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Abstract  

To reduce the impact of contaminated stormwater runoff on the Seine, the City of Paris 
implemented an innovative constructed wetland filter (CWF) planted with reeds for 
stormwater treatment, composed of sand and a commercial adsorbent named Rainclean® 
(RC). The main objectives of this project were to evaluate and monitor the efficiency of the CWF 
and to understand the fate of contaminants within the filter. This work focuses on the fate of 
three emerging organic micropollutants (OMPs), namely bisphenol A (BPA), 4-nonylphenol (4-
NP), and 4-t-octylphenol (4-OP), through biodegradation experiments in planted (Phragmites 
australis) and unplanted columns containing sand, RC, or sediment. Results showed that 68% 
to 92.5% of degradation was due to biotic processes. BPA was the most rapidly degraded 
compound, with half-lives (DT50) ranging from 2.34 to 4.06 days in sand and RC, compared to 
2.55 to 15.63 days for 4-NP and 4.83 to 13.63 days for 4-OP, depending on the substrate. P. 
australis contributed to biodegradation by increasing the total percentage of degradation in 
both substrates and reducing DT50 only in sand. The physicochemical differences among the 
three substrates led to distinct microbial communities, all capable of degrading the three 
OMPs. The presence of P. australis had a more pronounced impact on bacterial communities. 
These findings are crucial as they indicate a low risk of OMP accumulation in CWFs. However, 
sediment and unplanted RC showed high residual levels of OMPs due to their adsorptive 
properties, suggesting a potential risk of long-term accumulation requiring ongoing 
monitoring. 

Keywords: Biodegradation, organic micropollutants, bacterial communities, runoff, 
constructed wetland filter, Phragmites australis 
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Rôle des microorganismes et de la végétation dans la (bio)dégradation des micropolluants 

organiques issus des eaux de ruissellement routier dans un filtre planté de roseaux 

Julia Roux(1)*, Martin Seidl(2), Narimane Chibane(1), Lila Boudahmane(1), Vanessa Alfonse(1), Mohamed 
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Résumé  

 la Seine, la Ville de Paris a 
mis en place un filtre planté de roseaux (FPR) innovant pour le traitement des eaux de 

® (RC). Les 
objectifs principaux de ce projet étaient r et suivre l'efficacité du FPR et de 
comprendre le devenir des contaminants dans le filtre. Ce travail se concentre sur le devenir 
de trois micropolluants organiques émergents (MOP), à savoir le bisphénol A (BPA), le 4-
nonylphénol (4-NP) et le 4-t-octylphénol (4-
en colonnes plantées (Phragmites australis) et non plantées contenant du sable, du RC ou du 
sédiment. Les résultats ont révélé que 68 % à 92,5 % de la dégradation était due à des processus 
biotiques. Le BPA est le composé le plus rapidement dégradé, avec des demi-vies (DT50) 
comprises entre 2,34 et 4,06 jours dans le sable et le RC, contre 2,55 à 15,63 jours pour le 4-NP 
et 4,83 à 13,63 jours pour le 4-OP, selon le substrat. P. australis a contribué à la biodégradation 
en augmentant le pourcentage de dégradation totale dans les deux substrats et en diminuant 
le DT50 uniquement dans le sable. Les différences physico-chimiques entre les trois substrats 
ont conduit à la présence de communautés microbiennes distinctes, toutes capables de 
dégrader les trois MOP. La présence de P. australis a eu un impact plus marqué sur les 
communautés bactériennes. Ces résultats sont essentiels car ils indiquent un faible risque 

e sédiment et le RC non planté ont montré 
des niveaux résiduels élevés de MOP en raison de leurs propriétés adsorbantes, suggérant un 

 

Mots-clés : Biodégradation, micropolluants organiques, communautés bactériennes, 
ruissellement, filtre planté de roseaux, Phragmites australis 
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1. Introduction 

Les zones urbaines se caractérisent par le nombre  surfaces imperméables 

dans le sol (Miller et al., 2014). Ces surfaces ont été identifiées comme des sources majeures de 
polluants (Gromaire et al., 2013 ; Revitt et al., 2014 ; Markiewicz et al., 2017) en raison de 

-organismes présents en surface vers les eaux de 
ruissellement (Barbosa et al., 2012). Parmi ces polluants, on retrouve fréquemment des métaux 
traces (Pb, Zn, Cu, Cd, Cr, Ni), des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et plus 
récemment des alkylphénols (AP), des phtalates (PAE) et du bisphénol A (BPA) (Tchounwou 
et al., 2012 ; Patel et al., 2020 ; Xing et al., 2022). Ces derniers, appelés micropolluants organiques 
émergents (MOP), suscitent des inquiétudes en raison de leurs effets potentiels sur la santé et 

tels que le BPA, le 4-nonylphénol (4-NP) et le 4-t-octylphénol (4-OP) sont émis par les 
peintures, composants et pneus des véhicules ainsi que par les dépôts atmosphériques (Revitt 
et al., 2014 ; Markiewicz et al., 2017 ; Lamprea et al., 2018), contribuant à la dégradation de 

eur des eaux de ruissellement 
(Peters, 2009 ; Walsh et al., 2012). Il est donc essentiel de renforcer la gestion des eaux pluviales 
pour atteindre les objectifs de protection environnementale et sanitaire, tels que définis par 
exemple par  

Pour répondre à cette problématique, différents systèmes de traitement des eaux pluviales 
ont été développés, combinant des processus physiques, biologiques et chimiques (Fletcher 
et al., 2015). Ces systèmes sont généralement extensifs et implantés au plus près des zones de 
production du ruissellement (Molle et al., 2013). Parmi ces techniques, les filtres plantés de 
roseaux (FPR), appartenant à la famille des zones humides artificielles (ou marais construits), 
sont de plus en plus utilisés pour le traitement des eaux pluviales (Malaviya et Singh, 2012). 
Cette technique repose sur une dépression étanche remplie de couches successives de 
matériaux filtrants (substrats), de granulométrie croissante en profondeur, surmontée de 
macrophytes (généralement Phragmites australis) (Kadlec et Wallace, 2009 ; Molle et al., 2013). 
Un tel système permet de combiner le stockage, la restitution au milieu des eaux à débit 
contrôlé, la rétention et la dégradation des 
vertical ou horizontal (Vymazal et al., 2006). 

physiques, chimiques ou biologiques, ces mécanismes dépendent principalement de la 
distribution des contaminants entre fractions particulaire et dissoute. Les polluants 
particulaires décantent à la surface et sont filtrés par les substrats, entraînant la formation 

s centimètres du 
substrat (Kania et al.
et les sédiments déposés dominent (Zhang et al.
polluants pour la matière particulaire, la fraction dissoute est généralement moins retenue 
dans les FPR (LeFevre et al., 2014 ; Flanagan et al.

concentrer sur son traitement. Bien que plusieurs auteurs aient démontré une bonne 
efficacité des FPR pour éliminer les MOP dans les eaux pluviales urbaines (Vymazal, 2014 ; 
Hsieh et al., 2015 ; Schmitt et al., 2015 ; Walaszek et al., 2018 ; Tondera et al., 2019), les mécanismes 
de traitement, notamment la biodégradation, restent encore peu renseignés. 
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La biodégradation des MPO tels que le BPA, le 4-NP et le 4-OP a été étudiée en laboratoire, en 
colonnes de sol ou en réacteurs de type batch, par plusieurs auteurs. Ces travaux ont mis en 
évidence la possibilité d'une biodégradation relativement rapide de ces composés (Toyama et 
al., 2011 ; Li et al., 2013 ; Tran et al., 2015 ; A et al., 2017 ; Kuzikova et al., 2019). Pour décrire la 
diminution de la concentration des MPO dans le temps, un modèle cinétique d'ordre 1 est 
généralement privilégié. Toutefois, certains auteurs rapportent une meilleure adéquation 
entre données et modèles cinétiques biphasés, intégrant une phase initiale de dégradation 

et al., 2008 
; Langdon et al., 2011). Le choix du modèle cinétique influence fortement la détermination de 
la demi-vie (DT50), paramètre standard pour évaluer la dégradation (Boesten et al., 2014). 

En synthétisant les données disponibles dans la littérature (Tableau 1), les valeurs de DT50 pour 
le BPA varient de 0,81 à 8,7 jours, avec une moyenne de 4,6 jours ; pour le 4-NP, de 4,6 à 25 jours, 
avec une moyenne de 12,3 jours ; et pour le 4-OP, de 5 à 19,3 jours, avec une moyenne de 11,2 
jours. La biodégradation du BPA est donc généralement plus rapide que celle du 4-NP et du 
4-OP. Étant donné que la voie de dégradation implique des intermédiaires tels que 

nature de la chaîne alkyle en position iso sur le noyau benzénique (Kolvenbach et al., 2007 ; 
Takeo et al., 2020). De plus, les types de sols étudiés étant toujours différents, leurs propriétés 
physico-chimiques ainsi que la composition de leurs communautés microbiennes varient, 
influençant ainsi les vitesses de dégradation. 

Par ailleurs, plusieurs auteurs ont montré que la présence de plantes favorise la 
biodégradation des MPO (Sun et al., 2010 ; Toyama et al., 2011 ; Chen et al., 2015 ; Leroy et al., 
2015 ; Wu et al., 2019), notamment grâce aux effets de la rhizosphère, tels qu'une meilleure 
oxygénation et la présence d'exsudats racinaires organiques (Oberai et Khanna, 2018 ; Gupta 
et al., 2020). Les vitesses de dégradation et les pourcentages de dégradation totale observés 
sont ainsi généralement plus élevés en conditions végétalisées. 

Tableau 1 : Synthèse des demi-vies moyennes (DT50) et des valeurs minimales et maximales 
(entre parenthèses), calculées pour les trois micropolluants organiques (MPO) étudiés, à partir 
des références citées et comparaison avec certaines de leurs propriétés physico-chimiques. 

A : Ying et Kookana, 2005 ; Hseu, 2006 ; Chang et al., 2007 ; Sjöström et al., 2008 ; Brown et al., 
2009 ; Langdon et al., 2011 ; Li et al., 2013 ; Kuzikova et al., 2019. 
B : Ying et Kookana, 2005 ; Shibata et al., 2006 ; Langdon et al., 2011. 
C : Ying et Kookana, 2005 ; Xu et al., 2009 ; Langdon et al., 2011 ; Li et al., 2013. 

 

Organic 
micropollutan
t 

DT50 (day):  
Average (min-
max) 

Molecular 
weight (g/mol) 
(*) 

Log Kow 
(*) 

Referenc
e 

4-NP 12.3 (4.6-23) 220.3 5,4 A (n=8) 
4-OP 11.2 (5-19.3) 206.3 4,8 B (n=3) 
BPA 4.6 (0.81-8.7) 228.3 3,4 C (n=4) 

 

  



 
 
 

7 
 

Pour assurer la biodégradation des MPO, les principaux acteurs sont les bactéries. Plusieurs 
genres bactériens sont reconnus pour leur capacité à dégrader ces composés, qualifiés de 
bactéries dégradant les MPO. Par exemple, les genres Pseudomonas, Bacillus, 
Sphingomonas, Arthrobacter et Sphingobium sont bien documentés pour leur rôle dans la 
dégradation des alkylphénols ainsi que du BPA (Matsumura et al., 2009 ; Wang et al., 2015 ; Im 
et Löffler, 2016 ; Zhang et al., 2016 ; Ma et al., 2016 ; Oh et Choi, 2019 ; Shi et al., 2022 ; Tian et al., 
2022). La majorité des études existantes ont été menées sur des sols agricoles, des boues 

cipalement dans des essais en batch. À notre 

filtres plantés de type FPR traitant des eaux de ruissellement urbain, ni sur le lien entre 
biodégradation et diversité microbienne. 

Ce travail propose ainsi un focus sur la cinétique de biodégradation de certains MPO présents 
dans le ruissellement urbain  à savoir le BPA, le 4-NP et le 4-OP  et sur les rôles des 
communautés bactériennes, de la végétation et du type de substrat dans ce processus de 

un filtre planté à flux vertical innovant a été mis en place pour traiter une partie des eaux de 
ruissellement du périphérique parisien. L
dégradation de ces MPO émergents dans des colonnes expérimentales plantées et non 

jamais été proposée dans la littérature. Les auteurs espèrent ainsi que les résultats obtenus 
permettront une meilleure compréhension du fonctionnement des filtres plantés dans la 

efficacité pour réduire les flux de polluants organiques vers les écosystèmes aquatiques. 

