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Résumé 

 

Cette action fédère plusieurs équipes autour de la problématique de la bioaccumulation 

et du transfert de micropolluants au sein des réseaux trophiques en milieu lotique. Le 

premier objectif est de caractériser les processus de bioaccumulation, de métabolisation 

et d’amplification (ou dilution) trophique de quelques familles clé de micropolluants 

organiques. En septembre 2016, 61 échantillons couvrant tous les niveaux du réseau 

trophique ont été prélevés sur un affluent de la Seine soumis à une forte pollution 

d’origine urbaine et agricole, l’Orge au niveau de Viry-Châtillon. L’inclusion de 

contaminants historiques, d’intérêt émergent, et/ou  métabolisables confère une 

originalité certaine à ce travail. Le deuxième objectif est d’étudier le transfert trophique 

de contaminants biologiques tels des parasites et des toxines phytoplanctoniques . D’avril 

à juillet 2016, des dreissènes ont été encagées au niveau de trois sites de l’axe Seine: 

Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine dans le but d’évaluer une éventuelle 

bioaccumulation en protozoaires et en toxines de cyanobactéries. Les échantillons T3 

semaines ont été traités pour la recherche des protozoaires. Des oocystes de Toxoplasma 

gondii ont été détectés dans les tissus mous des dreissènes et ont révélé un niveau de 

contamination biologique significativement différent selon les sites : Marnay-sur-Seine > 

Bougival > Triel-sur-Seine. 

 

 

1 Transfert trophique de micropolluants organiques 

1.1 Contexte 

Les enjeux environnementaux résultant de la diffusion de substances toxiques dans les milieux aquatiques 

sont au cœur de nombreuses préoccupations scientifiques et débats de société. L’évaluation du risque 

écotoxicologique se heurte cependant à la complexité des processus qui gouvernent la biodisponibilité, la 

métabolisation, la bioaccumulation et le potentiel d’amplification trophique des micropolluants. La 

dynamique trophique des micropolluants notamment de certains Polluants Organiques Persistants, a été 

relativement bien documentée en milieu marin (Fisk et al. 2001 ; Hop et al. 2002 ; Kelly et al. 2009). Cette 

dynamique est en revanche peu ou pas étudiée dans les systèmes lotiques, en dépit de leurs connexions 

directes avec les rejets polluants (e.g. effluents de station d’épuration, rejets urbains de temps de pluie…) et 
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de leurs capacités limitées de dispersion et dilution des polluants par rapport aux océans (Holt 2000). La 

compréhension de l’écodynamique des micropolluants dans les écosystèmes dulçaquicoles s’avère d’autant 

plus importante et prioritaire que la Directive Cadre sur l’Eau et sa directive fille 2013/39/UE ont récemment 

introduit de nouvelles normes de qualité environnementale concernant le biote. 

  Jusqu’à présent, les études de transfert trophique se sont focalisées sur les substances persistantes 

dans l’environnement, bioaccumulables dans les organismes et pouvant être bioamplifiées d’un maillon 

trophique à l’autre (Kelly et al., 2007 ; Borgå et al., 2012). Or, la plupart des micropolluants organiques sont 

généralement soumis à des mécanismes de métabolisation, principalement dans le foie des vertébrés (Barron 

et al., 1995), puis d’élimination par voies urinaire et biliaire. Un phénomène de dilution trophique a ainsi été 

observé pour des produits pharmaceutiques (Du et al. 2014), les HAP (Hydrocarbures Aromatiques 

Polycycliques, Wan et al. 2007) et les phtalates (Mackintosh et al. 2004), avec une moindre contamination 

des prédateurs par rapport à leurs proies. A notre connaissance, le devenir des métabolites secondaires dans 

les réseaux trophiques a été largement ignoré, bien que ces derniers s’avèrent, dans certains cas, être plus 

toxiques que les composés d’origine (Van der Oost et al. 2003). Dans ce contexte, une analyse simultanée 

des composés parents et de leurs métabolites à différents maillons trophiques s’impose pour garantir une 

vision d’ensemble de l’écodynamique des substances métabolisables dans les écosystèmes.  

