wastewater from hotels where tourists are likely to stay.  
 
To establish the link of wastewater with human gut bacteria, 16S rRNA sequencing was 
performed to the microbiome of each of the sites studied. A distinct microbiome signature was 
observed between the samples of LT and HT and AT. As human gut bacteria are found in the 
WWTF, they are also sought in AT samples. Mainly anaerobic bacteria were found in aircrafts, 

AT

HT

LT

PSH

Groups
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which may be due to the conditions present in the tanks, indeed, little oxygen is available in 
this container therefore only bacteria adapted to this lack of oxygen can survive. These bacteria 
include the same bacteria as in the WWTF (Bacteroides, Prevotella and Faecalibacterium) that 
are major constituents of the human gut microbiota30.  
 
The data showed different resistome signatures, mostly between AT and the other sites. 
Tetracycline resistance genes contribute greatly to the resistome of the samples coming from 
AT. The study by Petersen et al. also showed that in all the aircraft from several regions of the 
world, tetracycline, macrolide and beta-lactam resistance genes were always the most 
abundant33. Atopostipes, the most abundant genus in AT, has been found in manure carrying 
tetM genes, maybe explaining tetM high relative abundance in AT samples34.  
 
AT contain a lower proportion of MGEs, on average they account for 18% of the resistome 
whereas in hotel wastewater and then in the WWTF receiving this water their abundance is of 
25% and 26%. This could be due to the lower diversity of bacteria present in the AT. The 
presence of these elements could lead to horizontal gene transfer. Already at local population 
level, there is a possibility of gene transfer, with an even higher proportional abundance of 
MGEs (32%). 
 
The fact that certain genes are not found in AT may be due to a number of reasons, such as the 
small size of the population sampled, or the type of sample collected. Another hypothesis is the 
effective use of disinfectants in aircraft, eliminating certain bacteria and therefore certain 
ARGs. Tetracycline resistance genes are known to be persistent in the environment also under 
rough conditions, it may be another hypothesis explaining the high proportion of these 
resistance genes in AT samples in addition to the presence of the genus Atopostipes35. The 
disinfectant used in the aircrafts may act as a factor of co- or cross-selection increasing the 
phenomenon of AMR as it has been demonstrated with higher incidence of integrons carrying 
ARGs following exposure to QACs36. 
 
The composition of the microbiome and resistome might be impacted by the exposome. Indeed, 
some compounds may have a deleterious effect on bacterial survival or may influence the 
spread of AMR by exerting selection pressure and favouring co- and cross-selection37,38. In this 
sense, a variation partitioning analysis was done to assess the contribution of the measured 
compounds (pharmaceuticals, biocides and heavy metals) on the variance of the resistome. 
Biocides were found to be more associated with the variance in the resistome followed by heavy 
metals and the least associated were pharmaceuticals. Exposure to biocides has been shown in 
other studies to increase the risk of resistance to wide range of antimicrobials39. 
Pharmaceuticals, biocides and heavy metals combined seem to have a higher contribution to 
the resistome's variability than pharmaceuticals alone (Fig. S4). We note that zinc is the element 
with the highest concentration in the effluents, it has been identified as being able to select 
strains of P. aeruginosa resistant to different metals, and to imipenem40. The spread of ARGs 
potentially brought by passengers may be then favoured by the exposome present in the 
wastewater.  
 
 
Conclusion 
 
Overall, we do not see any change in island resistance, transatlantic supply of resistant genes 
or bacteria associated with passengers. This is related to the spatial limitations of the study and 
the low population diversity between mainland France and the island of Guadeloupe. A study 



Mélanie PIMENTA | Thèse de doctorat | Université de Limoges | 2024 157 
Licence CC BY-NC-ND 3.0 

of the diversity of passengers during the periods studied showed that most passengers were 
either tourists, mainly French from mainland France, locals returning home, or doctors coming 
to practice on the island. We can be sure that this varies according to origin and destination, 
with different implications for hygiene and health services. However, focusing on the areas 
where tourists (or an "imported" population) are staying in a particular place is 
epidemiologically interesting, as the length of stay of residents increases from a few hours to a 
few days. The airplanes thus provide a snapshot of the resistance generated by the airplane 
passengers, while the pumping station that receives the wastewater from the hotels provides 
more permanent information on the level of resistance brought by travellers and released into 
the WWTP. In comparison, the WWTF in a town with low tourist activity provides information 
on the local resistance. 
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Figure S2: Proportional abundance of the microbiome with the most abundant genus in all the samples for both 
dry and rainy season in the samples collected in the aircrafts’ toilets (AT), the pumping station of the hotels (PSH), 
the high tourism (HT) and low tourism (LT) samples. Each colour represents a bacterial genus.  

 

 

 

Figure S3: Proportional abundance of the résistome grouped in gene families (ARGs classes, heavy metals and 
QACs resistance genes, integron integrase genes and MGEs) in the content of aircrafts’ toilets (AT), in the 
pumping station of the hotels (PSH) and in the high tourism (HT) and low tourism (LT) samples, during dry and 
rainy seasons. 
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Figure S4: Representation of the variation partitioning analysis results in the form of a Venn diagram showing the 
contribution of the measured chemicals of the exposome on the resistome. 
In the diagram, the higher the number, the greater the compound's contribution to variation in the resistome, while 
the lower the number, the less the compound contributes to variation in the resistome. The contribution of the 
combination of two or all compounds is shown in the overlapping circles. When the compound or the combination 
of two or more compounds doesn’t contribute to the variation of the result, no results are shown on the diagram.   
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III. L’approche One-Health pour l’évaluation des voies de transmission 

 

Les exploitations agricoles tout comme les stations d’épuration représentent des habitats 
importants pour un grand nombre d’animaux sauvages, notamment les oiseaux et les petits 
mammifères (Swift et al. 2019). Ces animaux vont pouvoir se nourrir directement dans ces sites. 
De plus, la résistance aux antimicrobiens chez les animaux sauvages vivant à proximité de 
l’Homme a été suggérée comme étant liée à l’impact anthropique, telles que les exploitations 
agricoles et les déchets humains, en raison de leur exposition aux antimicrobiens et aux BRA 
(Swift et al. 2019). Une étude montre que les rongeurs vivant à proximité d’une rivière recevant 
des effluents d'eaux usées sont plus porteurs de E. coli résistants que les rongeurs vivant à 
l’intérieur des terres (Furness et al. 2017). Mais peu de preuves permettent d’assurer le lien 
entre l’impact anthropique et la résistance chez les animaux sauvages. 

Dans cette étude, pour avoir les 3 compartiments de l’approche One-Health, humain, animal et 
environnement, les échantillons d’eaux usées de l’hôpital, de l’entrée de la STEU de Jarry, de 
l’océan et les animaux collectés dans et en dehors de la station ont été choisis dans les analyses. 

 

III.1. Comparaison de la composition taxonomique  

 

La composition taxonomique du microbiome des échantillons a été analysée en parallèle de 
l’analyse du résistome. L’étude du microbiome de ces échantillons a montré dans les analyses 
précédentes que les mêmes genres bactériens étaient majoritaires dans les eaux de l’hôpital et 
les eaux de l’entrée de la STEU mais dans des proportions différentes indiquant l’influence du 
microbiome des eaux usées hospitalières sur le microbiome de la station. En revanche, leur 
microbiome était totalement différent de celui de l’océan, qui était donc peu impacté par les 
eaux de la station. De plus, les genres majoritairement abondants dans le microbiome des 
animaux étaient différents de ceux des effluents de l’hôpital, de l’entrée de la STEU et 
également de l’océan. 

La visualisation des données du microbiome a été réalisée par le biais d’une ACP sur les 
échantillons étudiés. Les deux dimensions extraites, expliquent respectivement 21.3 % et 11.1 
% des différences totales entre les microbiomes des échantillons. 

L’ACP du microbiome montre que les animaux forment un cluster, qu’ils vivent dans la station 
d’épuration ou à l’extérieur. S’ajoutent également dans ce même cluster les eaux collectées au 
niveau de l’émissaire dans l’océan. En revanche, le microbiome des eaux de l’hôpital et de 
l’entrée de la STEU sont séparés de ce cluster (Figure 52). Le microbiome des échantillons des 
eaux usées de l’hôpital et de la STEU sont donc plus différents du microbiome des animaux 
que le microbiome des eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan. 
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contrario, les eaux de l’hôpital et de l’entrée de la station semblent également former un cluster 
différent de celui des animaux et de la sortie de l’émissaire dans l’océan (Figure 53). Ces deux 
sites ont donc un résistome similaire comme il a été montré précédemment, mais qui est 
différent des eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan mais aussi de celui des 
animaux. Le résistome des animaux et celui de l’émissaire dans l’océan semblent moins 
différents en comparaison avec le résistome des deux autres sites. 

 

 

 

Une analyse de réseau a été réalisée sur les gènes d’intérêt de ces échantillons afin de mettre en 
exergue les gènes qui sont partagés entre les différents échantillons étudiés. 

Les résultats montrent (Figure 54) que la majorité des gènes d’intérêt est partagée entre tous 
les compartiments. En revanche, 4 gènes ne sont pas partagés entre tous. Le gène mcr-1 n’est 
présent que dans les échantillons de l’entrée de la STEU et dans l’océan, le gène mecA est 
partagé entre les effluents de l’hôpital, l’entrée de la STEU et l’océan et le gène blaNDM n’est 
pas présent dans les échantillons des animaux vivant en dehors de la STEU. Enfin, le gène 
aac(6’)-lb est présent dans les échantillons du CHUG, de l’entrée de la station et dans l’océan 
mais aussi dans les échantillons animaux vivant dans la station alors qu’il n’est pas présent chez 
les animaux extérieurs à la STEU. La présence de ce gène de résistance chez les animaux vivant 
dans la station pourrait donc indiquer une potentielle contamination par les eaux de la station. 

 

 

 

 

Groupe

Figure 53 : Analyse en composantes principales du résistome des échantillons collectés au CHUG, en entrée de 
la STEU de Jarry, en sortie de l’émissaire dans l’océan et des échantillons animaux vivant dans (anolis, cafards, 
crapauds) et en dehors de la STEU (vaches), collectés pendant les campagnes 2 et 3, en 2022. Sont représentés 
en rouge les anolis, en brun les cafards, en vert clair les crapauds, en vert foncé les eaux de l’entrée de la STEU, 
en bleu les eaux usées de l’hôpital, en violet le rejet de l’émissaire dans l’océan et en rose les vaches. 
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Figure 54 : Analyse du réseau des gènes d’intérêt partagés entre les sites étudiés : hôpital, entrée de la STEU de 
Jarry, océan, animaux vivant dans et en dehors de la STEU. Les liens indiquent un partage des gènes entre les 
différents points reliés et les couleurs correspondent aux classes auxquelles appartiennent ces gènes. Les gènes au 
centre de la figure sont partagés entre chacun des compartiments. 