2. Matériel et méthodes 

Le principe des expériences de biodégradation repose sur le suivi des teneurs en BPA, 4-OP et 
4-NP dans des colonnes plantées et non plantées contenant des substrats de filtre planté de 
roseaux enrichis artificiellement par ces composés
sur des expériences antérieures en laboratoire sur des sols contaminés (Seidl et al., 2021) ainsi 
que sur des études en colonnes de biodégradation (Bertelkamp et al., 2015). Les lignes 
directrices des essais de biodégradation sur le sol de la norme ISO 11266 (ISO, 1994) ont été 
suivies. 

2.1.  

en forme de 
600 m² chacune. Leur structure est similaire : de haut en bas, on retrouve une couche filtrante 
(40 cm), puis une couche de transition (10 cm) et enfin une couche de drainage submergée 
(50 cm). La différence réside dans la composition de la couche filtrante. Dans le FPR 
conventionnel (FPR-S), cette couche est composée de 40 cm de sable, tandis que dans le filtre 
innovant (FPR-R), une couche de 20 cm de substrat adsorbant commercial, le Rainclean® 

connue, mais le RC contient principalement des carbonates, des fibres de coco, de la 
pouzzolane et du charbon actif. Les deux filtres sont plantés de roseaux communs (Phragmites 
australis). Depuis février 2021, les filtres sont alimentés alternativement (un mois sur deux) par 
des pompes situées dans une bâche de stockage qui se remplit avec des eaux de nappe (eaux 
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claires parasites permanentes) et/ou des eaux de ruissellement. En période de fortes pluies, les 
à 20 L/s. 

Pour les expérimentations, des échantillons représentatifs de substrats ont été prélevés en avril 
2022 au centre du FPR-R : sédiment de surface (  le temps), sable et 

nt deux semaines. Une légère 
décompaction a été effectuée pour les sédiments afin de séparer les agrégats. Aucun 

échantillons secs ont été conservés à température ambiante dans des contenants fermés à 
 

Les propriétés physico-chimiques des substrats ont été caractérisées : pH (NF ISO 10 390), 
carbone organique total (COT, combustion catalytique à haute température, 960°C), azote 

-130) et granulométrie (NF 
ISO 13320-1). Les teneurs initiales en BPA, 4-OP et 4-NP ont été quantifiées pour déterminer 
les niveaux de fond des MOP dans les substrats (voir section 2.4). 

2.2. Procédures expérimentales 

Les expériences de biodégradation aérobie ont été conduites en triplicat (pour une condition 
donnée, substrat et pas de temps) dans des colonnes cylindriques en acier inoxydable (12 cm 
de hauteur, 7 cm de diamètre) avec à leur base par une grille en acier inoxydable de 100 µm 
de maille et remplies avec 10 cm de sable ou de RC issus du FPR-R (Figure 1). Pour évaluer 
également la dégradation dans les sédiments accumulés, des colonnes non plantées 
contenant 5 cm de sédiment ont été réalisées. Les colonnes ont été remplies avec les substrats 
traités au préalable, en veillant à maintenir une masse volumique identique à celle mesurée 

°C). 

plantés. Pour corriger les effets de la dégradation abiotique, un contrôle stérile non planté a 
été mis en place pour les trois substrats. Les échantillons témoins ont été stérilisés juste avant 

de repos entre chaque cycle, puis maintenus hermétiquement fermés. Pour corriger les 
éventuelles évolutions naturelles des communautés microbiennes, des contrôles non pollués 
ont été réalisés pour tous les substrats 
avec les MOP) mais non enrichis en laboratoire. Pour la condition plantée, de jeunes roseaux 
communs (P. australis) de 15 cm de hauteur, fournis par la société Santonine, ont été utilisés. 
Le substrat initial présent dans le pot a été retiré, les racines lavé
les jeunes plants ont été placés au centre des colonnes contenant du sable ou du RC. Chaque 
plant possédait plusieurs tiges. 

-incubées 
pendant deux 
conditions. La pré incubation a eu lieu en chambre climatique (KBWF 720, Binder) avec des 

C, avec 
une humidité  constante de 60 %. Les colonnes ont été positionnées aléatoirement dans 
la chambre  
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composition (12 mg/L Ca²⁺, 8 mg/L Mg²⁺, 12 mg/L Na⁺, 6 mg/L K⁺, 9 mg/L SO ⁻, 74 mg/L HCO ⁻, 
7.3 mg/L NO ⁻, 15 mg/L Cl⁻, 32 mg/L SiO , pH 7). 

À la fin de la pré incubation, chaque colonne a été artificiellement contaminée avec du BPA, 
du 4-NP et du 4-OP (sauf les contrôles non pollués), en les immergeant doucement dans un 
bécher d  -NP : 3.5 mg/L, 4-OP : 1 mg/L, BPA : 2.,57 
mg/L). Les concentrations choisies sont basées sur les moyennes trouvées dans les eaux de 
ruissellement à Paris (Gasperi et al., 2022), mais augmentées 100 fois pour garantir une 

chambre climatique dans les mêmes conditions que pour la préincubation. 

À chaque intervalle de temps défini (0 ; 1 ; 4 ; 7 ; 14 ; 30 jours), un triplicat de colonnes a été 
prélevé, puis leur contenu homogénéisé pour permettre les différentes analyses. Le temps 
initial (T0) correspond à 5 h après exposition aux MOP. La contribution de la végétation est 
calculée par la différence entre colonnes plantées et non plantées. Celle des microorganismes 
est calculée par la différence entre colonnes non plantées et les témoins abiotiques. 

Un test préliminaire unique a été réalisé avec du sable et du RC non plantés, comparé à des 
essais en batch avec un ratio substrat/liquide de 1:2 selon la norme EPA OPPTS 835.3180 
(Ranchoux, 2021), afin de valider la configuration et de déterminer la durée de test appropriée. 

 

Figure 1 : Les différentes colonnes mises en place pour l'expérience. 1 : P. australis (conditions de 
plantation) ; 2 : Bécher en verre (1 L) ; 3 : Colonnes en acier inoxydable (12*7.2 cm ou 7*7.2 cm) ; 4 : Substrat 
: sable, RC ou sédiment - stérile ou non ; 5 : Pince en acier inoxydable ; 6 : Grille en acier inoxydable (maille 
de75 µm) ; 7. Structure en aluminium stérile (invisible, pour surélever les colonnes). 
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2.3.  Produits chimiques et réactifs 

Le bisphénol A (BPA : 4-[2-(4-hydroxyphényl)propan-2-yl]phénol, CAS 80-05-7) et le 4-
nonylphénol (4-NP : 4-(7-méthyloctyl)phénol, CAS 84852-15-3), ont été achetés chez Sigma-
Aldrich, avec une pureté analytique >99 % et >90 % respectivement. Le 4-tert-octylphénol (4-
OP : 4-(2,4,4-triméthylpentan-2-yl)phénol, CAS 140-66-9) a été fourni par Cil Cluzeau, avec une 
pureté analytique >98 %.  

-nNP, BPA-d16, nNP2EC et nNP1EO ont été achetés auprès 
-d6, NP1EO-d2 et OP-d17 ont été 

achetés respectivement auprès de CIL, Sigma-Aldrich et CDN (>99 % de pureté). 

Les solutions mères de MOP ont été préparées à une concentration de 2 g/L dans du méthanol 
 acétone, dichlorométhane 

 ont été achetés chez Supelco-Sigma Aldrich, et le méthanol 

(UP-H2O, IQ 7000, Merck) utilisée présentait une résistivité de 18, COT de 2,1 ppb. 

2.4.  Analyses du BPA, 4-OP et 4-NP 

Afin de quantifier la rétention des MOP dans les substrats, leurs concentrations ont été 

biodégradation, les teneurs en MOP ont été analysées dans des échantillons représentatifs de 
substrats à chaque laps de temps
prises en compte, car jugées négligeables pour ces composés (Soares et al., 2008). 

Avant l -18°C), lyophilisés (Alpha 1-2 
LD Plus, CHRIST) puis broyés dans un broyeur à billes planétaire en agate (PM100, Retsch) afin 

t été extraits par une 
méthode solvant/micro- -

des tubes en Téflon. Les tubes ont été chauffés par micro-ondes (Multiwave 3000, Anton Paar) 
à 140°C, 7 bars, à 800 W pendant 5 min, puis à 300 W pendant 10 min. Après refroidissement, 
les extraits ont été filtrés avec un filtre papier pré-nettoyé (5-8 µm, VWR) pour éliminer les 
particules. Le volume des extraits a ensuite été réduit par évaporation rotative (Rotavapor R-
114 avec régulateur de vide V-
rincés avec 2 mL de MeOH et les extraits récupérés. Les échantillons ont été transférés dans 
des 
repris avec 500 µL de mélange MeOH/eau ultrapure (50/50 v/v) pour être purifiés sur 
cartouches SPE OASIS® HLB (200 mg / 6 mL, Waters). 

Les cartouches SPE ont été 

v/v/v). 50 µL de st  
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Les échantillons finaux ont été repris dans 1 mL de phase mobile A1/B1 (50/50 v/v) : A1 = eau 
ultrapure + 0,05 % NH4OH ; B1 = MeOH + 0,05 % NH4OH. Pour les échantillons liquides (eau), 

analyse. 

-NP et 4-OP a été réalisée par chromatographie liquide ultra-performante 
(UPLC, ACQUITY, Waters) couplée à une spectrométrie de masse en tandem (MS-MS, 
ACQUITY TQD, Waters). Les composés ont été élués sur une colonne Acquity UPLC BEH C18 

par électrospray et la détection/quantification par deux transitions MS-MS spécifiques par 
molécule. 

toute contamination. Les concentrations en MOP dans les substrats ou solutions ont été 
calculées en prenant en compte le rendement 

par le rendement 
 

2.5. Analyses microbiennes et biochimiques 

2.5.1. Diversité fonctionnelle microbienne des substrats 

ne par les micro-organismes présents dans les 
colonnes ont été évalués à chaque phase 
Pour évaluer la diversité fonctionnelle microbienne du sol, conformément à Weber et Legge 
(2010) et Garland et Mills 
utilisées. Des suspensions cellulaires microbiennes ont été préparées en agitant 4 g de 
substrat dans 36 mL de solution de NaCl stérile (9 g·L⁻¹) pendant 1 heure à 40 rpm. Pour 
éliminer les particules de sol, la suspension a été centrifugée à 3000 rpm pendant 10 minutes. 
150 µL d une dilution au 1/100e du surnageant ont été ajoutés dans chaque puits de la plaque 

 avec un 
spectrophotomètre Multiskan FC (ThermoScientific) après 0, 24, 48, 72, 96, 120 et 168 heures. 
Les puits avec une absorbance supérieure à 0,25 ont été considérés comme positifs (A et al., 
2017), après correction par la soustraction des valeurs 

catabolique a été déterminée en divisant le nombre de substrats positifs par le nombre total 
de substrats (31). 

(1) AWCD = Σ (C - C  - B) / 31 
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2.5.2 Activité enzymatique totale des substrats 

u diacétate de 
fluorescéine (FDA), selon la méthode décrite par Green et al. (2006). 96 puits ont été remplis 

 
tampon borate de sodium-acide chlorhydrique (pH alcalin) et 50 µL de solution de FDA (3 
g·L⁻¹). Les microplaques ont été incubées à 37°C pendant 2 heures sur un agitateur (200 rpm). 
Après incubation, les plaques ont été centrifugées 10 minutes à 1500 rpm. 100 µL du 
surnageant de la première plaque ont été transférés dans une nouvelle plaque contenant 100 
µL du même tampon (refroidi)

AFAS Monaco (Xenius XML). La quantité de fluorescéine 

/ g de sol sec / h. 