Ce projet propose d’approfondir les connaissances actuelles sur la dynamique trophique de quelques 

familles clé de micropolluants organiques dans un écosystème lotique soumis à une forte pression chimique. 

Plus particulièrement, il s’agit de réaliser une étude comparative entre contaminants historiques (dont 

certains classés comme Polluants Organiques Persistants et substances dangereuses prioritaires de la DCE : 

PCB (Polychlorobiphényles), PBDE (polybromodiphényléthers, retardateurs de flammes bromés) et PFOS 

(composés per- et polyfluorés), et contaminants halogénés d’intérêt émergent : retardateurs de flamme 

alternatifs aux PBDE et composés perfluoroalkylés alternatifs aux PFOS. Des micropolluants facilement 

métabolisables et a priori peu bioamplifiables (HAP et phtalates) sont également pris en compte, ainsi que 

leurs produits de métabolisation, qui peuvent s’avérer plus toxiques que les composés parents mais qui sont 

rarement considérés dans l’évaluation de la contamination du biote (Mackintosh et al. 2004).   

 

1.2 Méthodologie (Campagne de prélèvement 2016) 

 

1.2.1    Site d’étude 

Les prélèvements ont été réalisés sur l’Orge, un affluent de la Seine, à Viry-Châtillon [48°40′23″N; 

2°21′30″E]. Le bassin de l’Orge est dominé par une agriculture intensive en amont (Beauce) et par une 

urbanisation dense en aval. Le secteur aval de ce bassin a été jugé hautement pertinent en raison des niveaux 

de contamination élevés observés dans le milieu et le biote pour différentes familles de micropolluants 

organiques lors de travaux antérieurs réalisés dans le cadre du PIREN-Seine (Labadie and Chevreuil, 2011, 

Teil et al. 2012). De plus, l’accessibilité du site, ainsi que la faible profondeur et largeur du cours d’eau ont 

permis de réaliser rapidement les prélèvements biologiques en couvrant un nombre important de maillons 

trophiques.  

 

1.2.2 Echantillons biologiques 

Les 20 et 21 septembre 2016, un total de 61 échantillons ont été prélevés. Des pools d’individus appartenant 

au même genre ont été constitués, en raison des faibles biomasses des organismes entiers et afin de réduire 

l’hétérogénéité individuelle. Le tableau 1 synthétise la nature des échantillons, le nombre de pools et le 

groupe fonctionnel. 
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1.2.3 Analyses chimiques 

Les échantillons ont été lyophilisés, broyés dans la semaine suivant le prélèvement. Ils seront analysés 

prochainement pour déterminer le niveau trophique ou les sources de carbone (rapports des isotopes stables 

de l’azote et du carbone, respectivement) et les niveaux de différentes familles de micropolluants 

organiques : PCB, PBDE, PFAS, chloroalcanes, retardateurs de flamme alternatifs aux PBDE, HAP et 

phtalates, ainsi que les métabolites de HAP et de phtalates. 

 

Tableau 1 : Synthèse des échantillons prélevés les 20-21 septembre 2016 sur l’Orge à Viry-Châtillon 

Nature de l’échantillon Effectif Groupe fonctionnel 

Eau 2  

Sédiment 3  

Biofilm (communauté de bactéries, champignons, algues, 

protozoaires) 

4 Producteurs primaires 

Litière (feuilles mortes, en décomposition dans le cours d’eau) 2 Producteurs primaires 

Fausse renoncule 2 Producteurs primaires 

Gammares 3 Détritivore  

Limnées 3 Brouteur 

Corbiculidae 1 Filtreur 

Sangsues 1 Filtreur 

Notonectidae (notonecta) 1 Hématophage 

Gardon 6 Prédateur 

Chevesne 1 Omnivore 

Goujons 6 Omnivore 

Chabots 4 Prédateur 

Barbeau 1 Omnivore 

Tanches 5 Omnivore 

Perches communes 4 Prédateurs 

Perches soleil 6 Omnivore  

Poissons chat 5 Omnivore 

 

1.3 Résultats attendus 

Les résultats permettront lieu de renseigner les niveaux de contamination de la biocénose dans un 

environnement soumis à une pression chimique importante. 