 

En conclusion, les résultats montrent une influence du résistome et du microbiome des eaux 
usées de l’hôpital sur les eaux de l’entrée de la STEU. Une transmission de bactéries du 
microbiote intestinal et de gènes de résistance d’intérêt clinique se fait donc entre l’Homme et 
l’environnement via les eaux usées. Les effluents de la STEU peuvent impacter 
l’environnement récepteur des eaux traitées mais seulement au niveau du résistome. Les 
bactéries du microbiote intestinal sont peu abondantes dans les eaux collectées au niveau de 
l’émissaire dans l’océan. Cela peut être dû à l’abattement de la charge bactérienne par le 
traitement de la STEU ou les conditions particulières auxquelles sont confrontées les bactéries 
dans la STEU mais aussi une fois rejetées dans l’océan, où seules les bactéries les mieux 
adaptées survivent. Le résistome et le microbiome des animaux vivant à l’intérieur de la STEU 
est différent de celui des eaux de la STEU auxquels ces animaux sont probablement exposés. 
Mais une partie des gènes d’intérêt sélectionnés sont partagés entre les eaux usées de l’hôpital, 
les eaux de la STEU, les eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan, les animaux 
vivant à l’intérieur de la STEU mais aussi les animaux vivant autour de cette STEU. Ceci ne 
suggère pas de transmission spécifique entre chacun de ces compartiments. À l’exception du 
gène aac(6’)-lb qui permet de faire la différence entre les animaux vivant dans la STEU et ceux 
échantillonnés en dehors de celle-ci.  

Malgré ces conclusions, les résultats de l’approche One-Health reste complexe à évaluer. De 
plus, sur ces voies de transmission potentielles entre les trois compartiments viennent s’ajouter 
les facteurs environnementaux et sociaux pouvant influencer la résistance. Comme les résultats 
l’ont montré l’effet de ces facteurs se voit principalement au niveau du résistome, c’était le cas 
pour la pandémie de Covid-19 et la saisonnalité. L’exposome représentait également un facteur 
de risque dans certains cas pour la sélection de la résistance, il était impliqué dans la variation 
du résistome et était corrélé à la présence de certains GRA.  

 

CHUG 

Entrée 

Océan 
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D. Discussion 
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Peu d’informations sont disponibles sur l’état de la résistance aux antimicrobiens en 
Guadeloupe et les données actuellement disponibles sont plutôt récentes. Ainsi un grand 
nombre d’infections associées à des entérobactérales productrices de BLSE ont été rapportées 
et on constate que les niveaux de résistance des souches de E. coli responsables d’infections 
urinaires sont similaires à ceux observés en Métropole (Sadikalay 2018). Les travaux de 
Stéphanie Guyomard-Rabenirina et al. (2017) ont montré que la dissémination dans 
l’environnement des souches d’entérobactérales résistantes se fait majoritairement via les eaux 
usées impactant la qualité des eaux de baignade et, de ce fait, potentiellement l’activité 
touristique, et donc économique de l’île. 

En s’appuyant sur le développement de la surveillance des eaux usées pour détecter des 
phénomènes sanitaires, largement développé pendant la pandémie au Sars-CoV-2, et appelé 
« wastewater-based epidemiology » (WBE), il est possible d’évaluer la présence globale de 
gènes de résistance aux antibiotiques (GRA) dans un environnement donné, quantifier les GRA 
d’intérêt clinique ou identifier des gènes émergents et ainsi utiliser ces conclusions comme outil 
de prédiction au niveau communautaire (Voir les travaux de Pärnänen et al. 2019, Tiwari, 
Kurittu, et al. 2022; Larsson, Flach, and Laxminarayan 2023). C’est sur cette approche que 
s’appuie ce travail de thèse, basé sur la surveillance des eaux usées, pour caractériser les 
résistomes dans différentes matrices et observer ses variations climatiques ou anthropiques. 

Dans ce travail, l’approche WBE a été élargie à une approche One-Health (activités humaines, 
environnement, animaux) couplant à la surveillance des effluents urbains et sanitaires, des 
prélèvements de fèces de différentes espèces animales, associés à l’évaluation de facteurs 
environnementaux ou de comportement social, afin d’évaluer les voies de transmission de la 
RAM. 

 

I. Caractérisation du microbiome et du résistome en Guadeloupe 

La présence de certaines espèces a été considérée comme indicateur pour évaluer le niveau 
global de résistance aux antibiotiques dans l'environnement (Berendonk et al., 2015). Le 
séquençage des gènes codant l’ARNr 16S dans les échantillons a montré sur la durée de l’étude 
que la communauté microbienne d’un même site était stable. Les phyla majoritairement 
retrouvés dans les échantillons d’effluents correspondaient aux phyla majoritaires du 
microbiote intestinal humain, c’est-à-dire Pseudomonadota, Bacillota et Bacteroidota 

(Landman and Quévrain 2016). Dans la littérature les Pseudomonadota sont décrites comme 
étant le phylum abritant le plus grand nombre de bactéries résistantes aux antibiotiques, suivi 
du phylum des Bacillota et des Bacteroidota (Nguyen et al. 2021). 

Dans les effluents hospitaliers, un mélange de bactéries anaérobies strictes et anaérobies 
facultatives correspondant principalement au microbiote intestinal humain a été retrouvé, 
indiquant l’impact de l’homme sur la constitution de ces effluents. En effet, le microbiote 
intestinal humain est majoritairement composé de bactérie anaérobies obligatoires et une 
minorité de bactéries anaérobies facultatives. Une fois excrétée dans l’environnement, les 
bactéries sont soumises à de fortes pressions écologiques telles que la diminution de la 
température, une baisse de la pression osmotique, des concentrations en oxygène plus élevées, 
des interactions avec d’autres organismes ou encore une exposition à des composés chimiques. 
En plus des bactéries intestinales, d’autres bactéries peuvent rejoindre les eaux usées, c’est 
notamment le cas des bactéries environnementales provenant des réseaux d’assainissement et 
des eaux de ruissellement (Tiwari, Kurittu, et al. 2022). C’est pourquoi les communautés 
microbiennes ont ensuite évolué au cours du parcours des eaux usées dans le réseau, passant 
dans les eaux de l’entrée des STEU, d’une grande proportion de bactéries anaérobies strictes à 
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une majorité de bactéries anaérobies facultatives, probablement en lien avec le passage à des 
conditions aérobies dans les eaux usées (Quintela-Baluja et al. 2019; Bengtsson-Palme et al. 
2016). La survie des bactéries diffère donc suivant les phyla ; la possibilité de les retrouver dans 
les eaux usées varie également. En effet, les Bacteroidota, anaérobies stricts, survivent moins 
longtemps que les Pseudomonadota et les Bacillota germes anaérobies facultatifs (Tiwari, 
Kurittu, et al. 2022). Parmi toutes ces bactéries présentes dans les eaux usées, une partie peut 
être porteuses de GRA. On retrouve notamment Aeromonas, plus particulièrement dans les eaux 
de l’hôpital, qui a été décrit comme hébergeant une diversité de GRA et a également été 
suggérée comme un indicateur de la dissémination de la résistance au niveau des eaux usées 
(Hassoun-Kheir et al. 2020). 

Dans la suite du continuum, les résultats ont montré la présence de bactéries majoritairement 
anaérobies facultatives et aérobies dans les eaux de l’entrée et de la sortie de chacune des STEU, 
indiquant que bien les bactéries capables de survivre en présence d'oxygène sont les plus aptes 
à proliférer dans les STEU. Le traitement aérobie mis en place dans le procédé des STEU, 
associé aux conditions de fonctionnement des ouvrages, permet donc une réduction 
considérable de l'abondance des bactéries d’origine fécale. Cependant, de nombreux 
pathogènes sont anaérobies facultatifs, et peuvent survivre dans les eaux usées et dans leur 
passage dans les différentes opérations unitaires de dépollution des STEU (Bengtsson-Palme et 
al. 2016).  

Dans les eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan et dans les eaux de la mangrove, 
on retrouve majoritairement des bactéries adaptées aux conditions particulières et extrêmes 
retrouvées dans ces écosystèmes notamment leur forte salinité. Les bactéries du genre 
Prochlorococcus composent en majorité leur microbiome, il s’agit d’une cyanobactérie, 
organisme adapté à des écosystèmes pauvres en nutriments, tel que l’océan (Vincent 2009). Il 
a été suggéré que les cyanobactéries seraient un réservoir de GRA et joueraient un rôle dans la 
dissémination de la RAM dans les milieux aquatiques (Zhiyuan Wang et al. 2020). Le 
microbiome de la sortie de l’émissaire dans l’océan et de la mangrove du Gosier est donc peu 
impacté par les eaux des STEU, celles-ci étant diluées et dispersées à leur arrivée dans ces 
étendues d’eau. De plus, certaines bactéries présentes dans les eaux de la STEU ne sont pas 
adaptées aux conditions salines qui sélectionnent les germes à tendance halophile. Il n’a pas été 
détecté de Prochlorococcus au sein du microbiome de la mangrove située au Lamentin mais, 
un mélange de bactéries comparables à celles retrouvées en entrée et en sortie de la STEU et 
d’autres bactéries environnementales. Il s’avère que le point de prélèvement au niveau de cette 
mangrove était relativement proche de la STEU (400m), distance qui semble insuffisante pour 
une dilution des rejets de la station d’épuration. 

Parmi les bactéries détectées dans les différents échantillons certaines sont porteuses de GRA. 
Comme les eaux usées ont été décrites comme reflétant partiellement les caractéristiques du 
microbiome humain, le résistome de ces eaux est donc influencé par la prévalence de la 
résistance dans la communauté (Pärnänen et al. 2019), constatation autorisant théoriquement le 
suivi des GRA à travers l’analyse des eaux usées. 

Les eaux usées de l’hôpital sont caractérisées par une abondance relative élevée des GRA 
constituant le résistome, confirmant d’autres études menées sur la caractérisation des effluents 
hospitaliers, et leur spécificité (signature) (Czekalski et al. 2012; Buelow et al. 2018; Hassoun-
Kheir et al. 2020; Lepper et al. 2023). Les gènes de résistance aux aminosides ainsi que les 
gènes de résistance aux bêta-lactamines y ont été retrouvés majoritairement. À ces gènes 
s’ajoutent les gènes de résistance aux macrolides, principalement retrouvés en entrée des 
différentes STEU et dans le poste de refoulement, et les gènes de résistance aux sulfamides et 
aux QAC retrouvés en sortie des trois STEU. Ces résultats sont en accord avec l’étude de 
Buelow et al. (2020) qui dans sa comparaison entre les effluents hospitaliers et urbains, avait 
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montré une plus forte abondance des gènes de résistance aux bêta-lactamines dans les eaux 
usées de l’hôpital et une majorité de gènes de résistance aux macrolides dans les effluents 
urbains. Ces résultats correspondent également à l’utilisation actuelle des antibiotiques à 
l’hôpital et en médecine de ville en France où les bêta-lactamines sont les plus consommés 
(ANSM 2023). 