2.5.3 Diversité génétique bactérienne des substrats 

e
composition des communautés bactériennes a été analysée par séquençage haut débit 
(Illumina MiSeq), réalisé par Eurofins Genomics (Allemagne). Les régions variables V3 V4 du 

GGG TAT CTA ATC C (antisens), puis les produits PCR séquencés. 

Les séquences obtenues ont été traitées avec le logiciel open source QIIME 2 version 2021.11 
(Bolyen et al.

-in DADA2 (Callahan et al., 2016). Les 
séquences ont été alignées avec MAFFT (Katoh et Standley, 2013), puis une phylogénie a été 
construite avec FastTree (Price et al. Amplicon 
Sequence V
et al., 2012) et de la commande « feature-classifier ». Une raréfaction a été effectuée afin 

de séquences observé. Cette méthode permet de comparer les communautés bactériennes 
 

2.6. Analyse des données 

2.6.1. Modélisation de la cinétique de biodégradation 

La modélisation de la cinétique de biodégradation des OMP a été réalisée avec le logiciel 
Gmkin (Ranke, 2021) du logiciel R (R Core Team, version 4.2.2, 2022). Les données ont été 
converties en pourcentage d'OMP (en fonction de la teneur initiale), et la modélisation a été 
basée sur six étapes temporelles et trois répétitions. Pour sélectionner le modèle qui 
correspond le mieux à la cinétique de dégradation des OMP, le manuel du groupe de travail 
FOCUS (Boesten et al., 2014) a été utilisé. Quatre modèles cinétiques ont été testés : Single 
First-Order (SFO, équation (2)), First-order multi-compartment (FOMC, équation (3)), Hockey-
Stick (HS, équations (4.1) et (4.2)) et Modified Hockey-Stick (MHS, équations (4.1) et (4.2)).  
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SFO est une équation exponentielle simple qui suppose que le nombre de molécules  
est faible par rapport au nombre de micro-organismes de dégradation et de leurs enzymes. 
FOMC est un modèle bi-phasique du premier ordre qui suppose que le sol est un milieu 
hétérogène et le divise ensuite en un petit nombre de sous-compartiments, chacun ayant une 
constante de vitesse de dégradation différente (Boesten et al., 2014). HS est également un 
modèle bi-phasique du premier ordre, mais qui suppose deux courbes séquentielles du 
premier ordre avec un point de rupture à un moment spécifique. MHS est le même modèle 
que HS mais introduit une phase de retard sans dégradation avant le point de rupture tb en 
fixant k1 = 0 (Boesten et al., 2014). 

𝐶𝑡 = 𝐶0 ∗ 𝑒−𝑘∗𝑡        (2 : SFO) 

 𝐶𝑡 =  
𝐶0

(
𝑡

𝛽
+1)

𝛼        (3: FOMC)  

𝐶𝑡 = 𝐶0 ∗ 𝑒−𝑘1∗𝑡       𝑝𝑜𝑢 𝑡 ≤  𝑡𝑏  𝑒𝑡 𝐶𝑡 = 𝐶0 ∗ 𝑒−𝑘1∗𝑡𝑏 ∗ 𝑒−𝑘2∗(𝑡−𝑡𝑏)    𝑝𝑜𝑢𝑟 𝑡 >  𝑡𝑏  (4.1 : HS and MHS) 

𝐶𝑡 = 𝐶0   pour t ≤  tb  𝑒𝑡  𝐶𝑡 = 𝐶0 ∗ 𝑒−𝑘2∗(𝑡−𝑡𝑏)      pour t >  tb     (4.2: HS and MHS) 

où Ct est la teneur en OMP (%) au temps t (jour), C0 est la teneur initiale en OMP (%), k, k1 et k2 
sont des constantes de vitesse de dégradation (jour-1). Α est un paramètre de forme FOMC 
sans dimension déterminé par le coefficient de variation des valeurs k, β est un paramètre de 
localisation sans dimension. Tb est le point de rupture HS et MHS (jour) auquel la constante de 
vitesse change. k1 = 0 décrit dans le modèle MHS la phase initiale sans dégradation, la phase 
de retard. 

Chaque ensemble de données cinétiques a été modélisé selon les quatre modèles décrits ci-
dessus, le C0 a été fixé à 100 % et les autres paramètres ont ensuite été optimisés. Selon 
(Boesten et al., 2014), le modèle avec le χ² le plus faible est celui qui décrit le mieux les données. 
L'erreur de mesure χ² est définie comme l'écart entre les données calculées et observées par 
rapport à l'incertitude des mesures. Selon (Boesten et al., 2014), un χ² inférieur à 15% indique 
un bon ajustement et valide le modèle. Pour améliorer l'ajustement, les valeurs aberrantes ont 
été identifiées selon que les valeurs étaient en dehors des courbes min et max définies par les 
intervalles de confiance des différents paramètres cinétiques (k, α, β) obtenus avec l'ensemble 
des données. Si des valeurs aberrantes étaient présentes, elles ont été supprimées et les 
données restantes ont été remodelées. La demi-vie (DT50, temps nécessaire pour que la 
teneur en OMP diminue de moitié par rapport à la valeur initiale) a été calculée à l'aide du 
modèle le mieux adapté selon les équations (5, OFS), (6, FOMC) et (7, HS et MHS). Les intervalles 
de confiance du DT50 ont été calculés à partir des intervalles de confiance à 95 % donnés pour 
les paramètres cinétiques. Seuls les résultats obtenus pour le modèle le mieux ajusté sont 
présentés dans cet article. 

𝐷𝑇50 =
ln 2

𝑘
             (5: SFO) 

 𝐷𝑇50 =  𝛽 (2(
1

𝛼
) − 1)            (6: FOMC) 

𝐷𝑇50 =  
𝑙𝑛2

𝑘1
         𝑖𝑓 𝐷𝑇50  ≤  𝑡𝑏            (7.1: HS and MHS) 

𝐷𝑇50 = 𝑡𝑏 + 
(𝑙𝑛2−𝑘1𝑡𝑏)

𝑘2
        𝑖𝑓 𝐷𝑇50 >  𝑡𝑏            (7.2: HS and MHS) 
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2.6.2 Traitement bioinformatique de la diversité génétique 

Pour calculer les métriques de diversité alpha et bêta sur le logiciel QIIME 2, tous les 
échantillons ont été normalisés au nombre minimal de séquences dans un échantillon qui 
était de 51 266. La saturation de la diversité est restée suffisante. La diversité alpha a été étudiée 
par le biais des ASV observés (nombre de taxons différents observés) et de l'indice de Shannon. 
Les ASV observés ont été sélectionnés pour évaluer la richesse des communautés et l'indice 
de Shannon pour évaluer la diversité des communautés (Callahan et al., 2017 ; Willis, 2019 ; 
Faith, 1992). La bêta-diversité a été appliquée pour évaluer les différences de communauté 
bactérienne entre tous les échantillons en fonction de la composition des ASV (Callahan et al., 
2017 ; Anderson et al., 2011). Ainsi, des analyses de coordonnées principales (PCoA) à partir des 
distances pondérées UniFrac (basées sur l'abondance et la phylogénétique des taxons) et 
Bray-Curtis (basées sur l'abondance des taxons) ont été réalisées. Sans normalisation des ASV 
au nombre minimal, la taxonomie bactérienne des échantillons a été évaluée à l'aide 
d'histogrammes des abondances relatives des taxons, au niveau des phyla, et à l'aide d'une 
carte thermique du score Z de l'abondance relative des genres (avec une abondance > 1 % pour 
les deux). 

L'enrichissement différentiel des caractéristiques bactériennes entre les conditions et les 
substrats a été déterminé en utilisant la taille de l'effet de l'analyse discriminante linéaire (LDA) 
(LEfSe ; Segata et al. 2011), avec l'analyse multiclasse un contre un. Un score LDA de 2 et un 
alpha de signification de 0,05 (test de Kruskal-Wallis) ont été utilisés comme seuils. L'analyse a 
été effectuée pour chaque substrat en fonction des différentes conditions (comparaison entre 
planté et non planté et pollué et non pollué) au moment final seulement (T30). Les taxons qui 
n'ont pas été identifiés au moins au niveau de l'ordre n'ont pas été inclus. 

2.6.3 Analyses statistiques 

logiciel R (version 4.3.1). Les graphes 

(ANOVA à un ou deux facteurs) a été utilisée pour tester les différences significatives entre les 
conditions expérimen
un test post-hoc de Tukey HSD (Honest Significant Difference) a été réalisé pour comparer les 
groupes deux à deux. 

supposant une décroissance exponentielle de la concentration des MOP dans le temps. Les 
demi-vies (DT50) ont été calculées en ajustant la fonction suivante : 

-kt 

tration initiale, k la constante de 
dégradation (jour⁻¹), et t le temps (en jours). La demi-vie DT50 est calculée selon la formule : 

DT50 = ln(2) / k 

Les données ont été ajustées à cette équation par régression non linéaire (nls) et la qualité de 
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(Bray-  2. Les différences de 
structure des communautés microbiennes entre conditions expérimentales ont été testées 
par analyse de la variance permutée (PERMANOVA, fonction adonis du package vegan). La 
visualisation des communautés bactériennes a été réalisée par analyses en coordonnées 
principales (PCoA) sur la base des distances de Bray-Curtis. 

3. Résultats 

3.1 Caractérisation des substrats 

Le Tableau2 présente les propriétés physico-chimiques des trois substrats évalués. Les 
données révèlent que les sédiments et le RC sont beaucoup plus organiques (103,6 et 27,5 g/kg 
de carbone organique respectivement) que le sable (1,6 g/kg), ce qui explique en partie leur 
plus grande CEC, 19,8 et 37,4 me/100 g respectivement contre 2,2 me/100 g pour le sable. Enfin, 
le sédiment était moins basique (7,87 contre 8,62 et 8,79 pour le sable et le RC, respectivement) 
et contenait beaucoup plus d'azote et de limon que le sable et le RC. 
Les teneurs initiales en polluants dans le sable et le RC étaient presque toujours inférieurs à la 
limite ont été mesurés pour le 4-OP dans le RC), ce qui indique 
l'absence de contamination. Le sédiment semble être contaminé, contenant des niveaux 
significatifs de BPA, 4-NP et 4-OP (0,288, 0,372 et 0,060 -NP était 
donc le composé le plus présent dans les sédiments. Ces valeurs sont du même ordre que 
celles observées par d'autres auteurs comme (Flanagan et al., 2019b). 
 
Tableau 2 : Propriétés physicochimiques du sable, du Rainclean et des sédiments (COT : 
carbone organique total ; TN : Azote total ; CEC : Capacité d'échange cationique), teneurs 
initiales et dopées (écart-type) et rétention (écart type) du bisphénol A (BPA), du 4-
nonylphénol (4-NP) et du 4-t-octylphénol (4-OP). 