Les résultats obtenus sur le bassin de l’Orge permettront également de calculer des facteurs d’amplification 

trophique (TMF) qui permettent de mieux appréhender le devenir des contaminants au sein des réseaux 

trophiques. L’approche TMF peut également s’avérer utile dans une optique de gestion, permettant par 

extrapolation d’estimer les niveaux de contamination des poissons à partir de données acquises sur d’autres 

modèles biologiques (approche graduée). L’inclusion de contaminants historiques, d’intérêt émergent, et/ou  

métabolisables confère une originalité certaine à ce travail. L’approche retenue permet en effet une 

comparaison directe des valeurs de TMF pour ces différentes familles.  
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2 Transfert trophique de contaminants biologiques  

a.  Contexte 

La contamination fécale des environnements aquatiques touche de nombreuses régions dans le monde avec 

des risques avérés pour la santé humaine. Cette contamination intéresse les virus et les bactéries, mais 

également les parasites, notamment les protozoaires pathogènes, tels que Cryptosporidium spp, Giardia spp 

et Toxoplasma gondii. Ces protozoaires sont clairement identifiés comme des priorités de santé publique. 

Ainsi, les protozoaires Cryptosporidium et Giardia sont responsables d’une morbidité importante et peuvent 

causer le décès de patients immunodéprimés pour Cryptosporidium. Ces deux protozoaires sont 

fréquemment transmis par l’eau. Leurs stades parasitaires de transmission, i.e. oocystes et kystes, sont très 

robustes dans l’environnement et ubiquitaires dans les habitats aquatiques. C’est le cas également des 

oocystes de Toxoplasma gondii, une des formes parasitaires à l’origine de la toxoplasmose, retrouvés dans 

8% des ressources testées en Champagne-Ardenne (eaux souterraines mais aussi eaux de surface) (Villena et 

al., 2004 ; Aubert et Villena, 2009). Au niveau européen, la toxoplasmose et la cryptosporidiose sont 

constamment mentionnées comme posant des problèmes en santé publique, et sont mentionnées dans le 

groupe B dans la directive 2003/99/CE du parlement européen. 

Plusieurs études ont montré la présence de ces protozoaires au sein d’organismes aquatiques. Ainsi, des 

oocystes de C. parvum ont été détectés dans des moules et des coques provenant d'une zone d'élevage de 

coquillages en Espagne. Les auteurs ont dénombré jusqu'à 5 × 10
3
 oocystes dans les chairs des bivalves 

(Gomez-Bautista et al., 2000). Des oocystes de T. gondii ont été détectés dans 9,4% des moules Mytilus 

galloprovincialis échantillonnées sur 8 sites différents de la côte ouest de la Turquie (Aksoy et al., 2014). 

Les espèces d'eau douce peuvent également accumuler des protozoaires. Dans les cours d'eau canadiens, 4,4 

× 10² oocystes de C. parvum par moule zébrée (Dreissena polymorpha) ont été détectés (Graczyk et al., 

2001). Miller et al. (2008) ont retrouvé la même souche de T. gondii (génotypage multilocus identique) chez 

des carnivores terrestres, des bivalves marins et des loutres de mer du Sud qui occupent la même région. 

Une autre contamination biologique préoccupante est celle des toxines produites par les 

cyanobactéries, organismes photosynthétiques appartenant à la communauté phytoplanctonique des milieux 

lentiques et à la communauté phytobenthique dans les milieux lotiques. Les proliférations de cyanobactéries, 

de plus en plus fréquentes en relation avec l’enrichissement des eaux douces (eutrophisation) et le 

réchauffement climatique (Codd et al., 2005 ; Paerl & Huisman, 2008), constituent un réel danger pour la 

santé animale et humaine en raison des toxines (neurotoxines, hépatotoxines, cytotoxines) qu’elles 

synthétisent (Wiegand & Pflugmacher, 2005). L’Homme est potentiellement exposé aux cyanotoxines lors 

de baignades, par l’eau de boisson, et par l’alimentation (coquillages, poissons) (Ibelings & Chorus, 2007). 