Une diminution de l’abondance relative totale a été observée le long des différents continuums. 
Pour le continuum CHUG – STEU de Jarry, la diminution entre l’hôpital et l’entrée de la STEU 
est notamment due au fait que les eaux usées des hôpitaux, bien qu’elles soient riches en GRA, 
représentent en moyenne seulement 1% des eaux arrivant à la station et sont donc fortement 
diluées avec les eaux urbaines (Karkman et al. 2018). Suite au traitement des eaux par chacune 
des STEU, les résultats ont montré une diminution de l’abondance relative totale du résistome 
entre l’entrée et la sortie. Les STEU permettent de réduire l’abondance des GRA, certainement 
par la diminution de la biomasse bactérienne plutôt qu’en éliminant spécifiquement les GRA 
(Ying Wang et al. 2022). En effet, les STEU éliminent en moyenne 1 à 2 logs de la charge 
bactérienne éliminant avec elles une partie des GRA (Manaia et al. 2018). Or, dans notre étude, 
deux des trois stations d’épuration choisies sont considérés comme étant non conformes, une 
non-conformité qui peut provenir d’équipements vétustes ou encore de mauvaises 
performances épuratoires. Plus globalement, en Guadeloupe en 2020, 72% des STEU de plus 
de 2 000 EH étaient déclarées non conformes (DEAL 2020). Malgré les fonctionnements 
parfois défectueux des installations, nos résultats montrent que les stations d’épuration jouent 
un rôle dans la réduction de la contamination bactérienne et permettent de réduire la 
dissémination de pathogènes et de GRA dans l’environnement. À contrario, du fait que les 
réseaux transportent les effluents urbains et hospitaliers, et donc tous les germes autochtones, 
les STEU demeurent quantitativement et qualitativement des hot spots pour la dissémination 
des GRA et des BRA. 

Ainsi, si l’abondance relative des gènes constituants le résistome est finalement plus faible une 
fois les eaux traitées arrivées dans l’environnement récepteur, tel que, de manière assez 
spécifique en Guadeloupe, l’océan ou la mangrove, il persiste au sein de l’effluent rejeté, des 
GRA susceptibles d’être transférés à des bactéries environnementales. Ces environnements, 
plus particulièrement les mangroves, ont été décrits comme filtrantes et seraient capables de 
compléter le traitement par filtration, d’éliminer des nutriments par l’action de la végétation et 
de réduire la présence de gènes de résistance (Palacios et al. 2021). Il a été suggéré que les 
mangroves pourraient donc être intégrées dans le bilan global du processus de traitement des 
eaux (au même titre que les solutions fondées sur la nature (SFN)) (Wu et al. 2008), pour autant 
qu’elles soient dimensionnées pour cela. Dans notre étude, des gènes de résistance aux 
sulfamides et aux QAC ont été retrouvés majoritairement dans les deux mangroves. Ce qui est 
cohérent avec ce qui a été trouvé dans la littérature (Nielsen, Wang, and Jiang 2021; Ullah et 
al. 2019). 

L’océan est considéré comme une vaste étendue d’eau dans laquelle la dilution et la dispersion 
des gènes peut avoir lieu (Hatosy and Martiny 2015), mais a été peu analysé. Des gènes de 
résistance aux aminosides et aux bêta-lactamines ont majoritairement été détectés dans les eaux 
à la sortie de l’émissaire dans l’océan en cohérence avec la littérature (Nielsen, Wang, and Jiang 
2021; Ullah et al. 2019). Au vu de la présence de ces gènes, il est nécessaire que les études de 
courantologie soient menées de manière effective afin d’éviter un retour de ces polluants sur 
les plages. 

Les océans couvrent environ 70% de la surface de la Terre et hébergent 1029 bactéries entre 
lesquelles des transferts horizontaux de ces gènes de résistance peuvent avoir lieu (Hatosy and 
Martiny 2015). Une étude a notamment montré que les transferts horizontaux de gènes étaient 
particulièrement plus élevés dans les environnements marins (McDaniel et al. 2010). Cet 
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écosystème pourrait, par conséquent, être un réservoir important de GRA. De plus, il a été 
montré que la présence de GRA était augmentée au niveau des eaux côtières impactées par 
l’Homme, dont les eaux de STEU, les déchets hospitaliers ou encore les déchets de l’agriculture 
(Port et al. 2012). 

Globalement, dans les eaux étudiées une grande proportion d’EGM a été retrouvée, également 
représentant jusqu’à 30 % du résistome. Ces éléments sont susceptibles d’être associés à des 
GRA favorisant leur transfert horizontal (Partridge et al. 2018). Dans les sites étudiés, les IS de 
la famille IS6 sont trouvés en forte abondance. Ces IS sont impliquées dans le transfert de GRA 
entre les plasmides conjugatifs et le chromosome bactérien. Les IS appartenant à la famille IS6, 
telles que IS26 et IS6100, sont considérées comme les plus efficaces pour le transfert de GRA. 
Elles ont également été décrites comme génératrices de clusters de GRA (Che et al. 2021; 
Varani et al. 2021). 

Des gènes d’intérêt ont été sélectionnés car considérés comme de bons indicateurs. Gènes 
d’intérêt clinique avec une prévalence importante dans l’environnement, ils sont souvent 
associés à des EGM indiquant une potentielle dissémination par transfert horizontal. Dans le 
résistome des échantillons, les gènes d’intérêt les plus abondamment retrouvés comprennent les 
gènes de résistance aux aminosides aac(6’)-lb et aph(3’)-III, de résistance aux bêta-lactamines 
blaTEM, blaSHV, blaVIM et blaKPC, de résistance aux macrolides ermB, de résistance aux 
quinolones qnrS et de résistance aux sulfamides sul1. Tous ces gènes présents en forte 
abondance font partie des gènes souvent retrouvés dans les eaux des stations d’épuration dans 
diverses études (Nguyen et al. 2021). Dans les études, le gène sul1 est généralement le gène 
détecté le plus abondamment dans les eaux usées et traitées, peut-être en raison de l’utilisation 
depuis très longtemps des sulfamides (Caucci et al. 2016). 

En revanche, la prévalence de bactéries productrices de la carbapénémase KPC en Guadeloupe 
est très faible à l’hôpital, ce qui pourrait indiquer que ce gène ne serait pas d’origine humaine 
dans nos échantillons mais pourrait provenir plutôt d’un progéniteur environnemental. D’autres 
études ont également suspecté l’origine environnementale des gènes de carbapénémase dans 
l’environnement du fait de la présence d’Enterobacteriaceae productrices de GES et de NDM 
dans les eaux usées ne correspondant pas aux cas cliniques (White et al. 2016; Tiwari, 
Paakkanen, et al. 2022). Pour KPC, le genre Chromobacterium a notamment été décrit comme 
un des progéniteurs potentiels de KPC il pourrait donc être la raison de la présence de ce gène 
dans nos échantillons (Gudeta et al. 2016). Ce genre a été retrouvé dans les échantillons où KPC 
est présent, ce qui appuie cette hypothèse. 

Parmi les gènes d’intérêt sélectionnés, les gènes aac(6’)-lb, qnrS et sul1 sembleraient être les 
plus persistants. On les retrouve dans tous les effluents : eaux usées de l’hôpital, entrée et sortie 
des STEU, ainsi que dans l’océan et la mangrove. Lors de baignade, la population pourrait donc 
être au contact de ces gènes. Il a déjà été montré qu’après baignade, des GRA peuvent être 
retrouvés sur la peau et persister jusqu’à 6h après la baignade (Nielsen, Wang, and Jiang 2021). 
Les normes actuelles de qualité des eaux récréatives ne protègent pas la population contre 
l'exposition aux GRA pendant les activités récréatives aquatiques. 

De plus, la Guadeloupe est une île dont l’économie dépend fortement du tourisme. En effet, en 
2019 le tourisme contribuait à hauteur de 5.2 % au PIB de la Guadeloupe (IDEOM 2023). Pour 
les touristes, le principal attrait de cette île reste les plages, 31 % des touristes viendraient en 
Guadeloupe pour celles-ci. La contamination de ces zones touristiques pourrait donc être 
également néfaste pour la Guadeloupe d’un point de vue économique. 

Sur la base des méthodes actuelles, la non-détection de certaines BRA et de certains GRA ne 
peut pas être considérée comme une absence de risque. En effet, les BRA et les GRA qui sont 
à des concentrations inférieures aux limites de détection et de quantification des méthodes 
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utilisées peuvent quand même représenter un risque significatif pour la santé humaine (Manaia 
2017). De plus, la détection des GRA n'indique pas que la résistance est exprimée, conférant 
une résistance efficace, ou que le GRA est sous une forme biologiquement active, ce qui rend 
cette analyse plus complexe. L’analyse de l'ARNm des principaux GRA ou MGE, ou de 
l'ensemble de la communauté (métatranscriptomique) pourraient compléter ces approches 
globales et affiner les analyses de risque (Miłobedzka et al. 2022; Buelow et al. 2023).  

Outre les limites de détection des méthodes utilisées, une des limites de cette étude se trouve 
dans le fait que les prélèvements de tous les points d’un même continuum ont été réalisés le 
même jour, ne laissant pas le temps à l’eau usée d’aller du début du continuum à la fin du 
continuum, ce qui nous aurait permis de mieux suivre la dissémination. Il aurait fallu faire les 
prélèvements séquentiellement, en prenant en compte le temps moyen de transit de l’eau à 
travers les réseaux d’assainissement et dans la STEU.  

 

II. Le rôle des conditions environnementales et sociales sur la résistance 

 

Les eaux usées ont des avantages en tant que matrice de surveillance, mais il faut tenir compte 
de leurs caractéristiques spécifiques. Les microbiomes et les résistomes finaux seront influencés 
par les changements dans les environnements naturels ou construits que traversent les eaux 
usées. En effet, divers facteurs comme le climat local, les conditions environnementales, en 
plus de la géographie, sont cruciaux pour la caractérisation de ces données de microbiome et 
résistome (Munk et al. 2022). 

Dans cette étude nous nous sommes intéressés à certains facteurs spécifiques, à la fois 
environnementaux et sociaux, qui auraient pu jouer un rôle dans la RAM en Guadeloupe. 

 

II.1. Impact de la pandémie de Covid-19 sur la résistance aux antimicrobiens  

 

La pandémie de Covid-19 sévissait encore au début de ce projet, notamment sur la première 
campagne de prélèvement qui a eu lieu en 2021 durant laquelle le nombre de cas de Covid était 
encore élevé (taux d’incidence entre 721 et 1 056/100 000 habitants sur la période des 
prélèvements en Guadeloupe). La littérature avait notamment fait état, pendant cette période, 
d’un taux plus élevé de la résistance, en particulier chez les bactéries à Gram négatif (Langford 
et al. 2023). Cette augmentation était notamment liée à la surconsommation d’antibiotiques 
pour éviter les surinfections (Lansbury et al. 2020; Sulayyim et al. 2022).  

Les résultats ont montré un impact de la pandémie de Covid-19 principalement sur le résistome, 
et de manière moins marquée, sur le microbiome et l’exposome. Le dosage des molécules de 
l’exposome n’a pas montré d’augmentation de la concentration en antibiotiques et biocides dans 
les différentes matrices pendant la période de Covid-19. Pourtant l’utilisation des antibiotiques 
a été plus importante pendant la période en raison d’un traitement probabiliste de potentielles 
co-infections bactériennes. De même, le nettoyage des surfaces a été plus important (Sulayyim 
et al. 2022; Langford et al. 2023; ANSM 2020). Nous avons retrouvé des résidus d’AINS plus 
abondamment dans les échantillons de la première campagne, mais cela n’a pas été confirmé 
dans les trois autres. Ces molécules pharmaceutiques ont été décrites dans la littérature comme 
étant capables d’augmenter le transfert horizontal des GRA, notamment par transformation 
(Yue Wang et al. 2020).  
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Les ACP présentées dans la partie résultats de ce travail ont permis de montrer, dans chacun 
des sites étudiés, qu’aucune des campagnes n’était incluse dans le même cluster, suggérant un 
exposome qui varie au cours du temps suivant l’utilisation de ces composés mais n’indiquant 
pas si les variations en campagne 1 sont dues à la pandémie. 