Substrate 
TOC 
g/k
g 

TN 
g/k
g 

pH 
CEC 
me/100
g 

Cla
y % 

Silt 
% 

BPA 
µg/g 

4-NP 
µg/g 

4-OP 
µg/g 

BPA 
retaine
d % 

4-NP 
retaine
d % 

4-OP 
retaine
d % 

Sand 
1.57 0.53 8.62 2.20 1.2 9.1 

<0.002 <0.002 <0.002       

spiked 
0.270 
(0.09) 

0.515 
(0.19) 

0.086 
(0.03) 

35.2 
(2.87) 

92.3 
(2.25) 

98.4 
(0.28) 

Rainclean 
27.5 0.37 8.79 37.4 1.5 17.3 

<0.002 <0.002 0.004       

spiked 
0.391 
(0.07) 

1.321 
(0.68) 

0.220 
(0.04) 

52.1 (9.13) 
93.3 
(3.29) 

98.5 
(0.52) 

Sediment 

104 5.46 7.87 19.8 6.6 64.1 

0.288 0.372 0.060       

spiked 
1.425 
(0.03) 

2.339 
(0.26) 

2.166 
(0.14) 

69.4 97.9 99.8 

 
L'adsorption mesurée à partir du dopage semble être conditionnée par les propriétés 
physicochimiques des substrats et des OMP. Le 4-NP et le 4-OP ont été davantage retenus 
que le BPA, en raison de leur capacité d'adsorption plus élevée. L'adsorption du BPA semble 
être conditionnée par la teneur en carbone organique en raison de sa plus grande solubilité 
dans l'eau et de son pKa (Soares et al., 2008 ; Corrales et al., 2015). 
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3.2 Cinétique de (bio)dégradation 

Dans ce paragraphe, nous présentons la cinétique de dégradation des OMP étudiés et de leur 
différence en fonction du substrat, du polluant et de l'exposition. La Figure 1 présente la 
cinétique de dégradation biotique et abiotique du BPA, du 4-NP et du 4-OP pour les différents 
substrats et conditions d'exposition (plantée, non plantée, stérile) pendant les 30 jours 
d'incubation. Les lignes représentent l'ajustement du modèle avec l'erreur du Chi(2) la plus 
faible. L'erreur χ² associée aux différents modèles varie entre 0,77 et 14,32%, avec une moyenne 
inférieure à 10% (Tableau3). Le test de corrélation de Pearson R-values entre 0,934 et 0,994 (p-
value < 10-7 ) confirme que ces modèles décrivent bien les données obtenues et peuvent être 
validés (Boesten et al., 2014). L'élimination des valeurs aberrantes (écart de plus de 3 SD) a 
permis d'obtenir des données plus cohérentes et de réduire l'erreur du modèle. 
Pour tous les substrats et conditions, une dégradation relativement rapide a été observée 
durant les 10 premiers jours (Figure 1), période durant laquelle la plus grande partie des 
composés a été dégradée. 
Cette phase a ensuite été suivie d'une dégradation plus lente ou presque nulle. Pour la 
dégradation des alkylphénols dans le sable, une phase de latence de 3 à 7 jours a été observée. 
Ce phénomène est également apparu pour d'autres substrats mais était moins systématique 
et était probablement lié d'une part à la biodisponibilité et d'autre part à la faculté des 
bactéries à dégrader. Les alkylphénols sont moins solubles dans l'eau et donc moins 
disponibles pour les bactéries que le BPA, de plus la présence de matière organique comme 
dans le RC et les sédiments est connue pour augmenter la biodégradabilité (Hayashi et al., 
2005). D'autre part, une phase résiduelle des OMP a toujours été observée pour le RC et les 
sédiments à la fin de l'expérience, sauf pour le BPA et le 4-NP dans le RC plantés. 
 
 

Figure 1 : Cinétique de dégradation du bisphénol A (BPA), du nonylphénol (NP) et de 
l'octylphénol (OP) dans le sable (S), le Rainclean (RC) et le sédiment (Sdt). Les carrés et les 
cercles représentent les valeurs mesurées pour les conditions plantées et non plantées 
respectivement ; les triangles représentent les valeurs de contrôle abiotique ; la croix et le signe 
plus représentent les valeurs aberrantes. Les lignes représentent les valeurs modélisées. Les 
barres indiquent l'écart-type de la moyenne (n=3). 
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Comme le montre le Tableau 3, la dégradation du BPA est globalement mieux décrite par la 
cinétique du premier ordre (SFO) et du premier ordre à compartiments multiples (FOMC), 
tandis que les alkylphénols correspondent mieux au modèle de hockey (HS/MHS). La 
dégradation des alkylphénols dans le sable a été globalement la mieux décrite par le modèle 
MHS, aussi bien en conditions plantées que non plantées. Pour les deux autres substrats, il n'y 
a pas de tendance claire. Le RC non planté ainsi que les sédiments ont montré pour tous les 
OMP une petite partie réfractaire d'environ 20 % restant à la fin de l'expérience, probablement 
adsorbée sur la matière organique et non disponible pour les microorganismes. Ce 
comportement a été le mieux décrit par le modèle MHS, avec un point de rupture autour de 
10 jours à partir duquel les concentrations en OMP restent constantes et a été le mieux décrit 
par le FOMC diminution lente a encore été observée. L'ajustement d'un modèle 
permet de calculer le temps de demi-dégradation (DT50) des OMP (Tableau 3). Le BPA était 
le composé le plus rapidement dégradé, avec un DT50 compris entre 2,34 et 4,06 jours en 
conditions de plantation, et entre 3,18 et 2,32 jours en conditions de non plantation pour le 
sable et le RC respectivement (Tableau 3). Le RC a donné pour toutes les substances des DT50 
inférieurs à ceux du sable (sauf pour le BPA en conditions plantées), avec des DT50 du 4-NP 
allant de 2,55 à 5,11 jours et de 1,75 à 4,83 jours pour le 4-OP. Le sédiment a montré une 
dégradation comparable à celle du RC (DT50 de 3,55 et 4,96 jours pour le 4-NP et le 4-OP) à 
l'exception du BPA (DT50 de 21,7 jours), probablement en raison de l'adsorption élevée du BPA 
sur la matière organique présente dans le sédiment. L'expérience finale confirme les résultats 
du test préliminaire. Le test préliminaire (n=6) a également montré que les tests en colonne 
sont en moyenne 59 ±15% plus lents que les tests en batch, avec une plus grande différence 
pour le sable (71±11%) que pour le RC (47±14%). Cela confirme l'importance d'une bonne 
configuration de l'essai pour représenter de manière adéquate les processus sur 
le terrain. 
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Tableau 3 : Paramètres ajustés des trois modèles cinétiques utilisés (Single-First Order SFO, First-order multi-compartment FOMC et Hockey-
Stick HS) pour la dégradation du bisphénol-A (BPA), du nonylphénol (4-NP) et de l'octylphénol (4-OP). Les temps de demi-vie (DT50) sont indiqués 
avec leurs intervalles de confiance à 95 % (min-max). Les pourcentages de dégradation à la fin de l'incubation (30 jours) sont donnés pour les 
conditions biotiques et abiotiques. La qualité de l'ajustement est donnée par le niveau d'erreur X2et le coefficient de corrélation de Pearson R 
(toutes les valeurs p du test de corrélation étaient inférieures à 10-7) . Caractéristiques du BPA, du 4-NP et du 4-OP (Yamamoto et al., 2003 ; 
Corrales et al., 2015 ; base de données ECHA, 2023d). 

Modality 
Best 
model 

Estimated parameters (according to the model) Degradation time 
Degradation after 30 
days 

Goodness of fit 

k or k1 (d-1) k2 (d-1)  tb (d)  α β 
DT50 
(d) 

Confidenc
e intervals  

Biotic 
system (%) 

Abiotic 
control 
(%) 

χ² 

error 
level 

R Pearson 
correlatio
n  

SFO/HS/MH
S 

HS/MHS FOMC 

BPA (log Kow 3.4, water solubility 300 mg/l) 

Planted-sand SFO 0.296 - - - - 2.34 1.89-2.89 99.6 (0.7) 10.4 (9) 14.12 0.9791 
Planted-RC MHS 0 1.054 3.4 - - 4.06 3.94-4.20 99.0 (0.1) 7.5 (3.7) 2.22 0.9932 
Unplanted-
sand 

FOMC - - - 2.892 11.753 3.18 2.87-3.56 96.1 (1.9) 10.4 (9) 6.69 0.9823 

Unplanted-RC FOMC - - - 0.57 0.978 2.32 2.12-3.27 85.8 (2.2) 7.5 (3.7) 9.49 0.9601 
Unplanted-
sediment 

FOMC - - - 1.748 
44.65
5 

21.73 20.96-68.0 59.6 (13.4) 19.1 (4.8) 0.77 0.9557 

4-NP (log Kow 5.4, water solubility 5.7 mg/l) 

Planted-sand MHS 0 0.798 3.48 - - 4.35 3.84-5.59 99.1 (1.5) 23.6 (12.6) 2.89 0.9726 
Planted-RC SFO 0.272 - - - - 2.55 1.96-3.31 98.5 (1.6) 16.6 (10.8) 14.32 0.9678 
Unplanted-
sand 

MHS 0 0.0599 4.06 - - 15.63 11.35-22.42 83.2 (1.8) 23.6 (12.6) 4.9 0.9343 

Unplanted-RC HS 0.136 5.2E-04 13.09     5.11 4.13-6.31 83.2 (4.7) 16.6 (10.8) 12.66 0.9678 
Unplanted-
sediment 

HS 0.195 1.1E-11 8.07 - - 3.55 3.09-4.08 78.1 (4.0) 9.4 (5.9) 8.67 0.9851 

4-OP (log Kow 4.8, water solubility 7 mg/l) 

Planted-sand MHS 0 0.218 3.62 - - 6.81 5.88-8.10 94.5 (2.9) 9.0 (13.3) 5.68 0.9774 
Planted-RC HS 0.144 4.6E-10 12.15     4.83 3.62-6.44 82.6 (14.1) 12.7 (10.3) 10.29 0.966 
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Unplanted-
sand 

MHS 0 0.104 6.97 - - 13.63 11.58-16.60 87.6 (2.1) 9.0 (13.3) 2.78 0.952 

Unplanted-RC FOMC - - - 0.456 0.491 1.75 1.56-2.36 78.8 (4.6) 12.7 (10.3) 8.03 0.971 

Unplanted 
sediment 

Doubl
e MHS 

0 then  
0.509  

5.5E-05 
3.62 
then 
6.97 

- - 4.96 4.35-6.04 76.6 (3.6) 16.8 (11.3) inf 0.994 
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La Figure 4 fournit la réponse à une question fréquemment posée, celle de l'influence de la 
plante sur la cinétique de dégradation. La Figure4 A représente les niveaux de dégradation à 
la fin des expériences, avec la contribution de la dégradation abiotique, biotique sans plante et 
biotique avec plante. Globalement, entre 60 et 99,6 % des OMP ont été éliminées après 30 
jours. Si l'on corrige pour le contrôle abiotique les chiffres sont un peu plus bas, les valeurs 
varient de 40 (60 si l'on ne tient pas compte des sédiments) à 92%,. Ainsi, la dégradation 
biotique était le principal processus contrôlant l'élimination des OMP. La dégradation biotique 
diffère significativement de la dégradation abiotique (KW p-values < 0,05), et aucune 
dégradation significative n'est apparue dans les contrôles abiotiques après 30 jours. Aucune 
tendance spécifique liée au substrat n'a été observée (valeurs KW p > 0,05). En ce qui concerne 
les polluants, le BPA a été plus facilement dégradé, sauf dans les sédiments (40 ou 78% sans 
sédiments 92%) que les alkylphénols, avec peu de différence entre le 4-NP et le 4-OP (60 - 82% 
et 60 - 85% respectivement). La tendance la plus significative était la différence entre les 
conditions plantées et non plantées (Figure 3 A), avec des pourcentages de dégradation 
systématiquement et significativement plus élevés dans tous les traitements plantés après 30 
jours (toutes les valeurs KW p < 0,05, sauf 4-OP dans RC). 

 

 
Figure3 : Comparaison du pourcentage de dégradation (A) et du DT50 (B) pour les différents 
substrats (sable, RC et sédiments) et les OMP (BPA, 4-NP et 4-OP). A : La contribution abiotique, 
biotique sans plante et biotique avec plante est représentée (le total des 3 correspond donc à 
la dégradation totale de la condition plantée). * indique une différence significative (valeur p 
de Kruskal-Wallis < 0,05) de dégradation entre les conditions plantées et non plantées ; les 
barres d'erreur correspondent à l'écart-type. B : Lorsque DT50 non planté < DT50 planté, la 
diminution par la plante est indiquée en vert. Lorsque le DT50 planté > DT50 non planté, 
l'augmentation par la plante est indiquée en rouge. La diminution ou l'augmentation du DT50 
est alors précisée. 
 