Parmi les cyanotoxines, les microcystines (MCs) sont les mieux connues et les plus étudiées. Hépatotoxines, 

elles s’accumulent préférentiellement dans le foie des vertébrés et la glande digestive des invertébrés au sein 

desquels elles engendrent, par inhibition des protéines phosphatases, des déstructurations tissulaires (e.g., 

Lance et al, 2010) potentiellement mortelles en cas d’exposition aigue (Ferrão-Filho & Kozlowski-Suzuki, 

2011). Des études épidémiologiques menées en Chine suggèrent l’implication de l’exposition chronique aux 

MCs via l’eau de boisson dans l’augmentation de l’incidence des carcinomes hépatiques (Puschner & 

Humbert, 2007). En milieu naturel, l’accumulation de MCs est démontrée dans tous les maillons du réseau 

trophique aquatique (e.g., Ibelings & Chorus, 2007).  

Les neurotoxines de cyanobactéries sont aussi responsables de nombreuses intoxications aiguës d’animaux 

domestiques (e.g., chiens, bovins, ovins) ou sauvages (e.g., poissons, oiseaux, rhinocéros) sur tous les 

continents. La béta-N-méthylamino-L-alanine (BMAA) est une neurotoxine encore très peu étudiée, mais 

suspectée d’être impliquée dans les pathologies humaines neuro-dégénératives (Cox et al., 2005), et 

notamment dans le complexe Sclérose Latéral Amyotrophique (SLA) / Parkinsonisme / démence 

(rapidement fatale avec une médiane de survie de 24-36 mois). La BMAA est responsable de la forte 

incidence de SLA chez une population de l’Ile de Guam (océan Pacifique), via une intoxication chronique 
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par une alimentation à base d’animaux contaminés par le biais d’une cyanobactérie productrice de BMAA 

(Cox et al., 2005). Cette neurotoxine montre une forte aptitude à la biomagnification (concentration en toxine 

qui augmente entre la proie et le prédateur et bioaccumulation importante chez les prédateurs supérieurs) 

dans les chaînes trophiques. La bioaccumulation de BMAA a été démontrée chez des crevettes ou poissons 

des milieux dulcicoles et saumâtres aux USA et en Angleterre (Banack et al., 2007 ; Metcalf et al., 2008), 

chez des invertébrés (zooplancton, moules, huîtres) et des poissons en Mer Baltique (Jonasson et al., 2010) et 

en France (Reveillon et al., 2015). La question de la bioaccumulation de cette neurotoxine dans les réseaux 

trophiques aquatiques nécessite de nouvelles investigations, dans un but de prévention et de gestion des 

risques pour l’Homme et les écosystèmes. 

Le bivalve sélectionné dans le cadre de cette démarche de biosurveillance, la moule d’eau douce D. 

polymorpha, est fréquemment retrouvée dans les sites sujets à des proliférations de cyanobactéries. Elle est 

capable d’accumuler de grandes quantités de cyanotoxines tout en restant peu sensibles aux effets toxiques 

(résistance), d’où un risque important de contamination de la chaîne trophique (Dionisio-Pires et al., 2004 ; 

Wiegand & Pflugmacher, 2005). Par exemple, 89% des échantillons de D. polymorpha prélevés dans un lac 

eutrophe des Pays Bas sont contaminés par les MCs (jusqu’à 27 µg/g DW) (Ibelings et al., 2005). Plus 

particulièrement, de récentes investigations ont démontré la capacité de bioaccumulation de microcystines et 

de BMAA chez une population du bivalve Dreissena polymorpha utilisée dans ce suivi (E. Lance, A 

Lepoutre, données non publiées).  

Ainsi, que ce soit pour les parasites ou les cyanoyoxines, de nombreuses études ont permis de 

souligner l’intérêt des bivalves dans la surveillance des milieux aquatiques. En effet, ces organismes sont 

sédentaires, possèdent un fort taux de filtration et sont caractérisés par leur capacité à accumuler des 

contaminants environnementaux. Ainsi, il parait intéressant d’utiliser cette capacité de bioaccumulation des 

bivalves dans le but de déterminer les risques potentiels de contamination biologique ce qui permettrait de 

traduire l’écodynamique des cyanotoxines etdes protozoaires ainsi que le risque potentiel de transfert vis-à-

vis des organismes supérieurs (oiseaux, poissons). 