Les bactéries étaient donc exposées à un exposome différent lors de cette première campagne 
mais la composition du microbiome ne semble pas avoir été modifiée en entrée de la STEU 
pendant la pandémie. Des différences dans les proportions des genres les plus abondants du 
microbiome sont observées entre chacune des campagnes dans les eaux du CHUG et de la sortie 
de la STEU, indiquant que ces modifications ne sont pas liées à la pandémie. Les ACP ont 
confirmé ces observations, montrant généralement un regroupement des 4 campagnes, les 
microbiomes semblant être similaires entre chacune des saisons. 

Globalement, l’abondance relative des gènes du résistome est plus élevée lors de la première 
campagne, particulièrement au niveau de l’hôpital, qu’elles que soient les familles de GRA, 
notamment des gènes de résistance de familles d’antibiotiques très consommés pendant cette 
période, tels que les bêta-lactamines et les macrolides (Junot et al. 2020). D’autres études ont 
noté également une plus forte abondance des gènes de résistance aux sulfamides et aux 
aminosides lors de cette pandémie de Covid-19 (Liang Zhao et al. 2023). Nous avons aussi 
montré une abondance relative plus élevée pour les gènes ermB et sul1, codant respectivement 
pour la résistance aux macrolides et sulfamides. De même nous avons observé une 
augmentation pour les gènes aac(6’)-lb, blaTEM, blaVIM, blaKPC et qnrS. De plus grandes 
abondances en EGM ont également été mesurées lors de cette campagne indiquant une 
possibilité de transfert horizontal des gènes accrue à cette période augmentant ce phénomène 
de résistance. 

Les ACP du résistome montrent une dissociation entre la première campagne et les autres 
campagnes confirmant un impact de cette période, suggérant que la pandémie a pu avoir une 
influence sur le résistome.  

Cette pandémie reste, souhaitons-le, un évènement exceptionnel qui s’est produit pendant une 
période donnée et ayant entrainé des conditions sanitaires et sociales exceptionnelles 
(confinement, vaccination, détection…). On peut s’interroger si les conséquences de cette 
pandémie ont entrainé une empreinte définitive dans les résistomes des différents organismes 
de chacune des matrices et si la résilience des systèmes va permettre un retour à l’état initial 
d’avant la pandémie. Au vu des résultats, l’effet semble s’atténuer au fil des campagnes mais il 
aurait fallu avoir ces mêmes données de résistance avant la pandémie afin de voir s’il s’agit 
bien d’un retour à la normale. 
 

II.2. Des variations de la résistance sous l’effet de la saisonnalité  

 

La Guadeloupe est soumise à un climat tropical, chaud et humide favorisant le développement 
de bactéries mésophiles avec seulement deux saisons dont l’une est caractérisée par un climat 
humide et l’autre par un climat plus sec. 

Les conclusions sur les effets de la saisonnalité sur la résistance sont contrastées dans la 
littérature. Certaines études ont montré des différences en termes d’abondance des GRA entre 
les saisons avec notamment une plus forte abondance en saison hivernale qui serait liée à une 
plus forte consommation d’antibiotiques à cette saison (Wang et al. 2021; Caucci et al. 2016). 
D’autres études n’ont, au contraire, pas vu d’effet saisonnier (Buelow et al. 2020). 
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Dans notre étude, les concentrations des molécules de l’exposome auxquelles étaient soumises 
les bactéries sont globalement plus élevées dans les échantillons de la saison humide et les ACP 
montraient des divergences entre les deux saisons pour les sites qui étaient les plus en amont 
des continuums indiquant un effet de la saison sur l’exposome qui s’atténue à la fin du 
continuum. Le traitement de la STEU permettrait donc de diminuer les effets de la saison en 
rétablissant un équilibre. 

Même si elles sont soumises à un exposome différent, les abondances des genres bactériens 
étaient peu divergentes entre les deux saisons. Les ACP n’ont également pas montré de 
distinction, confirmant la présence d’un microbiome similaire entre la saison sèche et la saison 
humide. Une autre étude a montré que la saisonnalité n’expliquait pas significativement la 
diversité bêta, seulement 0.2% (Munk et al. 2022).  

Dans ce travail, une nette distinction a été mise en évidence par les ACP sur les résistomes entre 
les échantillons de la saison sèche et ceux de la saison humide, différences déjà visibles au 
niveau de l’abondance relative totale mais seulement dans le continuum CHUG – STEU de 
Jarry. L’augmentation de l’abondance relative pourrait être liée à la présence d’un exposome 
plus important stimulant la sélection des GRA, la co- et la cross-sélection ou encore le transfert 
horizontal de gènes. En revanche, dans chacun des continuums, la signature du résistome était 
similaire. 

Des différences entre les deux saisons étaient donc visibles en Guadeloupe durant la période de 
l’étude malgré le fait que les deux saisons n’étaient pas radicalement différentes en termes de 
températures mais également de précipitations. Des différences plus marquées entre les deux 
saisons aurait pu nous donner une vision plus claire de l’effet de la saisonnalité. C’est 
notamment le cas lors d’évènements extrêmes tels que des inondations ou des tempêtes 
(Burnham 2021). Mais en Guadeloupe, pendant la saison humide, de juin à novembre, s’étend 
une période où les risques d’ouragans et de cyclones sont particulièrement élevés. Ceux-ci sont 
généralement accompagnés de fortes pluies et des inondations qui ont été associées à la 
propagation de la RAM par la dissémination des eaux usées (Burnham 2021). En effet, ces 
grands volumes d’eau peuvent créer des phénomènes de dilution important des eaux usées, le 
débordement des bassins d’orage et des postes de relèvement, décrocher une partie du biofilm 
dans les réseaux d’eaux (Caucci et al. 2016). Si l’impact de fortes pluies sur la contamination 
de zones de baignade ont été mesurés en métropole lors d’évènements pluvieux importants par 
le suivi d’indicateurs comme E. coli, peu de connaissances ont été acquises sur les conséquences 
en matière de résistance des phénomènes climatiques extrêmes qui sont sources de 
dissémination de maladies hydriques. 

Le changement climatique, en plus d’avoir des effets négatifs sur la santé humaine, comme la 
mortalité liée à la chaleur, les cancers liés à l’exposition aux UV, la prolifération de pollens et 
globalement la modification de l’environnement épidémiologique, pourrait également jouer un 
rôle sur la RAM. En effet, l’augmentation des températures en conséquence du changement 
climatique a été associé à une augmentation de la croissance bactérienne entrainant une 
augmentation du taux d’infections et une augmentation de la RAM mais également un 
phénomène de transfert horizontal de gènes plus important (Burnham 2021; Magnano San Lio 
et al. 2023). Cela a notamment été montré pour P. aeruginosa résistant aux carbapénèmes dont 
la prévalence était augmentée lors des saisons chaudes (Kaba, Kuhlmann, and Scheithauer 
2020). Il a aussi été montré que les concentrations en métaux lourds et en biocides ainsi que 
leur absorption par les bactéries dans l’eau et dans le sol étaient affectées par des climats plus 
chauds. Cette plus forte présence pourrait augmenter les phénomènes de co-résistance et donc 
impacter la RAM (Marques et al. 2010). 
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Il est donc important de prendre en compte ces métadonnées dans les études de la dynamique 
de la RAM puisqu’ils pourraient jouer un grand rôle dans la variation du résistome. 
 

II.3. L’exposome et son risque pour l’environnement 

 

La Guadeloupe est une île déjà marquée par la pollution de ses eaux et de ses sols par des 
pesticides, plus particulièrement par le chlordécone utilisé en masse dans les bananeraies 
pendant plus de 20 ans et dont la présence a été largement étudiée (Ferdinand 2015; Comte et 
al. 2022; Dromard et al. 2022; Procaccia C. Rapport au sénat n°360, 2023). Mais d’autres 
composés tels que les métaux lourds et les composés pharmaceutiques sont aussi à l’origine de 
la contamination de l’environnement. C’est pourquoi dans cette étude divers composés ont été 
mesurés afin de caractériser l’exposome, défini ici comme l’ensemble de composés présents 
dans  l’environnement auxquels sont exposées les bactéries et susceptibles de promouvoir la 
sélection des GRA (Singer et al. 2016). Plus particulièrement nous nous sommes intéressés aux 
résidus d’antibiotiques, d’AINS, de biocides et aux métaux lourds.  

Les résultats ont montré qu’un grand nombre de molécules était détecté dans les effluents de 
l’hôpital, dans les STEU ainsi que dans les eaux de surface recevant les effluents des stations. 
Les molécules antibiotiques, d’AINS et de biocides ont été détectées dans les échantillons à des 
concentrations allant du ng/L au µg/L, concentrations globalement dans les mêmes ordres de 
grandeur que celles trouvées partout dans le monde, sauf exception (Patel et al. 2019; Santos et 
al. 2013; Li Zhao et al. 2024). Les métaux lourds ont été retrouvés à de plus fortes 
concentrations, de l’ordre du mg/L, également du même ordre de grandeur que celles retrouvées 
sur chacun des continents (Varela et al. 2014; Gao et al. 2015).  

Mais les composés étaient présents à des concentrations variables selon les sites échantillonnés. 
Les effluents de l’hôpital contenaient les plus fortes concentrations d’antibiotiques, en raison 
de leur grande utilisation à l’hôpital. Dans ces effluents les concentrations de sulfaméthoxazole 
étaient les plus abondantes suivies des concentrations des résidus d’ofloxacine et de 
ciprofloxacine. Leur présence serait liée à leur consommation sur l’île qui était de 15,3 DDJ / 1 
000 JH (Géodes 2022), et du fait de leur lente dégradation dans l’environnement (Liang Zhao 
et al. 2023). Ces deux fluoroquinolones font partie des molécules retrouvées avec les plus fortes 
concentrations, en particulier dans les eaux de sortie de STEU en France métropolitaine 
(www.ecologie.gouv.fr). 

L’azithromycine est la molécule antibiotique la plus détectée dans les eaux de la STEU du 
Lamentin et du Gosier. Pendant la période de Covid-19, cet antibiotique a souvent été utilisé en 
association de l’hydroxychloroquine chez les patients, pouvant expliquer sa présence plus 
importante. L’érythromycine est également présente abondamment dans toutes les eaux de 
STEU. Ces antibiotiques de la famille des macrolides sont aussi beaucoup utilisés en médecine 
humaine en général (ANSES 2020). Ces deux antibiotiques, azithromycine et érythromycine, 
font partie des antibiotiques les plus persistants tout comme le sulfaméthoxazole, la 
ciprofloxacine et l’ofloxacine. Les résidus de bêta-lactamines, bien que très utilisés, ne sont pas 
retrouvés, du fait de leur forte dégradabilité (www.ecologie.gouv.fr). Toutes ces molécules 
retrouvées abondamment font partie des indicateurs de contamination de l’environnement qui 
ont été proposés par l’ANSES (ANSES 2020). 