Pour les DT50 la vision est moins systématique (Figure 3 B). Dans le sable, les DT50 étaient 
toujours plus faibles en conditions plantées que non plantées, avec une diminution plus 
prononcée pour le 4-NP et le 4-OP, passant de 15,6 et 13,6 jours à moins de 5 et 7 jours 
respectivement. Pour le RC, le 4-NP  de la même manière avec une diminution 
du DT50, mais pour le BPA et le 4-OP, la présence de plantes a augmenté le DT50, ce qui 
semble contradictoire avec les résultats présentés pour la partie du polluant éliminée après 30 
jours (Figure 3 A). Une explication pourrait être trouvée dans les modèles utilisés, en passant 
de modèles avec et sans phase de décalage comme par exemple pour le BPA. 
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Parfois, un seul point de mesure est présent entre le niveau minimum et maximum des OMP, 
ce qui produit une plus grande incertitude pour le DT50 estimé par le modèle. 
Pour mieux analyser les données obtenues et clore cette section une analyse en composantes 
principales (Figure 4) a été réalisée en incluant la cinétique (représentée par le DT50 et le 
pourcentage de biodégradation), les caractéristiques des polluants (représentées par le 
coefficient de partage octanol-eau, le Kow en utilisant la base de données de l'ECHA (ECHA 
database, 2023d), et les substrats (décrits par la teneur en carbone organique et la capacité 
d'échange ,CEC). En fonction de ces variables, l'analyse a identifié 3 groupes principaux 
d'échantillons liés aux caractéristiques du substrat plutôt qu'au type de polluant : le sable, le 
RC et les sédiments. En raison de la forte dégradation du BPA, le sable planté et le sable non 
planté se recoupent, mais le sable planté était corrélé à une dégradation plus importante, 
tandis que le sable non planté était corrélé à un DT50 plus élevé. Le RC planté et non planté 
est corrélé à un faible DT50 et le RC planté à une dégradation plus importante. Enfin, les 
sédiments étaient fortement corrélés à une CEC et à une teneur en carbone organique élevées 
et étaient plus proches des RC mais uniquement pour l'alkylphénol. 
 

Figure 4 : Analyse en composantes principales (ACP) de tous les échantillons en fonction du 
polluant Kow (poll_Kow), du pourcentage de dégradation (X_degrad), du DT50, de la teneur en 
carbone du substrat (substr_C) et de la CEC (substr_CEC). Les axes 1 et 2 expliquent 
respectivement 41,45 % et 27,24 % de la variance totale. 
A : projection de la variabilité de l'ensemble des données sur une carte factorielle des deux 
premiers axes discriminants en fonction des substrats et de leurs conditions. S : sable, RC : 
Rainclean. Sdt : sédiment. Les ellipses représentent les intervalles de confiance (95%).  
B : diagramme de cercles de corrélation avec des vecteurs variables pour chaque facteur 
respectif, colorés en fonction de leur contribution. 
 

3.3 Évolution des propriétés microbiologiques et biochimiques 

3.3.1. Activité enzymatique totale et diversité fonctionnelle 

 
Le Tableau 4 représente l'évolution de l'activité enzymatique totale au moment initial et final 
de l'incubation en fonction des différentes conditions expérimentales, mesurée par l'hydrolyse 
du FDA. Les trois substrats étaient significativement différents les uns des autres (valeurs p KW 
< 10-16) , avec une activité 
élevée que dans le sable (moyenne C 
a légèrement changé avec le temps (cinétique de l'activité enzymatique non montrée), 
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notamment pour le RC (augmentation entre T0 et T30 pour le RC planté et non planté, valeurs 
p < 0,00001). En conditions plantées, l'activité enzymatique totale du sable était inférieure à 
celle du témoin (T0 et T30, p-values < 0,03). Cet effet était moins prononcé pour le RC. 
 
 
Tableau 4 : Moyenne (n=3 pour l'AWCD, n=9 pour l'activité enzymatique) et écart-type () de la 
diversité fonctionnelle des substrats et de l'activité enzymatique totale au début (T0) et à la fin 
de l'expérience (T30). AWCD : average well colour development (développement moyen de la 
couleur du puits). S : Sable ; RC : Rainclean ; Sdt : Sédiment. 
Le contrôle est ici le contrôle non pollué. Pour chaque colonne, les valeurs suivies de lettres 
différentes diffèrent significativement avec p < 0,05 avec le test de comparaison de Kruskal-
Wallis puis de Conover. Pour un même échantillon entre T0 et T30, une différence significative 
est exprimée par l'ajout d'un astérisque à T30 (même test statistique). 

Sample 
AWCD Total enzymatic activity 

T0 T30 T0 T30 

Planted-S 1.12 (0.13) b 0.99 (0.13) b 3.09 (0.56) b  2.84 (0.40) c 

Unplanted-S 1.11 (0.23) b 
0.72 (0.08) a 
* 3.19 (0.25) bd 3.35 (0.20) cd 

Control-S 0.62 (0.02) c 0.33 (0.17) d * 3.71 (0.09) d 3.87 (0.34) d 
Planted-RC 0.83 (0.13) a 0.68 (0.16) a 0 (0) a 0.47 (0.11) ab * 
Unplanted-
RC 0.65 (0.19) c 0.49 (0.10) cd 0.02 (0.01) c 0.57 (0.07) a * 
Control-RC 0.69 (0.16) ac 0.51 (0.21) c 0.27 (0.08) c 0.30 (0.12) b 
Unplanted-
Sdt 2.16 (0.02) d 1.91 (0.08) e * 47.1 (9.88) e 45.1 (4.84) e 
Control-Sdt 2.10 (0.04) d 1.81 (0.03) e * 32.2 (2.19) e 49.5 (6.3) e * 

 
 
L AWCD calculé à partir du test de dégradation multi-substrat Biolog EcoplateTM est présenté 
dans le Tableau 4. Comme pour l'activité enzymatique totale, une différence significative entre 
les trois substrats a été observée, avec le plus grand nombre de substances dégradées et 
l'intensité de dégradation la plus élevée dans le sédiment et la plus faible dans le RC (KW p-
values < 0,04). Cette capacité a légèrement diminué pour tous les substrats avec le temps, mais 
a diminué de manière significative pour le sable et les sédiments non plantés et le contrôle 
(taux de variation de l'AWCD entre -12 et -47%, p-valeurs KW < 0,01). La présence de P. australis 
a significativement augmenté (KW pvalues < 0.04) la diversité fonctionnelle dans le sable et le 
RC, une augmentation plus prononcée à la fin de l'expérience (+ 38%) indiquant que les 
exsudats racinaires pourraient améliorer le potentiel de dégradation du microbiote. Enfin, la 
présence d'OMP a induit une capacité de dégradation significativement plus élevée 
uniquement dans le sable. Les données ont également été analysées en regroupant les 
substrats carbonés selon les familles moléculaires présentes dans les EcoplatesTMde BIOLOG. 
Les écarts types élevés associés à ces données ont empêché une meilleure interprétation des 
résultats. 
 

3.3.2. Structure et diversité de la communauté bactérienne 

Initialement, le séquençage a généré une gamme de séquences brutes, variant de 60422 à 
244128 selon les échantillons. Après l'étape de débruitage, le nombre de séquences retenues 
variait de 51294 à 178199, soit 73 à 87 % du nombre initial. Après traitement des données, un 
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total de 10069 ASV distincts a été identifié. Le nombre de caractéristiques différentes variait 
entre 600 et 1668, en fonction de l'échantillon. 
La composition de la communauté bactérienne a été évaluée pour chaque substrat. La Figure 
4 illustre l'abondance relative des phyla bactériens dominants (> 1 %) dans les substrats au 
moment initial et final de l'expérience de biodégradation. Parmi les 15 embranchements 
détectés avec des abondances supérieures à 0,1 %, 7 embranchements (Protéobactéries, 
Actinobactéries, Gemmatimonadetes, Acidobactéries, Firmicutes, Bacteroidetes et 
Nitrospirae) ont dominé, représentant 98,5 % à 99,4 % de l'ensemble des communautés 
bactériennes. Les protéobactéries étaient systématiquement le phylum le plus dominant dans 
tous les substrats, allant de 58 à 63 % dans le sable, de 56 à 74 % dans le RC et de 51 à 60 % dans 
les sédiments. Les actinobactéries suivaient en tant que deuxième phylum le plus abondant, 
représentant 22 à 25 % dans le sable, 15 à 33 % dans les CR et 15 à 21 % dans les sédiments. Les 
Bacteroidetes et les Gemmatimonadetes sont également des contributeurs notables. 
Les phylums moins abondants comprenaient les Acidobacteria, les Firmicutes, les Nitrospirae 
et d'autres. Le sable, le RC et les sédiments ont montré des abondances globales similaires de 
Protéobactéries et d'Actinobactéries, mais des abondances significativement différentes 
d'embranchements moins représentés (valeurs p KW < 0,05). Dans le sable, les 
Alphaproteobacteria étaient dominantes, suivies par les Betaproteobacteria, les 
Gammaproteobacteria et enfin les Deltaproteobacteria. Pour le RC, l'ordre était le même, avec 
les Alphaproteobacteria similaires aux Betaproteobacteria. Enfin, les Betaproteobacteria 
dominent, suivies des Alphaproteobacteria et des Gammaproteobacteria dans les sédiments. 
 

 

 
Figure 4 : Abondance relative (%) des embranchements bactériens les plus abondants (>1%) 
dans le sable, le RC et le sédiment, en fonction de la modalité (planté, non planté et contrôle) 
et du temps (initial, T0 et final, T30). Les protéobactéries sont divisées en classes, et les 
embranchements bactériens dont l'abondance est inférieure à 1% sont regroupés dans la 
catégorie "autres". Le contrôle correspond au contrôle non pollué. 
 
La diversité alpha au sein d'un écosystème particulier, exprimée par le nombre d'espèces et 
quantifiée par l'indice de Shannon (échelle logarithmique), l'indice de régularité de Pielou (non 
montré) et le nombre de taxons, a révélé des variations dans les communautés bactériennes 
à travers tous les échantillons (Tableau 5). Parmi les substrats, le sédiment a montré une 
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diversité significativement plus faible par rapport au sable et au RC (valeurs p KW < 0,01) en 
termes d'indice de Shannon (7,97 en moyenne, contre 8,94 et 8,74 dans le sable et le RC, 
respectivement) et de nombre de taxons observés (771 contre 1409 et 1314 dans le sable et le 
RC). La présence de P. australis a eu un impact sur la diversité alpha initiale dans le sable et le 
RC (valeurs p KW > 0,05 à T30 pour les deux substrats). Pour le sable, la condition plantée était 
significativement moins diversifiée que la condition non plantée au début de l'expérience 
(indice de Shannon et nombre de taxons KW p-values < 0,05). Inversement, pour le RC, c'était 
le contraire, la condition plantée montrait une diversité significativement plus élevée que la 
condition non plantée au début de l'expérience (indice de Shannon et nombre de taxons 
significativement plus bas, valeurs KW p < 0,05). Par conséquent, la présence de P. australis a 
eu des effets différents selon le type de substrat. En ce qui concerne l'exposition aux OMP, 
aucune différence significative n'a été observée pour tous les substrats (valeurs KW p > 0,05) 
en comparant les conditions non plantées et les conditions de contrôle. Comme il n'y avait que 
deux répétitions pour la condition de contrôle (trois pour les conditions plantées et non 
plantées), la robustesse statistique n'était pas suffisante pour révéler des différences 
significatives. Dans l'ensemble, la diversité a augmenté de manière significative avec le temps 
pour le sable (valeurs KW p < 0,05), a diminué de manière significative pour le RC planté 
(valeurs KW p < 0,05) et est restée inchangée pour les sédiments (valeurs KW p > 0,05). 
 
Tableau 5 : Moyenne (écart-type, n=3) des paramètres de diversité alpha calculés à l'aide de 
l'indice de Shannon (échelle logarithmique) et du nombre de taxons au temps initial (T0) et 
final (T30) de la cinétique de biodégradation. S : Sable ; RC : Rainclean ; Sdt : Sédiment. Le 
contrôle correspond au contrôle non pollué. Pour chaque paramètre, les valeurs suivies de 
lettres différentes diffèrent significativement avec p < 0,05 avec le test de comparaison de 
Kruskal-Wallis puis de Conover. Pour un même échantillon entre T0 et T30, une différence 
significative est exprimée par l'ajout d'un astérisque à T30 (même test statistique). 