 

2.2  Méthodologie (Campagne de prélèvement 2016) 

 

2.2.1  Site d’étude 

Dans le cadre de cette action, des dreissènes provenant d’un site contrôle (lac du Der) ont été transplantées 

sur l’axe Seine (Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine) entre avril à juillet 2016. 

 

2.2.2 Echantillons biologiques 

Le 15 avril 2016, des dreissènes ont été encagées au niveau des 3 sites précédemment cités. Deux points de 

prélèvement ont été effectués après 3 et 13 semaines d’exposition.  

Des dreissènes (N=20 par site) ont été prélevées à chaque date pour mesurer l’indice de condition (IC = 

poids tissus mous / poids individu entier). 

L’hémolymphe et les tissus mous de 10 dreissènes par site ont été prélevés dans le but de mesurer une 

éventuelle bioaccumulation en parasites protozoaires (T. gondii, C. parvum et G. duodenalis) et en 

cyanotoxines par la dreissène. 
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2.2.3 Détection des protozoaires 

Les oocystes des protozoaires sont recherchés et quantifiés par PCR en temps réel (TaqMan) en ciblant pour 

Toxoplasma gondii, un fragment de 529 pb répété plus de 200 fois dans le génome de T. gondii (Reischl et 

al., 2003), pour Cryptosporidium parvum, un fragment de 452 pb spécifique de la séquence génomique de C. 

parvum (Fontaine et Guillot, 2002) et  pour Giardia duodenalis un fragment d’une petite sous-unité 

ribosomique (like-16S) (Verweij et al., 2003). 

 

2.2.4  Détection des cyanotoxines 

Les mesures de microcystines libres dans les tissus du bivalve sont effectuées par test d’immunodétection 

ELISA. Les microcystines accumulées sous forme covalentes dans les tissus seront extraites grâce à une 

procédure d’oxydation puis dosées par spectrométrie de masse en tandem (LC MS MS). Les teneurs en  

BMAA seront également évaluées en spectrométrie de masse après optimisation de méthode.  

 

2.3  Résultats 

 2.3.1.  Détection de protozoaires 

La mesure de l’indice de condition (poids frais des tissus mous / poids frais total) n’a pas montré de variation 

significative entre T0 et T3 semaines, quel que soit le site de transplantation. Par contre, une diminution 

significative de l’indice est à noter après 13 semaines, similaire entre les 3 sites d’étude, s’expliquant par 

l’émission des gamètes matures dans le milieu et généralement d’un épuisement des ressources énergétiques 

(Tableau I). 

 
Tableau I : Indices de condition de Dreissena polymorpha (N=20) mesurés après 3 et 13 semaines de transplantation au 

niveau des sites de Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine. 

 

 

 

 

 
 

 

À ce jour, les échantillons T3 semaines ont été traités pour la recherche des parasites Cryptosporidium 

parvum, Giardia duodenalis et Toxoplasma gondii. Seuls des oocystes de T. gondii ont été détectés et 

mesurés dans les tissus mous des dreissènes et ont révélé un niveau de contamination biologique 

significativement différent selon les sites : Marnay-sur-Seine > Bougival > Triel-sur-Seine (Figure 1). 

 

 

Marnay sur Seine Bougival Triel 

T0 0,31 ± 0,08 

T3 sem 0,32 ± 0,08 0,32± 0,09 0,32 ± 0,06 

T13 sem 0,18 ± 0,04 0,17 ± 0,03 0,18 ± 0,03 
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Figure 1 : Nombre total d’oocystes de T. gondii mesuré par qPCR dans les tissus mous+hémolymphe de dreissènes 

après 3 semaines d’exposition sur les sites de Marnay-sur-Seine, Bougival et Triel-sur-Seine (les histogrammes 

représentent les individus : N=10). 

 

 

 2.3.2.  Détection de protozoaires 

L’analyse des cyanotoxines est en cours de réalisation.  
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