Les biocides étaient plus abondamment détectés dans les échantillons de l’entrée des STEU 
étudiées. Le flubendazole était le biocide le plus abondant dans la grande majorité des 
échantillons, y compris dans les eaux usées de l’hôpital. C’est un antiparasitaire utilisé dans les 
cas d’infections par des vers parasites du tube digestif et beaucoup donné dans le service de 
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gastro-entérologie du CHUG en association avec l’albendazole et l’ivermectine (Vilain 2015). 
Il est également utilisé en médecine vétérinaire et en aquaculture d’où sa détection dans les 
eaux (Puckowski et al. 2017). 

Si l’on considère une forme de signature des effluents (Buelow et al. 2020), les métaux lourds 
sont plus particulièrement présents dans les échantillons de l’entrée des STEU du Gosier et du 
Lamentin, avec particulièrement le Zn et Cu dont les concentrations sont les plus élevées. Ces 
métaux sont reconnus comme étant des agents de co-sélection associés à la résistance aux 
antibiotiques (Seiler et Berendonk 2012). Il a souvent été montré que la concentration de Zn 
était positivement corrélé avec la présence du gène sul1 (Chen et al. 2019; Hubeny et al. 2021). 
De plus, l’élément Zn est un facteur de la sélection de gènes de résistance à la tétracycline, 
notamment le gène tetA (Palm et al. 2008). 

Tous ces composés en fonction de leur concentration pourraient avoir un effet délétère sur la 
survie des bactéries ou exercer une pression de sélection sur les GRA (Singer et al. 2016).  

La surveillance de ces composés dans l’environnement permet d’avoir une idée de sa 
contamination et de discriminer des zones de fortes contaminations, révélatrices d’une 
anthropisation importante au sein desquelles des mécanismes de transferts horizontaux de gènes 
pourraient se dérouler. Les travaux de modélisation de l’exposome sur la dynamique de 
résistance ont montré des liens entre mercure et vancomycine (Henriot P. en cours de 
publication). Il est donc important d’évaluer la qualité de l’environnement au travers de la 
mesure de certains composés pour anticiper la dynamique de la contamination et de la 
dissémination. 

Globalement les concentrations des composés de l’exposome mesurés étaient plus élevées dans 
la partie amont des différents continuums que dans la partie aval, avec des concentrations plus 
faibles en sortie de la STEU et encore plus faibles dans les environnement récepteurs 
(océan/mangrove), à l’exception de certaines campagnes de prélèvements notamment pour les 
métaux lourds. L’exposome dans l’environnement dépend donc notamment de la capacité des 
STEU à éliminer ces résidus. Les stations jouent donc un rôle crucial dans la prévention de la 
contamination de l’environnement. Mais comme dit précédemment, deux des trois stations 
sélectionnées pour cette étude étaient considérées comme non-conformes. Ce 
dysfonctionnement des stations peut conduire à l’introduction de contaminants dans les eaux 
réceptrices, comme il l’a été montré dans cette étude, où les composés de l’exposome étaient 
encore détectés dans les eaux à la sortie de l’émissaire dans l’océan à des concentrations 
pouvant affecter les communautés microbiennes. Plus globalement, les STEU actuelles ne 
semblent pas être efficaces pour éliminer différents composés qui se trouvent dans l’eau, 
montrant la nécessité de développer de nouvelles méthodes afin d’améliorer les traitements 
actuels (Omuferen, Maseko, and Olowoyo 2022). Des traitements de type ozonation et charbon 
actif pourraient notamment être ajoutés au procédé actuel (Lecomte et al. 2023). 

Actuellement, les STEU conventionnelles éliminent entre 10 et 60 % des résidus 
pharmaceutiques (Husain Khan et al. 2023). En outre, les molécules ne sont pas toutes éliminées 
avec la même efficacité. Les résultats de cette étude ont montré que seule la pyriméthamine et 
le sulfoxaflor étaient éliminés à 100% tandis que les métaux lourds étaient les composés les 
moins bien éliminés avec une efficacité ne dépassant pas les 50%. Ce sont notamment les 
éléments As, Pb et Cr qui sont les moins bien éliminés. Le Pb et le Cr sont souvent décrits 
comme étant les plus persistants et capables de s’accumuler dans l’environnement (Biswas et 
al. 2021). L’élimination des autres composés était variable. Tous ces résidus non éliminés par 
la STEU vont donc ensuite se retrouver dans les environnements récepteurs. Les principales 
sources d'antibiotiques dans les eaux de surface sont généralement les rejets d'effluents des 
stations d'épuration. La détection d'antibiotiques dans les eaux de surface peut également être 
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facilitée par le ruissellement agricole, le lisier et les boues utilisés comme engrais et fertilisants 
(Omuferen, Maseko, and Olowoyo 2022). 

La présence des résidus antibiotiques, à des concentrations sub-inhibitrices pourrait entrainer 
la sélection de résistance aux antibiotiques. De plus, la présence des résidus non-antibiotiques, 
biocides et métaux lourds pourraient permettre la mise en place de phénomène de co- ou cross-
sélection ou encore le transfert de gènes par transfert horizontal (Singer et al. 2016). Ces résidus 
pourraient également se sorber aux boues et se retrouver dans le sol suite à l’épandage de ces 
boues, bien que ce phénomène ne semble pas prépondérant (Dagot 2018). 

Afin de connaitre le potentiel de sélection de la résistance des composés pharmaceutiques et 
biocides étudiés ici, leur concentration a été comparée aux concentrations prédites sans effet 
(PNEC) déjà déterminées dans la littérature (Bengtsson-Palme et al. 2016). Certaines des 
molécules antibiotiques avaient des concentrations supérieures aux PNEC de sélection de la 
résistance mais cela n’était vrai que dans les eaux usées de l’hôpital. C’était le cas de la 
ciprofloxacine et du triméthoprime, les concentrations d’ofloxacine étaient à la limite de sa 
PNEC correspondante. Ces molécules, aux concentrations auxquelles elles sont détectées, 
pourraient donc entrainer un risque de sélection de la résistance dans les eaux. 

Les concentrations des métaux lourds ont été comparées aux concentrations co-sélectives 
minimales (CCM) qui ont été définies dans la littérature (Seiler and Berendonk 2012). Seule la 
CCM a été décrite pour la concentration totale du Cd et aucune des concentrations mesurées 
dans cette étude n’était supérieure à cette CCM. Le Cd à ces concentrations ne semblait donc 
pas sélectionner la résistance. 

Cependant les PNEC et les CCM n’ont pas été déterminées pour un grand nombre de 
molécules pharmaceutiques, biocides et métaux lourds. Ces mesures permettraient d’apporter 
des informations supplémentaires concernant l’effet de ces composés sur la résistance. 

En plus de représenter un risque pour la sélection de la résistance, l’ofloxacine faisait partie 
également des molécules qui représentent un risque pour l’environnement, mais cette fois-ci 
pas uniquement au niveau des eaux usées de l’hôpital. En effet, le quotient de risque (RQ) 
calculé montrait un risque élevé également en entrée et en sortie de la STEU. Outre cet 
antibiotique, certains biocides représenteraient aussi un risque élevé pour l’environnement, 
c’est le cas de l’albendazole, du flubendazole et du thiabendazole. 

Outre les bactéries, les animaux vivant au contact de ces eaux pourraient également être 
impactés par la présence de cet exposome. Certaines études montrent notamment des effets sur 
les amphibiens, avec une baisse de leur survie et de leur masse ainsi qu’une augmentation des 
anomalies telles que la malformation des membres, une immunosuppression ou encore une 
sensibilité augmentée aux infections (Egea-Serrano et al. 2012; Linzey et al. 2003). Dans notre 
étude, les crapauds vivent en dessous du dégrilleur de la STEU, ils étaient donc au contact direct 
des eaux de la station où un exposome important a été retrouvé. Par conséquent, ils représentent 
une population à risque suite à leur exposition aux composés de l’exposome.  

Mais les résidus détectés contribuent différemment à la variance du résistome. En effet, 
l’analyse de partitionnement de la variation sur la globalité des échantillons (à l’exception des 
avions et des animaux pour lesquels nous n’avons pas de données d’exposome) a montré que 
les métaux lourds étaient les plus grands contributeurs à la variance du résistome, tandis que la 
contribution des antibiotiques et des biocides était nulle. Mais le fait de combiner les composés 
pharmaceutiques, biocides et les métaux lourds aurait un plus grand impact sur le résistome que 
les résidus pharmaceutiques et biocides seuls. C’est souvent le cas dans l’environnement où 
plusieurs composés se retrouvent ensemble dans une même matrice. 
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Des corrélations positives ont également été trouvés entre une sélection de gènes d’intérêt et les 
antibiotiques auxquels ils confèrent des résistances. Il s’agissait des corrélations entre le gène 
ermB et l’érythromycine et l’azithromycine, entre le gène sul1 et le sulfaméthoxazole et entre 
le gène qnrS et la ciprofloxacine et l’ofloxacine. De telles corrélations ont également été 
retrouvées dans la littérature (Rodriguez-Mozaz et al. 2015). L’augmentation de la 
concentration des antibiotiques pour lesquelles des corrélations positives sont mises en 
évidence, suggère une augmentation de l’abondance des gènes de résistance correspondant, 
indiquant le risque de la présence de ces résidus dans l’environnement. Mais d’autres études 
sont nécessaires concernant la pression de sélection induite par la présence des antibiotiques 
dans l’environnement pour mieux comprendre la relation entre la présence de ces résidus et la 
présence des GRA. 

De plus, beaucoup d’autres molécules peuvent également jouer un rôle sur la résistance, il 
faudrait donc pouvoir en cibler d’autres. Par exemple, un des composés auquel s’intéresser 
pourrait être le chlordécone du fait de sa forte présence en Guadeloupe notamment dans les 
eaux et dans les sols.  

 

II.4. Le tourisme comme facteur de dissémination de la RAM 

 

Le tourisme a été identifié comme l’un des facteurs de la dissémination de la RAM. La 
Guadeloupe étant une île, les seuls moyens d’y accéder sont donc par les voies maritimes et 
majoritairement par les voies aériennes. C’est pourquoi dans cette étude nous nous sommes 
intéressés aux avions et notamment au contenu de leurs toilettes.  

La durée du vol entre Paris et la Guadeloupe est de plus de 8h, ce qui laisse aux passagers 
plusieurs opportunités d’aller aux toilettes. Il a été estimé que sur des vols long-courriers, d’une 
durée de plus de 6h, la probabilité pour les passagers d’aller aux toilettes était de 36% 
représentant donc une partie seulement des voyageurs. Étudier les toilettes d’avions seuls ne 
permet donc pas d’avoir une vision complète de ce qui était apporté par le tourisme, c’est 
pourquoi nous nous sommes également intéressés à leurs points d’arrivée en Guadeloupe. Les 
passagers, pour une majorité, vont séjourner dans des hôtels de la région. En effet, un récent 
sondage avait montré que 24% des touristes séjourneraient dans des locations de particuliers 
tandis que les autres seraient principalement localisés dans les hôtels. La grande majorité de 
l’offre hôtelière en Guadeloupe est localisée dans la ville du Gosier qui est considéré comme la 
première ville hôtelière et l’une des stations balnéaires la plus importante en Guadeloupe. Le 
taux d’occupation de ces hôtels sur la période de l’étude était aux environs de 57% 
(www.guadeloupe.fr). 