Sample 
Shannon Taxa number 

 T0  T30  T0  T30 

Planted-S 8.46 (0.14) bcd 9.00 (0.12) ad * 1219 (57) bc 1294 (182) abc 
Unplanted-S 8.91 (0.11) ae 9.18 (0.06) d * 1484 (52) ad 1580 (51) a * 
Control-S 8.72 (0.11) ace 9.35 (0.04) d * 1318 (125) abd 1555 (93) ab 

Planted-RC 9.33 (0.02) a 8.61 (0.19) abc * 1619 (59) a 
1248 (169) abc 
* 

Unplanted-
RC 

8.51 (0.11) bcd 8.46 (0.10) bc 1229 (79) bd 1176 (9) abc 

Control-RC 8.61 (0.17) cde 8.90 (0.06) acd 1285 (123) bd 1324 (6) abc 
Unplanted-
Sdt 

7.71 (0.04) b 8.09 (0.55) b 624 (25) c 921 (394) bc 

Control-Sdt 7.96 (0.50) bd 8.12 (0.04) b 732 (132) bc 805 (15) c 

 
Pour évaluer la diversité bêta à comparer entre les écosystèmes, mesurée comme la quantité 
de changement d'espèces, une analyse des coordonnées principales (PCoA) a été réalisée en 
utilisant l'indice de Bray-Curtis (basé sur l'abondance des taxons) (Figure 5). Les trois axes 
expliquent 71,89 % des différences. L'analyse de la diversité bêta  a révélé des différences 
significatives dans la structure de la communauté bactérienne entre les trois substrats à T0 et 
T30 (PERMANOVA p-value < 0,001), et ils étaient bien séparés dans les parcelles PCoA. Les 
distances basées sur l'indice de Bray-Curtis étaient de 0,66 (34 % de similitudes) entre le sable 
et le RC, de 0,86 (14 % de similitudes) entre le RC et le sédiment et de 0,74 (26 % de similitudes) 
entre le sable et le sédiment. Ceci suggère que les communautés bactériennes du sable et du 
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RC sont significativement plus similaires entre elles qu'avec les sédiments et que le principal 
facteur affectant la diversité bêta est la nature du substrat. La présence de P. australis a eu un 
impact sur la diversité bêta dans le sable et le RC. Les deux substrats présentaient des 
communautés significativement différentes entre les conditions plantées et non plantées 
(PERMANOVA p-values < 0,02 pour le sable et < 0,004 pour le RC). En ce qui concerne 
l'exposition aux OMP, aucune différence significative n'a été trouvée entre les conditions non 
plantées et les conditions de contrôle pour le sable et le RC (valeurs p > 0,05), mais une 
différence significative a été observée pour les sédiments (valeur p PERMANOVA < 0,008). En 
résumé, le sable et le RC diffèrent principalement dans leur condition plantée, montrant des 
communautés bactériennes plus distinctes par rapport aux conditions non plantées et de 
contrôle. 
 
 
 
 
 
 

 
 

Figure 6 : Analyse des coordonnées principales (PCoA) basée sur la distance de Bray-Curtis 
(diversité bêta) entre le sable, le Rainclean (RC) et les sédiments de différentes modalités et de 
différents temps. T0 : temps initial ; T30 : temps final de l'expérience de biodégradation. Le 
contrôle correspond au contrôle non pollué. 
 
Une carte thermique de regroupement hiérarchique à score Z représentant l'abondance 
relative des genres les plus abondants a été réalisée au moment final (T30) pour toutes les 
conditions et tous les substrats (Figure 7). Seuls les genres dont l'abondance était supérieure à 
1% ont été sélectionnés, leur somme représentant entre 62 et 74% de l'abondance totale. Parmi 
ces genres, 36% des taxons ont pu être identifiés jusqu'au genre. Dans le sable, les 10 genres 
les plus abondants étaient Skermanella, les genres non identifiés 5 (G5, de la famille des 
Sphingomonadaceae), G8 (Comamonadaceae), G9 (Oxalobacteraceae), G11 (famille non 
identifiée, Betaproteobacteria), Pseudomonas, G19 (Sinobacteraceae), G20 
(Xanthomonadaceae), Nocardioides et G27 (Gaiellaceae), représentant 31 % de l'abondance 
totale. Dans le RC, il s'agit de Rhodoplanes, G3 (Alphaproteobacteria), G5 
(Sphingomonadaceae), G8 (Comamonadaceae), G11 (Betaproteobacteria), Methylotenera, G13 
(Methylophilaceae), G15 (Betaproteobacteria), Nocardioides et G27 (Gaiellaceae), qui 
représentent 39 % de l'abondance totale. Enfin, dans les sédiments, les 10 genres les plus 
abondants étaient Skermanella, G8 (Comamonadaceae), G9 (Oxalobacteraceae), G18 
(Enterobacteriaceae), G23 (Intrasporangiaceae), Nocardioides, G28 (Actinobacteria), 
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Chryseobacterium, G30 (Weeksellaceae) et Fusibacter, représentant 37 % de l'abondance 
totale. Le regroupement hiérarchique a révélé à nouveau que les trois substrats avaient des 
communautés bactériennes différentes et que les communautés du sable planté et de le RC 
étaient plus différentes que celles des conditions non plantées (non plantées et contrôle) 
(Figure 7). 
Ensuite, pour évaluer les taxons bactériens différentiellement abondants pour chaque type 
d'exposition au moment final, des analyses discriminantes linéaires (LDA) ont été menées pour 
comparer les conditions plantées/non plantées et polluées/non polluées. Les résultats (Figure 
8) mettent en évidence les taxons dont l'abondance est significativement plus élevée dans une 
condition par rapport à l'autre (valeurs p KW < 0,05) pour le sable et le RC. En comparant les 
conditions plantées et non plantées, 35 et 58 taxons bactériens indicateurs ont été trouvés 
dans le sable et 39 et 60 taxons bactériens indicateurs ont été trouvés dans le RC pour les deux 
conditions respectivement. Parmi les taxons ayant un score LDA supérieur à 3 (Figure 8), 7 
genres ont été entièrement identifiés (Sphingobium, Lysobacter, Methylotenera, Nitrospira, 
Methylibium, Alicyclobacillus et Arthrobacter) dans le sable planté et 8 genres (Woodsholea, 
Pedomicrobium, Bdellovibrio, Methyloversatilis, Rhodobacter, Hyphomicrobium, 
Methylibium et Methylotenera) dans le RC planté. En comparant les conditions polluées et 
non polluées, aucune différence significative dans l'abondance des taxons bactériens n'a été 
trouvée entre les deux (valeurs p KW > 0,05, données non montrées). 
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Figure 7 : Carte thermique de regroupement hiérarchique des scores Z représentant 
l'abondance relative des genres les plus abondants (> 1 %) au moment final (T30) pour toutes 
les conditions et tous les substrats. Un regroupement a été effectué pour relier les conditions 
avec des populations similaires. 
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Figure 8 : Analyse LEfSe des différents substrats en fonction des conditions, représentée par 
les histogrammes des scores LDA des séquences du gène 16S. Seuls les taxons identifiés au 
moins à l'ordre et ayant un score LDA (log10) supérieur à 3 (significatif avec une valeur p < 0.05, 
tests de Kruskal-Wallis) sont représentés pour une meilleure visibilité. A : Comparaison du sable 
planté et non planté à T30. B : Comparaison du RC planté et non planté à T30. Lorsque 
l'identification n'a pas pu atteindre le niveau de la famille ou du genre, les taxons inconnus ont 
été remplacés par "F" et "G". 
 

4. Discussion 

4.1. La (bio)dégradation et la fraction résiduelle des OMP 

 
Les résultats obtenus pour les substrats non stériles ont montré que 68 à 92,5 % de la 
dégradation totale était due à des facteurs biotiques. Ceci confirme que l'élimination des OMP 
est principalement due à l'activité des microorganismes, ce qui est en accord avec les études 
précédentes (Xu et al., 2009 ; Toyama et al., 2011 ; Kuzikova et al., 2019). La plupart des études 
de biodégradation des OMP de la littérature ont utilisé des sols agricoles pour leurs 
expériences, mais aussi des boues de station d'épuration ou des sédiments fluviaux et, à notre 
connaissance, aucune étude ne s'est concentrée sur la dégradation des OMP dans les FPR 
d'eaux pluviales. En résumant les données disponibles dans la littérature (Erreur ! Source du 
renvoi introuvable.), les valeurs DT50 de dégradation du BPA varient de 0,81 à 8,7 jours avec 
une moyenne de 4,6 jours, les valeurs DT50 du 4-NP varient de 4,6 à 25 jours avec une moyenne 
de 12. 3 jours et les valeurs DT50 du 4-OP vont de 5 à 19,3 jours avec une moyenne de 11,2 jours. 
Les DT50 obtenues dans notre étude pour le BPA dans le sable et le RC (entre 2,3 et 4,1 jours) 
étaient proches de la gamme trouvée dans la littérature. Dans le sédiment, cependant, le DT50 
était beaucoup plus élevé (21,7 jours). 
Pour le 4-NP et le 4-OP, les résultats ont montré des DT50 dans la fourchette basse de la 
littérature pour les trois substrats (2,6 à 5,1 jours pour le 4-NP et 1,7 à 6,8 jours pour le 4-OP), sauf 
pour le sable non planté, où les valeurs étaient proches de la moyenne de la littérature (15,6 et 
13,6 jours pour le 4-NP et le 4-OP, respectivement). Le 4-OP a montré le DT50 le plus élevé, ce 
qui est cohérent avec les observations d'autres auteurs lorsque le 4-NP et le 4-OP ont été 
évalués dans la même étude (Ying et Kookana, 2005 ; Shibata et al., 2006) et le BPA a été le 
composé le plus dégradable (sauf dans les sédiments) dans cette étude, ce qui est cohérent 
avec la littérature. Les valeurs inférieures à celles rapportées dans la littérature peuvent 
s'expliquer tout d'abord par les niveaux inférieurs de MPO dans les substrats dopés (les teneurs 

 inférieur 
à celui des études de dégradation les plus similaires (Chang et al., 2007 ; Toyama et al., 2009 ; 
Kuzikova et al., 2019). Une autre explication pourrait être que les communautés microbiennes 
des substrats ont déjà été en contact avec ces OMP par l'intermédiaire des eaux de 
ruissellement, contrairement à la littérature. Le contact antérieur entre les OMP et les 
microorganismes autochtones des FPR pourrait conduire à leur sélection au cours du temps, 
aboutissant à ces DT50 plus faibles. En effet, la perturbation d'un environnement (par exemple, 
l'apport de polluants) peut entraîner l'adaptation et la résistance des communautés 
perturbées au cours du temps (Griffiths et Philippot, 2013 ; Mattana et al., 2019). 
Cependant, les OMP n'ont pas pu être complètement dégradés dans les différents substrats. 
Des résidus d'OMP, récalcitrants à une dégradation ultérieure, ont été observés dans les 
différents substrats à des niveaux différents, suggérant leur persistance potentielle dans ces 
substrats à long terme. Des résidus d'OMP ont également été rapportés par d'autres auteurs 
(Sjöström et al., 2008 ; Langdon et al., 2011 ; Kuzikova et al., 2019) tandis que certains n'ont pas 
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mentionné de phase résiduelle (Ying et Kookana, 2005 ; Shibata et al., 2006 ; Hseu, 2006). Le 
choix du modèle utilisé est donc crucial pour une représentation précise de la biodégradation. 
Ces résultats soulignent le rôle important des propriétés des substrats dans la (forte) rétention 
des OMP, empêchant leur dégradation finale. En effet, le RC et les sédiments ont présenté des 
teneurs résiduelles plus élevées en fin de cinétique que le sable pour les trois OMP, ce qui peut 
être directement lié à leurs propriétés physico-chimiques intrinsèques : les deux contiennent 
plus de particules fines et réactives et plus de carbone organique qui favorisent de fortes 
adsorptions des polluants organiques, qui sont en retour moins disponibles que dans le sable 
(Haigh, 1996) . Boutrup et al. (2008) ont montré que le 4-NP et le 4-OP peuvent s'accumuler et 
persister dans des milieux environnementaux caractérisés par une forte teneur en matières 
organiques. Selon Soares et al. (2008) c'est la forte sorption des polluants et non l'activité 
microbienne qui limite la biodégradation totale. Ainsi, la dégradation initiale rapide et la phase 
de latence, lorsqu'elles sont présentes, pourraient être liées à l'activité des microorganismes, 
tandis que la dégradation finale lente à très lente est très probablement liée aux propriétés 
d'adsorption du substrat. Les sédiments ont montré une très faible dégradation du BPA, 
contrairement au 4-NP et au 4-OP. Une étude précédente (Toyama et al., 2009) avait montré 
qu'en l'absence de P. australis, la dégradation du BPA dans les sédiments était faible, 
seulement 21% étaient dégradés en 42 jours, avec une phase résiduelle importante 
contrairement à une dégradation de 90% en condition plantée. Leur hypothèse était qu'une 
plus grande oxygénation des sédiments avec P. australis contribuait à une dégradation 
meilleure et plus rapide. Cependant, Toyama et al. (2011) ont également montré le même effet 
pour le 4-NP et le 4-OP, avec une faible dégradation en l'absence de plantes (9,2% de 4-NP 
dégradé). La différence de dégradation du BPA et des alkylphénols dans les sédiments ne peut 
être expliquée à ce niveau, d'autant plus que le coefficient d'adsorption du 4-NP et du 4-OP 
est plus élevé que celui du BPA. Concernant le sable, une phase de latence a toujours été 
observée pour le 4-NP et le 4-OP contrairement aux autres substrats (sauf le 4-OP dans les 
sédiments) indiquant que les microorganismes ne pouvaient pas dégrader directement les 
polluants présents. 
En outre, les résultats ont révélé qu'en condition plantée, à l'exception du 4-OP dans le RC, 
aucune phase résiduelle n'a été observée pour les trois OMP contrairement à la condition non 
plantée. Ces données établissent clairement une amélioration de la biodégradation dans la 
rhizosphère de P. australis en augmentant la disponibilité finale des OMP. Cela signifie que P. 
australis limite la formation de la phase résiduelle en diminuant son adsorption sur le substrat. 
L'étude de Tong et al. (2021) montrant un BPA résiduel plus élevé en conditions non plantées 
qu'en conditions plantées semble confirmer nos résultats. La présence de P. australis a 
également eu un fort impact sur les taux de dégradation du 4-OP et du 4-NP dans le sable 
puisque les temps de demi-vie ont diminué de 15,63 et 13,63 jours en condition non plantée à 
4,35 et 6,81 en condition plantée pour le 4-NP et le 4-OP respectivement. Toyama et al. (2011) 
ont montré que la présence de P. australis favorisait la dégradation des alkylphénols, 
notamment grâce à la production d'enzymes et de nutriments par les racines du roseau ou à 
la bonne oxygénation de la rhizosphère, deux paramètres qui peuvent favoriser l'activité 
microbienne. La dégradation du BPA a été moins favorisée par la présence de P. australis 
probablement en raison de sa biodégradabilité beaucoup plus élevée, observation confirmée 
par De la Paz et al. (2019). Au contraire, la présence de P. australis dans le RC n'a pas amélioré 
de manière significative la biodégradation. 
Enfin, même si ces trois substrats avaient des propriétés physicochimiques différentes, les 
vitesses de dégradation étaient relativement rapides avec des DT50 compris entre 3 et 21 jours 
et systématiquement plus faibles en présence de P. australis pour le sable. Le paragraphe 
suivant fera donc le lien entre le potentiel de dégradation et les communautés microbiennes 
présentes. 
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4.2. Capacité des communautés microbiennes à biodégrader les OMP 

4.2.1. Existence de communautés microbiennes distinctes dans les substrats  

La diversité fonctionnelle (Biolog Ecoplates), l'activité enzymatique totale et la diversité 
génétique bactérienne ont révélé des communautés microbiennes distinctes entre les trois 
substrats (Tableau 4, Figure 6, Figure 7). Les sédiments ont montré une activité enzymatique 
et des valeurs AWCD plus élevées, tandis que le sable et le RC ont présenté une diversité alpha 
plus élevée. Le sable et le RC ont montré des valeurs plus proches pour plusieurs mesures par 
rapport aux sédiments, ce qui indique des communautés microbiennes proches, comme le 
montrent la diversité bêta et les genres présents. La complexité des sédiments, leur richesse 
organique, leurs particules plus fines et leurs niveaux de contamination plus élevés 
contribuent probablement à cette divergence. La granulométrie plus fine des sédiments offre 
un environnement protecteur pour les communautés microbiennes avec une surface 
d'échange élevée, facilitant les interactions entre les microorganismes et les produits de 
décomposition (Truu et al., 2009). Malgré une diversité génétique plus faible dans les 
sédiments, comme observé précédemment dans un FPR traitant un drainage minier acide 
(Nicomrat et al., 2008), la diversité fonctionnelle et l'activité enzymatique étaient notablement 
élevées, démontrant la capacité des microorganismes à dégrader divers composés 
organiques. Selon Kumar et al. (2019) ; Mkhinini et al. (2020) le sable présente une activité 
enzymatique plus faible que les sols ou sédiments organiques en raison de sa faible teneur en 
carbone et de sa capacité de rétention d'eau (Gispert et al., 2013). Inversement, malgré sa forte 
teneur en carbone, le RC a montré une activité enzymatique encore plus faible, probablement 
en raison de son rapport carbone/azote élevé (Girard et al., 2011) et de sa nature industrielle. 
 
Au niveau du phylum (Figure 5), les protéobactéries et les actinobactéries dominent sur tous 
les substrats, représentant ensemble entre 75 et 85% des phyla détectés. Généralement, dans 
les sols naturels, les Protéobactéries suivies des Acidobactéries et des Actinobactéries sont 
dominantes (Janssen, 2006). Dans les FPR d'eaux pluviales, Geronimo et al. (2022) ont montré 
le même ordre de phyla dans le sable. Cependant, dans cette étude, les Acidobactéries 
présentaient une faible abondance (0,5 à 2,6 %) dans tous les substrats. Cette disparité pourrait 
être attribuée à la disponibilité accrue de carbone due à l'ajout de polluants dans le VPR, 
limitant potentiellement la croissance des Acidobactéries, qui sont adaptées aux 
environnements à faible disponibilité (Naether et al., 2012). Les principales différences entre les 
substrats sont les Firmicutes et les Bacteroidetes. Les sédiments présentaient des abondances 
de Firmicutes et de Bacteroidetes 5 à 10 fois plus élevées que le sable et le RC. Des abondances 
élevées de Bacteroidetes ont été documentées dans des sédiments provenant à la fois de 
systèmes de gestion des eaux pluviales (Badin et al., 2012) et de FPR pour diverses eaux usées 
(Desta et al., 2014 ; Sánchez, 2017). Les Bacteroidetes sont connus pour leur capacité à dégrader 
des composés organiques complexes tels que les composés aromatiques (Desta et al., 2014), 
qui sont plus concentrés dans les sédiments (données non montrées) que dans le sable. 
Les Firmicutes, que l'on trouve principalement dans les sédiments de FPR pour le traitement 
des eaux usées (Desta et al., 2014), se développent dans des environnements riches en carbone 
et jouent un rôle important dans la dégradation de la matière organique (Zhalnina et al., 2015). 
Bien qu'il existe des similitudes dans les communautés microbiennes au niveau du phylum 
entre les études, des variations dans les ordres et les abondances se produisent en raison de 
facteurs tels que le type de système de gestion des eaux pluviales, l'eau reçue, la composition 
du substrat et les conditions climatiques (Truu et al., 2009), ce qui rend les généralisations 
difficiles. Cette étude a montré que malgré les différences dans les propriétés 
physicochimiques et microbiologiques des substrats, ils ont tous montré des capacités 
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globalement similaires à dégrader les OMP. Les différentes communautés microbiennes ont 
conduit à des temps de dégradation comparables d'un substrat à l'autre, ce qui permet de 
mieux comprendre les processus en place dans les FPR des eaux pluviales. Il s'agit notamment 
de la première étude portant sur la dégradation des OMP sur différents substrats au sein d'un 
même FPR. Dans le sable non planté, la dégradation était plus lente que dans le RC non planté, 
avec une phase de retard observée pour le 4-NP et le 4-OP, ce qui suggère une moindre 
activation de la biodégradation sans P. australis. Ce substrat inerte et inorganique, qui n'est 
pas favorable au développement microbien, présente néanmoins des capacités de 
dégradation prometteuses lorsqu'il est planté. Des résultats similaires obtenus par Afzal et al. 
(2011) ont démontré des taux de dégradation plus faibles dans les sols sablonneux, tandis que 
de la Paz et al. (2019) ont montré que la plantation de P. australis dans le sable améliorait 
l'atténuation de divers OMP par rapport au sable non planté. En revanche, le RC industriel et 
complexe a favorisé la dégradation rapide des OMP indépendamment de l'état en raison de 
la colonisation microbienne au fil du temps dans le FPR. Les sédiments ont montré de fortes 
capacités de dégradation pour le 4-NP et le 4-OP mais pas pour le BPA, bien que les raisons 
de ce phénomène ne soient pas encore claires à ce stade de l'analyse. 
 

4.2.2. Toutes les communautés contiennent des bactéries dégradant les OMP 

Dans chaque substrat, des genres bactériens avec une abondance supérieure à 1% (Figure 7) 
ont été identifiés, dont plusieurs sont connus pour dégrader les OMP étudiés (appelés 
bactéries dégradant les OMP). Les genres bactériens identifiés par d'autres auteurs comme 
étant capables de dégrader le BPA, le 4-NP et le 4-OP sur des milieux solides et dans des 
conditions aérobies sont résumés dans le tableau 6. 

Un grand nombre des bactéries dégradant les OMP mentionnées dans ce tableau étaient 
présentes dans les contrôles non pollués (substrats sans ajout artificiel d'OMP). Dans le sable 
témoin, les genres Hyphomicrobium, Sphingomonas et Arthrobacter ont été trouvés en 
abondance supérieure à 1% ; dans le RC témoin, il s'agissait des genres Hyphomicrobium et 
Methylotenera, tandis que dans le sédiment témoin, les genres Bacillus et Acinetobacter ont 
été identifiés (Figure 7). Ces résultats confirment que tous les substrats étudiés étaient 
initialement colonisés par des taxons bactériens capables de dégrader les OMP, avec des 
abondances supérieures à 1%, probablement en raison de la sélection des communautés 
bactériennes par l'afflux régulier d'OMP provenant du ruissellement routier dans les substrats 
FPR (Griffiths et Philippot, 2013). La présence d'OMP peut favoriser une augmentation de 
l'abondance des populations bactériennes dégradantes, potentiellement au détriment des 
autres (Boonnorat et al., 2014 ; Oh and Choi, 2019). 
 