Afin de déterminer le rôle du tourisme une comparaison a été établie avec la ville du Lamentin, 
beaucoup moins touristique, étant une terre plutôt agricole. 

Les échantillons de la STEU du Lamentin et du Gosier présentaient une signature du 
microbiome différente de celle des avions. Le microbiome des avions était lui principalement 
composé de bactéries anaérobies correspondant majoritairement aux bactéries du microbiote 
intestinal humain. La majorité de bactéries anaérobies peut également s’expliquer par le peu 
d’oxygène présent dans les réservoirs collectant le contenu des toilettes des avions. Des 
bactéries intestinales humaines étaient également retrouvées dans les eaux de la STEU 
recueillant les eaux usées des hôtels. Ce sont les mêmes que celles détectées dans les avions, 
comprenant les genres Bacteroides, Prevotella et Faecalibacterium.  Les eaux de la STEU du 
Gosier représentent donc un mélange de bactéries ayant pour origine la population locale mais 
aussi la population de touristes.  
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Les données de résistome ont montré des signatures différentes entre les matrices « avions » et 
les autres sites. Une forte prévalence de gènes de résistance aux tétracyclines constituait le 
résistome mesuré dans les échantillons du contenu des toilettes d’avions. La forte prévalence 
de ces gènes de résistance peut être due à la capacité de transfert de ces gènes (Shin et al. 2015). 
Une étude de Petersen et al. avait également montré que dans tous les avions, de plusieurs 
régions du monde, les gènes de résistance aux tétracyclines, macrolides et bêta-lactamines 
étaient toujours les plus abondants, ce qui est en accord avec les résultats de notre étude 
(Petersen et al. 2015). Une des sources de ces gènes de résistance à la tétracycline pourrait être 
Atopostipes, le genre le plus abondant dans les effluents des toilettes des avions. En effet, il a 
été retrouvé dans du fumier portant des gènes de résistance aux tétracyclines et notamment le 
gène tetM qui était dans cette étude le plus abondant (Begmatov et al. 2022).  

Le contenu des toilettes d’avions contenait aussi une plus faible proportion d’EGM que les 
autres sites, représentant en moyenne 18% du résistome. C’est au niveau du poste de 
refoulement recevant les eaux usées des hôtels et également dans les deux STEU que les 
proportions d’EGM étaient plus élevées (25%, 26% et 32% respectivement) et donc où les 
transferts de gènes sont plus susceptibles de se faire. 

L’analyse de réseau de gènes a montré que la plupart des gènes d’intérêt étaient partagés entre 
chacun des compartiments sélectionnés à l’exception des gènes d’intérêt clinique de résistance 
aux bêta-lactamines blaKPC, blaNDM et du gène de résistance à la colistine mcr-1, ces gènes 
sont absents des échantillons des toilettes d’avions indiquant qu’ils ne seraient pas apportés par 
les passagers des avions. Les avions venaient de France Métropolitaine et parmi les touristes 
arrivant en Guadeloupe, en moyenne, plus de 63% des passagers des avions sont originaires de 
France métropolitaine (IDEOM 2023). Ces gènes sont peu prévalents en France métropolitaine. 
Pour signifier l’impact du transport aérien dans l’apport de GRA, il serait intéressant d’analyser 
des avions provenant de pays avec de fortes prévalence de GRA d’intérêt cliniques et peu 
prévalents en Guadeloupe. 

De plus, certains gènes ont pu être éliminés par l’efficacité des désinfectants utilisés dans les 
avions. Cependant, les gènes de résistance aux tétracyclines semblent être particulièrement 
résistants dans des environnements, même dans des conditions difficiles, ce qui peut expliquer 
la forte proportion de ces gènes dans les échantillons prélevés dans les toilettes d’avions (Yoo 
and Lee 2021). Le désinfectant utilisé dans les avions peut également agir comme un facteur de 
co-sélection ou de sélection croisée augmentant le phénomène de RAM, comme cela a été 
démontré avec une incidence plus élevée d'intégrons porteurs de GRA à la suite d'une 
exposition à des QAC (Gaze et al. 2005). 

Le tourisme ne semble donc pas apporter de grands changements en Guadeloupe en termes de 
GRA et de BRA. Les avions représentent ici une vision instantanée de la résistance apportée 
par les passagers tandis que le poste de refoulement, recevant les eaux usées des hôtels, fournit 
une information plus permanente sur la résistance apportée par les passagers des avions – 
notamment les touristes séjournant dans les hôtels- et rejeté dans la STEU. La STEU du 
Lamentin, ville faiblement touristique, est une représentation du résistome de la population 
locale. 

 

III. La complexité de l’approche One-Health dans l’étude de la RAM 

 

La majorité des études axées sur de multiples réservoirs microbiens ciblent généralement qu'un 
seul aspect du concept One-Health, en ciblant par exemple l’interaction Homme-animal (Duarte 
et al. 2021), Homme-environnement (Bai et al. 2019) ou encore animal-environnement (Qian 
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et al. 2021). Au contraire, dans cette étude, nous avons pris chacun des compartiments afin de 
tenter de comprendre la diffusion de la résistance entre ceux-ci.  Pour cela, nous nous sommes 
intéressés aux échantillons d’eaux usées de l’hôpital, les échantillons d’eau de l’entrée de la 
STEU de Jarry, les rejets à la sortie de l’émissaire dans l’océan récepteur des eaux de la station 
et les animaux dans ou au voisinage des stations de traitement. 

L'hypothèse selon laquelle la faune sauvage pourrait jouer un rôle important dans la 
dissémination de la RAM est de plus en plus répandue, mais les données restent rares (Vittecoq 
et al. 2016). En effet, des résistances ont été détectées chez les mammifères, les reptiles, les 
oiseaux ou encore les poissons présents à l’état sauvage, avec des variations selon l’espèce et 
selon l’habitat (Arnold, Williams, and Bennett 2016). Les petits mammifères interagissent 
souvent avec des sources de déchets humains et agricoles et sont donc potentiellement exposés 
à des sources anthropiques de RAM dans l'environnement. La proximité de l’environnement 
aquatique a été montrée comme associée à de plus hauts taux de résistance dans la flore 
intestinale des petits mammifères mais d’autres facteurs que les effets des effluents peuvent 
potentiellement contribuer à cette résistance (Vittecoq et al. 2016). Mais les études montrent 
seulement la présence d’un résistome chez ces animaux mais peu d’informations 
supplémentaires sont disponibles. 

Dans cette étude, les animaux ont été prélevés dans un premier temps à l’intérieur de la STEU, 
dont certains de ces animaux vont pouvoir être au contact des eaux usées de la station. Les 
autres animaux ont été prélevés à l’extérieur et ne sont donc pas au contact des eaux usées, et 
sont utilisés comme témoins. 

L’ACP des microbiomes a permis de montrer une séparation du microbiome des animaux, quel 
que soit leur habitat, des rejets de l’émissaire dans l’océan de celui de l’hôpital et de l’entrée de 
la STEU, suggérant bien qu’il n’y a pas de partage du microbiome entre ces échantillons.  

Le résistome des échantillons animaux est différent de celui des échantillons d’eau étudiés mais 
il est également différent entre chaque animal. Le résistome des cafards est composé en majorité 
de gènes de résistance aux macrolides, chez les anolis ce sont les pompes à efflux qui sont 
majoritaires, chez les crapauds les gènes de résistance aux quinolones et enfin chez les vaches 
les gènes de résistance aux tétracyclines. Ces gènes de résistance aux tétracyclines ont déjà été 
montré comme abondant chez les bovins en raison de leur forte utilisation (Doster et al. 2022; 
Pinnell et al. 2023; Vikram et al. 2017). Des variations entre individus d’une même espèce 
animale étaient aussi observées. Cette variabilité avait déjà été observée dans une précédente 
étude portant sur des raton-laveurs vivants dans des zones avec un fort impact anthropique 
(Worsley-Tonks et al. 2021).  

Chacun présente donc un résistome spécifique. Les différences de résistome observées entre les 
animaux sont probablement dues aux différentes écologies des espèces. En effet, la composition 
du résistome d’une espèce animale peut être influencée par son habitat. Les animaux sauvages 
vivant à proximité de zones impactés par l’Homme sont plus susceptibles d’être porteurs de 
BRA d’origine humaine que les animaux sauvages prélevés à des distances plus éloignées 
(Worsley-Tonks et al. 2021). Les animaux sauvages vivant proche des STEU encourraient donc 
un risque plus important de contamination par les BRA et les GRA. Certains animaux sauvages 
pourraient donc être utilisés comme sentinelles pour évaluer la dissémination de la RAM dans 
l’environnement (Worsley-Tonks et al. 2021). Mais au-delà de l’habitat de ces animaux, la 
façon dont ils utilisent les ressources présentes, en particulier leurs sources de nourriture et ce 
qu’ils boivent ainsi que leur façon d’occuper et de se déplacer à l’intérieur et à l’extérieur de 
leur habitat influencent le risque de contamination. La littérature semble montrer que les 
espèces animales ayant un régime alimentaire carnivore et omnivore seraient plus exposés au 
risque de contamination par les BRA et les GRA (Vittecoq et al. 2016). Dans notre cas, les 
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crapauds sont insectivores tout comme les anolis tandis que les cafards sont omnivores et les 
vaches herbivores, ces différences pourraient donc jouer sur leur résistome. 

Les résultats des analyses par ACP sur le résistome ne montrent pas de distinction entre les 
animaux, qu’ils vivent dans ou en dehors de la STEU, mais également entre ces deux types 
d’animaux et les eaux collectées au niveau de l’émissaire dans l’océan. Au contraire, les 
échantillons d’eaux de l’hôpital et de la STEU ne se regroupent pas avec les animaux dans 
l’ACP. Malgré une différence dans la composition de leur résistome, les animaux sont plus 
proches entre eux qu’ils ne le sont des eaux de l’hôpital et de la station, n’indiquant pas une 
forte influence du résistome de ces eaux sur le résistome des animaux. 

La majorité des gènes considérés comme d’intérêt sont partagés entre les sites et les animaux 
étudiés. Le gène de résistance aux aminosides aac(6’)-lb est particulièrement intéressant. Il 
n’était pas présent chez les animaux prélevés en dehors de la station mais il l’était chez les 
animaux vivant dans la station et également dans les échantillons d’eaux de l’hôpital, de l’entrée 
de la STEU et de la sortie de l’émissaire dans l’océan. Il confère la résistance à la tobramycine, 
la kanamycine et l’amikacine (Kim et al. 2011). Ce gène est considéré d’importance clinique et 
est présent chez une grande diversité de pathogènes à Gram négatif. Il est souvent retrouvé dans 
des intégrons, transposons, plasmides ou encore des îlots génomiques ce qui contribue à sa 
dissémination. C’est également l’un des gènes de résistance aux aminosides les plus commun 
chez les pathogènes à Gram négatif (Ramirez, Nikolaidis, and Tolmasky 2013). Étant donné 
son origine majoritairement clinique, la présence de ce gène chez les animaux pourraient 
provenir d’une contamination par les eaux de la station puisqu’une partie provient de l’hôpital. 

Une transmission pourrait donc avoir lieu entre les trois compartiments. Mais, le fait de 
retrouver des pathogènes ou des GRA communs entre deux compartiments ne permet pas de 
dire comment et dans quelle direction les échanges se sont faits. Il est donc complexe de 
déterminer les voies de transmission. Il est également difficile de déterminer si ce portage est 
durable, en particulier en l'absence de pression de sélection. Il serait intéressant de déterminer 
la durée de ce type de portage au sein des animaux s’ils ne sont plus au contact des sources de 
pollution, car il est possible qu'une résilience de leur microbiote se produise. Ceci montre la 
complexité d’utiliser l’approche One-Health dans l’étude de la RAM.  

L’identification d’espèces animales sentinelles et de gènes indicateurs pourraient être 
intéressant pour la surveillance de la contamination des écosystèmes. De plus, l’eau jouant un 
rôle majeur dans les échanges de BRA et de GRA, un moyen de contrôler la dissémination de 
la RAM serait donc de limiter la contamination de l’environnement aquatique. Il faudrait 
également pouvoir prendre en compte toutes les sources anthropiques pouvant avoir une 
influence sur le profil de résistance de ces animaux. 

Plus globalement, la Guadeloupe est un modèle d’étude idéale grâce auquel nous avons accès 
à des informations qu’il n’aurait pas été possible d’avoir dans un pays non insulaire comme la 
France métropolitaine. En effet, elle nous permet notamment, grâce au fait que le moyen 
majoritaire d’entrer sur cette île est par les transports aériens, de savoir quels sont les apports 
en termes de bactéries résistantes et de gènes de résistance. Mais c’est également un lieu 
atypique, soumis à des conditions particulières, notamment avec un climat comportant 
seulement deux saisons contrairement à la France métropolitaine qui en compte quatre. C’est 
également un lieu où des phénomènes climatiques extrêmes se produisent plus 
fréquemment que dans certains pays pouvant influencer plus fortement la résistance.  
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Conclusion 

 
La lutte contre la résistance aux antimicrobiens représente un des plus grands enjeux de santé 
publique au niveau mondial. Les bactéries résistantes, accompagnées de leurs gènes de 
résistance, peuvent se transmettre à travers divers compartiments, qu’ils soient humains, 
animaux ou environnementaux. Cette constatation montre la nécessité de mettre en place des 
études One-Health permettant d’appréhender la résistance en prenant en compte ces trois 
écosystèmes qui sont interdépendants. Mais, en général, la recherche est motivée par des 
préoccupations de santé humaine associées aux bactéries ou aux mécanismes de résistance 
ciblés omettant de s’intéresser aux bactéries environnementales qui sont un large réservoir de 
gènes de résistance. 

Les résultats de ce travail de thèse ont permis par une approche One-Health, dans un premier 
temps, face au manque de connaissance de la résistance en Guadeloupe, de caractériser cette île 
des Caraïbes en termes d’exposome, de microbiome et de résistome. L’analyse de ces 
caractéristiques a aussi permis, dans un second temps, de renforcer la relation étroite entre la 
résistance aux antibiotiques clinique, environnementale et animale et enfin de montrer 
l’importance de prendre en compte les facteurs environnementaux et sociaux (par exemple 
l’exposome, la saisonnalité ou le tourisme) dans l’élaboration de stratégies pour contrôler la 
RAM. 

À travers la surveillance des eaux usées nous avons montré l’impact de l’Homme sur la 
composition du microbiome et du résistome des effluents urbains et hospitaliers et la potentielle 
contamination des animaux par les eaux des stations de traitement des eaux usées. Les différents 
réservoirs de la RAM s’influencent donc mutuellement, le résistome et le microbiome des 
Hommes et des animaux ont notamment un rôle potentiel dans la RAM. C’est pourquoi il est 
nécessaire de comprendre les interactions et le rôle de chacun des compartiments contribuant à 
la dissémination de la RAM.  
 
Mais la majorité des études One-Health sont encore confrontées à un problème important : 
attribuer la direction de la transmission des GRA entre les différents compartiments. Des 
approches combinant l'analyse des données génomiques/métagénomiques, y compris l'analyse 
phylogénétique, avec notamment des approches épidémiologiques sont nécessaires pour 
reconstituer avec précision les schémas de transmission, en particulier la direction de la 
transmission de la résistance. C’est pourquoi une partie de ce projet, menée par nos 
collaborateurs de Guadeloupe et d’Allemagne, est aussi consacré à l’analyse des E. coli 
producteurs de BLSE afin d’obtenir des informations sur la diversité des plasmides présents 
chez ces bactéries. Ces plasmides nous permettent de retracer leur dissémination ainsi que la 
dissémination des gènes de BLSE portés par ces plasmides à travers les différents 
compartiments One-Health. 
 
Cette étude a également montré l’importance des stations de traitement des eaux usées dans la 
réduction de la contamination environnementale et donc de les maintenir en état de conformité. 
Il est également important d’avoir de bons indicateurs pour permettre le suivi de la résistance, 
parmi tous les indicateurs déjà existant, le gène aac(6’)-lb serait le plus discriminant nous ayant 
permis de montrer une potentielle transmission de la résistance entre les compartiments 
humains, animaux et environnementaux. 

Il faudrait aussi pouvoir relier les gènes de résistance aux bactéries qui les portent, pour cela la 
méthode de Epic-PCR (Emulsion, Paired Isolation and Concatenation PCR) pourrait être 
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adaptée. Le principe de cette méthode est de fusionner une séquence d’intérêt avec un fragment 
du gène de l’ARNr 16S, d’amplifier puis de séquencer les amplicons qui en résultent afin 
d’assigner des bactéries porteuses de la séquence d’intérêt (Roman et al. 2021). 

La dissémination de la RAM est un processus complexe, résultant de l’interaction de 
nombreuses variables. En effet, divers facteurs impactant la résistance aux antibiotiques ont été 
identifiés au fil des années. Parmi ces facteurs nous avons montré, au niveau social, que le 
tourisme n’apportait pas de changements majeurs dans la résistance sur l’île de la Guadeloupe 
mais c’est à nuancer avec le fait que les passagers proviennent principalement de France 
métropolitaine où les niveaux de résistance sont similaires avec l’île de la Guadeloupe. De plus, 
ce travail a aussi montré l’importance de la prise en compte des facteurs environnementaux 
dans l’interprétation des données de la RAM. Parmi eux, la pandémie de Covid-19 et la 
saisonnalité semblaient avoir un impact particulièrement sur le résistome et sur l’exposome 
tandis que le microbiome était peu perturbé.  

Autre facteur environnemental, l’exposome, à travers sa grande diversité et ses concentrations 
représente un risque pour la sélection de la résistance mais aussi pour l’environnement lorsque 
les composés sont rejetés dans l’environnement, surtout s’ils sont mal éliminés par les stations 
de traitement des eaux usées. Ceci montre encore une fois le rôle des stations dans la limitation 
de la résistance et de l’importance de leur conformité.  

Beaucoup de facteurs entrent donc en jeu dans la dynamique de la résistance aux antibiotiques 
rendant complexe mais motivante l'interprétation des données. L’utilisation des traitements 
avancés des données et la modélisation devraient être des outils permettant d’avoir une 
approche systémique de la dissémination tout en évaluant les variables d’importance pour 
prédire la dynamique de cette résistance. 
 
Dans cette étude les données seront utilisées par nos collaborateurs de l’Institut Pasteur pour 
développer un modèle mathématique afin de représenter les moyens de sélection de la résistance 
et les voies de transmission entre différents compartiments. L’ambition est qu’il permette de 
mettre en place des protocoles de surveillance et de contrôle de la dissémination de la RAM en 
explorant dans quelles conditions la sélection des BRA et des GRA est minimisée dans les 
réservoirs et dans quels cas la diffusion entre les réservoirs est elle aussi diminuée. 
 
La résistance aux antibiotiques étant un enjeu mondial il est nécessaire de réaliser des études 
similaires dans d’autres régions du monde possédant notamment des caractéristiques 
climatiques différentes de celles de la Guadeloupe mais aussi des prévalences de GRA 
différentes. Cela permettrait une meilleure vision de la dynamique de la RAM à l’échelle 
mondiale. 
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Annexe 1. Liste des amorces utilisées pour la quantification des gènes par Fluidigm PCR 

 

 

 

 

Classes Gènes Amorce sens Amorce antisens

catB3 AAGGCAAGCTGCTTTCTGAG TCGAATGAGTGCCCATGATA

cat CAATCCTCAATCGACACGAA GATTGTGTAGCAAGGCAGCA

cmlA1 AATGGGATGCCTGATAGCTG ACCCACTAGCCACATTGGAG

aac(3)-IId TGACGTATGAGATGCCGATG GAGAATGCCGTTTGAATCGT

aadE GCATGATTTCCTGGCTGATT CCACAATTCCTCTGGGACAT

aac(6')-Ib TTGCAATGCTGAATGGAGAG TGGTCTATTCCGCGTACTCC

aadA CAGCGGAGGAATTCTTTGAC GCTGCGAGTTCCATAGCTTC

aac(6')-IIa GGAACACTACCTGCCCAGAG GCGACGTACGACTGAGCATA

spc TGACGAACGCAATGTGATTT TCAGCTGCCAGATCTTTTGA

aph(3')-III CCGGTATAAAGGGACCACCT CTTTGGAACAGGCAGCTTTC

aph(2")-I(de) CGGAGGTGGTTTTTACAGGA TTGCTTCGGCAGATTATTGA

aph(2")-Ib ATCAAATCCCTGCGGTAGTG CAAGGGCATCCTTTTCCTTT

aadB GCCGATGAAGTACCACCAGT  CGCAAGACCTCAACCTTTTC

aac(3)-Ib CTACCCAAGTTCGAGCAAGC GCTTCAGGTGGCTAATCAGG

strB GGCGATTATAGCCGATCAAA CGCGACTGGAGAACATGATA

aac(6')-aph(2") TCCAAGAGCAATAAGGGCATA TGCCCTCGTGTAATTCATGT

bacA_2 GAGGCATTGATCCTTGGTGT AAACAATGCCGAACCGATAG

bacA_1 GGCTGCGTTACTGTCGTTTT GGCCAATGATAAATGCATCC

cepA ATGTCCTGCCCTGGTAGTTG CTTGCCCGTCGATAATGACT

cblA TGCCTGCGACATCTTGATAG CCGTCTTCTGTTTCCGAGAG

cfxA GCGCAAATCCTCCTTTAACA ACAATAACCGCCACACCAAT

bla TEM AAGCCATACCAAACGACGAG TTGCCGGGAAGCTAGAGTAA

bla IMP GCTACCGCAGCAGAGTCTTT CCCACCCGTTAACTTCTTCA

bla AMPC ACCGCTAAACAGTGGAATGG GCAAGTCGCTTGAGGATTTC

bla DHA AAAGTGCGCAAAGCCAGTAT AAGATTCCGCATCAAGCTGT

bla CMY-2 CGATCCGGTCACGAAATACT CCTGCCGTATAGGTGGCTAA

bla ACC  TTGTTACGCTACGTGCAAGC CGATTTGAAATAGCCGGTGT

bla SHV CTTTCCCATGATGAGCACCT CAGATCCTGCTGGCGATAGT

bla VIM TGTCCGTGATGGTGATGAGT TTTCAATCTCCGCGAGAAGT

bla KPC TGGCTAAAGGGAAACACGAC TAGTCATTTGCCGTGCCATA

bla IMI AGTCGATCCCAGCAGCTTTA CCAAGAAACTGTGCATTCCA

bla BIC-1 CCATCAGCGCACAACATAGT CCAGAACGTTTTCCAGAAGC

bla GES GACCCACACCATTGAGAGGT GCGCAGGTACCAGTTTTCTC

bla NDM TGGATCAAGCAGGAGATCAA ATTGGCATAAGTCGCAATCC

bla OXA GTGGCATCGATTATCGGAAT AGAGCACAACTACGCCCTGT

bla CTX-M ACTATGGCACCACCAACGAT GGTTGAGGCTGGGTGAAGTA

blaPer-1 GAAAGGTGCTGCAGAGATCCTA CTCTGGTCCTGTGGTGGTTT

ermF AGCACCCGCTTTTTCCTTAT GATCAAGAGGGGCTTTAGGG

ermB GGTTGCTCTTGCACACTCAA CTGTGGTATGGCGGGTAAGT

ermC TGAAATCGGCTCAGGAAAAG GGTCTATTTCAATGGCAGTTACG

ermY AAGTTCCCAAACAACAAAGCA TTCACTTTCAAAGACAATTTTTCG

mfsA AATATGCTCTCCGGGCTTTT TTTGCACACCGTAAAATGGA

mefA_10 CCTGCAAATGGCGATTATTT CCAAAGACCGCATAGGGTAA

macB GGCTGGAAGACCGTACAGAG GTTGGTTCATCGGCAAGAAT

ermX TGACGCTGTACTCCTCATGC CGAGAACCCAGGTGAAATGT

Phénicolés

Aminosides

Bacitracine

Bêta-lactamines

Macrolides
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Classes Gènes Amorce sens Amorce antisens

acrA GAAGGTAGCGACATCGAAGC CTTTCGCCAGATCACCTTTC

mdtO TTGTTGGCCTCTATCCAACC TTAAGCGCTTGATGCATTTG

tolC CTGAAAGAAGCCGAAAAACG CGTCGGTAAGTGACCATCCT

mdtL CGGACAAACCACGAGAAAAT GAAGGTGAGGATCACCGAAA

mdtF GGACCCGCAAAAACTCAATA AGTTGACCACCGGAAATCTG

qnrA ATTTCTCACGCCAGGATTTG ACTGCAATCCTCGAAACTGG

qnrB CGATCTGACCAATTCGGAGT ACGATGCCTGGTAGTTGTCC

qnrS TGGAAACCTACCGTCACACA AATCGCATCGGATAAAGGTG

qnrC GCAGAATTCAGGGGTGTGAT AACTGCTCCAAAAGCTGCTC

cusF CCCAGGCTAACGAACATCAT TGCTTTCCAGATCGATACCC

copA CGACATGACCATCAACAACC TAGTACTCCCCGTGCGTGAT

copD GAGTGTGCCTGACCCTGTTT TCTTCGGCTACCAGCAGTTT

cadA CGATCGCTGTCTTTTTAGGC TACACCAAAGCCAACACGAA

merA TTGTACAAGGCACGTTGAGG CGCCTTGTTCGATGGATAAT

czcA CGTTCGTGGACGTGATATTG ACCCCATGTCATCCAGTAGC

qacA GACCCTTCTGGTACCCAACA TCCCCATTTATCAGCAAAGG

qacC TGGGCGGGACTAGGTTTAG ACGAAACTACGCCGACTATGA

qacE TCGGTGTTGCTTATGCAGTC ATCAAGCTTTTGCCCATGAA

vanA GTGCGGTATTGGGAAACAGT TGCGTTTTCAGAGCCTTTTT

vanB CCTGCCTGGTTTTACATCGT GCTGTCAATCAGTGCAGGAA

tetQ GCAAAGGAAGGCATACAAGC AAACGCTCCAAATTCACACC

tetW GGTGCAGTTGGAGGTTGTTT AAATGACGGAGGGTTCCTTT

tetM TTGATGCGGGAAAAACTACC TACCTCTGTCCACGCTTCCT

tetO GCGTCAAAGGGGAATCACTA CGGTATACTTCCGCCAAAAA

tetB CAAAACTTGCCCCTAACCAA GCTTTCAGGGATCACAGGAG

arnA GAAATTCACCGTCTGGTCGT GTGGTGCAACAGAAATCACG

mcr-1  TCCAAAATGCCCTACAGACC TAGCACACCCAAACCAATGA

sul1 AGGCTGGTGGTTATGCACTC AAGAACCGCACAATCTCGTC

sulA GATATTCGCGGTTTTCCAGA GTCTTGCACCGAATGCATAA

Méthicilline mecA TCCAGGAATGCAGAAAGACC GGCCAATTCCACATTGTTTC

dfrA27 TTGTTGTTTCTGGTGGTGGA TTCCGGAAAGAAAACATTGC

dfrF GATTGTTGCGAGGTCAAAGAA CGCCCCATAATAACCACATT

dfrB1 GATTGTCGGGTGGTACTGCA TCTGTACTGAGCCTGGGTGA

vatB TGGGAAAAAGCAACTCCATC TTCTGACCAATCCACACATCA

vatA  GGGTTGGGAGAAGTATATGCCT TCCCCAATTTTCACCCCAGG

ISSW1 TTGAACAAGACCATCGTCCA TCTCCATCCCCTTAATCGTG

ISS1N GACAGAGCACCGAACTGTGA TGCCCTTAATCGTGGAAGAG

IS6 _IS6100 GAGAGAGCTTTTGGCATTGG AGAGGTAGGCTGTCGCTCTG

Tp614 TTTCACTGAGGGGATGGAAG TTGCCTTCCCATTTCTCAAC

IS613 GTGGCGGTTATTGACGACTT TTCAGCGTGTCCTTCTGATG

IS6 group ACCTTTGATGGTGGCGTAAG TACCGGAACAACGTGATTGA

tn3_tnpA TCTTCGTCGCTACAGAGCAA CGTGGCTATAGGCTTTCAGG

ISEc9 TGAAAAGCGTGGTAATGCTG TCGCCCAAAATGACTTTAGC

intI1 GCCTTGATGTTACCCGAGAG GATCGGTCGAATGCGTGT

intI2 TGCTTTTCCCACCCTTACC GACGGCTACCCTCTGTTATCTC

intI3 GCCACCACTTGTTTGAGGA GGATGTCTGTGCCTGCTTG

Inc-P1 TGATCCCAACACCGTCGATG CTTCTTCCCCTTGGCGTCAT

crAssphage CAGAAGTACAAACTCCTAAAAAACGTAGAG AATAACGATTTACGTGATGTAAC

TTV GTAAGTGCACTTCCGAATGGCTGAG GCCGAATTGCCCTTGAC

16S rRNA CAACGCGARGAACCTTACC ACAACACGAGCTGACGAC

Streptogramine

EGM

Vancomycine

Tétracyclines

Polymyxines

Sulfamides

Triméthoprime

Pompes à efflux

Quinolones

Métaux lourds

QAC





 

Approche One-Health et épidémiologie sanitaire pour l’étude de la dynamique de la 
dissémination environnementale de la résistance aux antibiotiques en Guadeloupe 

La résistance aux antibiotiques est devenue au fil des années un problème de santé publique 
majeur au niveau mondial. Connaissant l’interdépendance entre les écosystèmes humains, 
animaux et environnementaux, il est nécessaire d’appréhender celle-ci au travers d’une 
approche globale, One-Health. Divers facteurs sont associés à la dynamique de la résistance. 
Parmi eux, les facteurs sociétaux, tels que le tourisme, et les facteurs environnementaux, 
incluant la saisonnalité ou les composés auxquels sont exposées les bactéries, composant 
l’exposome, ont été proposés. Afin d’évaluer les voies de transmission et l’impact de ces 
facteurs sur la résistance, nous avons utilisé une approche d’épidémiologie sanitaire par une 
surveillance des eaux usées et des milieux récepteurs. Pour cela, quatre campagnes 
d’échantillonnage ont été réalisées en Guadeloupe, île française des Caraïbes, le long de deux 
continuums. Un premier continuum allant du CHU jusqu’au milieu récepteur naturel, en passant 
pas une station de traitement des eaux usées. Des fèces d’animaux vivant dans ou en dehors de 
la station ont également été prélevés. Le deuxième continuum comprenait deux villes avec un 
niveau de tourisme différent, et des prélèvements d’effluents collectés dans les toilettes 
d’avions provenant de France métropolitaine. Par analyse de l’exposome, du microbiome et du 
résistome nous avons montré une grande diversité de composés chimiques et métalliques 
auxquels sont exposées des bactéries potentiellement porteuses de gènes de résistance. Ce projet 
a permis de voir que la résistance en Guadeloupe était comparable à celle de la métropole, que 
la saisonnalité, pourtant spécifique, n’était pas discriminante et que le tourisme avait peu 
d’impact sur les résistomes. Il a été noté que la surveillance des effluents des zones hôtelières 
pourrait apporter des informations plus pertinentes sur les résistomes des touristes. 

Mots-clés : Résistance aux antibiotiques, One-Health, Guadeloupe, Eaux usées  

One-Health approach and health epidemiology to study the dynamic of the environmental 
spread of antibiotic resistance in Guadeloupe 

Over the years, antibiotic resistance has become a major public health issue worldwide. Given 
the interdependence between human, animal, and environmental ecosystems, we need to use a 
global approach, One-Health, to study this issue. Various factors are associated with the 
dynamic of resistance. These include societal factors, such as tourism, and environmental 
factors, including seasonality and the compounds to which bacteria are exposed, making up the 
exposome. To assess the transmission routes and the impact of these factors on resistance, we 
used an epidemiology approach involving the monitoring of wastewater and receiving 
environments. Four sampling campaigns were done in Guadeloupe, a French Caribbean Island, 
along two continuums. The first continuum ran from the teaching hospital to the natural 
receiving environment through a wastewater treatment plant. Samples of feces from animals 
living in or outside the plant were also taken. The second continuum included two cities with 
different levels of tourism, and samples of effluents collected in aircrafts’ toilets coming from 
mainland France. By analyzing the exposome, the microbiome and the resistome, we showed a 
wide diversity of chemical and metallic compounds to which bacteria potentially carrying 
resistance genes are exposed. This project showed that antimicrobial resistance in Guadeloupe 
was comparable to that in mainland France, that seasonality, although specific, was not 
discriminating and that tourism had little impact on resistomes. It was noted that monitoring 
effluent from hotel areas could provide more relevant information on tourist resistomes. 

Keywords: Antibiotic resistance, One-health, Guadeloupe, Wastewater 