Tableau 6 : Résumé des genres microbiens rapportés dans la littérature comme capables de 
dégrader les OMP (appelés bactéries dégradant les OMP) dans les matrices solides en 
conditions aérobies. Les genres surlignés en bleu sont ceux identifiés comme jouant un rôle 
hautement probable dans la biodégradation. Les genres soulignés sont également identifiés 
dans les substrats de cette étude. (1) Soares et al., 2003 ; (2) Chang et al., 2007 ; (3) Watanabe et 
al., 2012 ; (4) Wang et al., 2015 ; (5) Ma et al., 2016 ; (6) Shi et al., 2022 ; (7) Corvini et al., 2006 ; (8) 
Zhang et al., 2016 ; (9) Toyama et al., 2011 ; (10) Wang et al, 2014 ; (11) Cheng et al., 2017 ; (12) 
Montenegro et al., 2021 ; (13) Liu et al., 2008 ; (14) Im et Löffler, 2016 ; (15) Matsumura et al., 2009 
; (16) Oh et Choi, 2019 ; (17) Tian et al., 2022 ; (18) Sarma et al., 2019 ; (19) Tong et al., 2021 . 
OMP Identified genera (solid and aerobic matrices) 
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4-NP (1,2,3,4,5,6,7,8,9,10,11,12) 

Arthrobacter, Bacillus, Pseudomonas, Sphingobium, Sphingomonas, 
Stenotrophomonas, Acinetobacter, Corynebacterium, Cytophaga, 
Ochrobactrum, Rhizobium, Methylobacillus, Xanthomonas, Acidovorax, 
Lysobacter, Streptomyces, Hyphomicrobium, Brevundimonas, 
Flavobacterium, Rhodobacter, Methylotenera, Methylophilus 

4-OP (9,12, 13) 
Stenotrophomonas, Sphingobium, Bacillus, Methylotenera, Methylophilus, 
Hyphomicrobium 

BPA (8, 14,15,16,17,18, 19) 

Sphingomonas, Novosphingobium, Alcaligenes, Bordetella, Nitrosomonas, 
Pandoraea, Variovorax, Serratia, Enterobacter, Klebsiella, Aeromonas, 
Pseudomonas, Bacillus, Arthrobacter, Sphingobium, Sphingopyxis, 
Sinorhizobium, Cupriavidus, Rhodococcus, Lutibacterium 

 
Dans le sable (toutes conditions confondues), 5 bactéries dégradant les OMP et dont 
l'abondance est supérieure à 1 % (Figure 7) étaient : Hyphomicrobium, Sphingomonas, 
Pseudomonas, Arthrobacter et Rhodococcus. Dans le RC, 4 bactéries dégradant les OMP- 
étaient présentes : Hyphomicrobium, Pseudomonas, Arthrobacter et Rhodococcus. Dans le 
sédiment, 3 bactéries dégradant les OMP étaient présentes : Acinetobacter, Pseudomonas et 
Bacillus. Le genre Methylibium, dont l'abondance est supérieure à 1 % dans le sable et le RC, 
est présumé capable de dégrader le 4-NP (Kane et al., 2007) 
, tandis que le genre Methylotenera, présent uniquement dans le RC, est présumé capable de 
dégrader le 4-NP (Montenegro et al., 2021). Les familles connues pour participer à la 
dégradation des OMP étudiés ont également été détectées à des abondances supérieures à 1 
% dans tous les substrats lorsque l'identification ne pouvait être spécifiée jusqu'au niveau du 
genre (Figure 6). Les familles bactériennes identifiées comme capables de dégrader le BPA, le 
4-NP et le 4-OP sur des milieux solides et dans des conditions aérobies sont résumées dans le 
tableau 7. Dans le sable, des genres non identifiés appartenant aux familles 
Sphingomonadaceae (G5), Comamonadaceae (G8), Methylophilaceae (G13), 
Xanthomonadaceae (G20) et Micrococcaceae (G25) ont été trouvés à des abondances 
supérieures à 1 %. Dans le RC, des genres appartenant aux familles Sphingomonadaceae (G5), 
Comamonadaceae (G8) et Methylophilaceae (G13) ont été trouvés. Dans les sédiments, des 
genres appartenant aux familles Comamonadaceae (G8), Methylophilaceae (G13), 
Enterobacteriaceae (G18), Xanthomonadaceae (G20) et Micrococcaceae (G25) ont été trouvés. 
Les taxons non identifiés au sein de ces familles peuvent potentiellement contribuer à la 
biodégradation des OMP. En outre, le sable et les sédiments abritaient un genre non identifié 
de la famille des Oxalobacteraceae (G9). Des études antérieures menées par Song et al. (2015) 
et Chen et al. (2023) ont démontré leur implication dans la dégradation du benzo-a-pyrène, 
tandis que Huang et al. (2023) ont mis en évidence leur rôle dans la dégradation des phtalates 
dans les sols. Ainsi, les bactéries de cette famille pourraient également être impliquées dans la 
dégradation des OMP dans la présente étude. 
  



 
 
 

34 
 

Tableau 7 : Résumé des familles microbiennes rapportées dans la littérature comme capables 
de dégrader les OMPs dans des matrices solides en conditions aérobies. Les familles 
soulignées sont celles également identifiées dans la présente étude. (1) Cai et al., 2016; (2) Zhang 
et al., 2016; (3) Xu et al., 2018; (4) Montenegro et al., 2021; (5) Oh et Choi, 2019; (6) Im et Löffler, 
2016; (7) Tong et al. 2021.  

OMP Identified family (solid and aerobic matrices) 

4-NP (1,2,3,4) 
Sphingomonadaceae, Comamonadaceae, Methylophilaceae, 
Xanthomonadaceae, Micrococcaceae, Nitrosomonadaceae, 
Burkholderiaceae, Pseudomonadaceae 

4-OP (4) Methylophilaceae  

BPA (1,2,5,6,7) Sphingomonadaceae, Comamonadaceae, Enterobacteriaceae 

 
Dans le sable (toutes conditions confondues), le genre Pseudomonas dégradant les OMP était 
le plus abondant (entre 2 et 2,3%), tandis que dans le RC, il s'agissait du genre Methylotenera 
(entre 1 et 6,8%), et dans les sédiments, aucun genre spécifique ne s'est manifesté. Pour les 
genres non identifiés, les familles Sphingomonadaceae (G5, 5,7 à 6,4%), Methylophilaceae (G13, 
1,2 à 10,2%) et Oxalobacteraceae (G9, 14,8 à 18,7%) étaient les plus abondantes dans le sable, le 
RC et les sédiments respectivement. Ainsi, la plupart des genres et familles identifiés capables 
de dégrader les OMP appartiennent aux protéobactéries, en particulier aux alpha-, bêta- et 
gammaprotéobactéries. Cet embranchement est connu pour sa diversité métabolique et est 
considéré comme copiotrophe, avec une implication significative dans la dégradation de la 
matière organique (Aislabie et Deslippe, 2013 ; Zhalnina et al., 2015). La présence de ces divers 
taxons bactériens dans les trois substrats (identifiés jusqu'au niveau du genre ou de la famille), 
connus pour leur capacité à dégrader les OMP étudiés, a probablement facilité la dégradation 
rapide observée au cours de l'expérience. Malgré les différences de genres entre les substrats, 
l'activité de dégradation des OMP par les bactéries était suffisante pour éliminer efficacement 
tous les OMP étudiés. De plus, les sédiments présentaient une diversité taxonomique plus 
faible que le sable et le RC avec des abondances supérieures à 1% capables de dégrader les 
OMP comparés  montrant globalement qu'une diversité élevée n'est pas une garantie de 
bonne capacité de biodégradation des OMP. 
 

4.3. L'effet de l'ajout d'OMPs et de la présence de P. australis sur les communautés 
microbiennes 

4.3.1.  

Phragmites australis, a induit certaines modifications 

 

leur 
suggère une adaptation aux OMP. La diversité fonctionnelle microbienne a significativement 

nt au RC 
(Tableau 4). Cela suggère que les OMP ont enrichi la diversité métabolique du sable en y 

naturellement riche en carbone organique. 
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De manière similaire, Tiquia (2010) a observé une diversité fonctionnelle plus élevée dans les 

grande disponibilité en carbone organique dissous. 

act minimal sur la diversité génétique 
bactérienne dans le sable et le RC. Peu de différences significatives ont été observées au niveau 
des phylums entre les deux conditions, et aucune en diversité alpha et bêta (Tableau 5 et 

sable et 
comprendre les relations entre les résultats de dégradation, les paramètres physico-chimiques 
et microbiologiques. En comparant uniquement le témoin et la condition non plantée, ces 

RC. Dans le sable, la condition témoin était associée à une forte activité enzymatique, à un 
indice de diversité de Shannon élevé et à la présence de bactéries dégradant les OMP du genre 
Rhizobium, déjà décrit pour sa capacité à dégrader le 4-
non plantée était liée aux genres Bacillus et Sphingomonas. Dans le RC, la condition témoin 
présentait un indice de Shannon plus élevé et une plus grande abondance de bactéries 
dégradant les OMP (Rhizobium et Nitrosomonas), capables de dégrader le 4-NP et le BPA 
(Tableau 6). La condition non plantée était quant à elle associée à la présence de 
Sphingomonas et Arthrobacter. Bien 

biologiques spécifiques et certains genres bactériens. 

Le sédiment a montré un effet limité des OMP sur les communautés microbiennes, avec une 
activité enzymatique totale et une diversité fonctionnelle similaires à celles du témoin. Bien 
que des différences aient été observées au niveau des phylums, les diversités alpha et bêta 

sédiment témoin de la condition non plantée, suggérant que les OMP 
discernable sur les communautés microbiennes autochtones. Cela pourrait être lié au niveau 
de contamination naturel du sédiment ou à la faible biodisponibilité des OMP. Les populations 
microbiennes du sédiment semblent adaptées à ces niveaux de contamination, limitant les 
variati
de la dégradation des OMP. 

P, ce qui contraste avec 

(Wang et al., 2015 ; Oh et Choi, 2019 ; Montenegro et al., 2021 ; Tong et al., 2021). Il est connu que 
la concentration en OMP peut influencer les communautés microbiennes ; par exemple, 
Mattana et al. (2019) et Domene et al. (2010) ont observé des effets du 4-NP sur les 
communautés microbiennes du sol au-delà de 270 mg/kg, alors que les concentrations dans 
la présente étude étaient beaucoup plus faibles (0,086 à 2,34 mg/kg), ce qui pourrait expliquer 

Malgré cela, les vitesses de dégradation étaient en moyenne supérieures aux valeurs de la 
on des alkylphénols dans le sable non planté et du BPA dans le sédiment), 

indiquant une sélection suffisante des communautés microbiennes et le rôle déterminant des 
et al. 
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4.3.2. Impact accru de la présence de Phragmites australis 

-

er 
P. australis a exercé un impact 

composantes principales (ACP, Figure 9) a montré que, après la nature du substrat (Figure 4), 
la condition plantée constituait le second facteur le plus discriminant des échantillons. 

 

 

Figure 9. 
dégradation pour le sable et le RC. A : projection de la variabilité des données sur le plan 
factoriel des deux premiers axes discriminants selon les substrats et leurs conditions. S : sable, 
RC : Rainclean. Les ellipses représentent les intervalles de confiance (95 %) et le contrôle 
correspond au témoin non pollué. B : cercle de corrélation avec les vecteurs des variables 
(genres bactériens dégradant les OMP, indice de Shannon, activité enzymatique totale, AWCD, 

leur contribution ; si celle-
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(acides aminés, glucides, flavonoïdes) (Chen et al., 2016 ; Swiontek Brzezinska et al., 2016 ; de la 
Paz et al., 2019). Cependant, dans la présente étude, P. australis 
enzymatique totale dans le sable ou le RC. En revanche, une diversité fonctionnelle accrue, 
avec une richesse plus élevée et une intensité de dégradation plus importante (AWCD), a été 
observée dans les conditions plantées, tant pour le sable que pour le RC, tout au long de 

aminés et acides carboxyliques ont été davantage dégradées en présence de végétation 
(données non présentées), incluant des composés connus des exsudats de P. australis tels que 

- et al., 2017). Des observations similaires ont 
été rapportées par Sun et al. (2010) et A et al. (2017), associant une diversité et une intensité de 
dégradation Ecoplate plus élevées aux conditions plantées, attribuées à la stimulation de 

racinaires. Ainsi, bien que P. australis ait accru la diversité métabolique dans le sable et le RC, 
 

Des différences significatives dans la diversité génétique des communautés bactériennes 
entre les conditions plantées et les autres ont été o

P. australis. 

 a révélé des changements bactériens notables attribuables à la 
présence de végétation, avec une abondance significativement plus élevée de bactéries 
dégradant les OMP par rapport à la condition non plantée (Figure S3A, données 
complémentaires). Dix taxons différents, dont les genres Lutibacterium, Sphingopyxis, 
Acidovorax, Sphingobium, Lysobacter, Methylotenera, Methylibium, Arthrobacter ainsi que 
des genres inconnus des familles Pseudomonadaceae et Comamonadaceae, étaient 
significativement plus abondants en condition plantée (Tables 6 et 7). En revanche, la 
condition non plantée présentait des abondances plus élevées de cinq taxons connus comme 
bactéries dégradant les OMP : le genre Bacillus et des genres inconnus des familles 
Nitrosomonadaceae, Burkholderiaceae, Micrococcaceae et Oxalobacteraceae. De plus, en 
considérant uniquement les taxons avec un score LDA > 3 (Figure 8A), un plus grand nombre 
de taxons différenciaient la condition plantée, et la majorité des genres identifiés (7 sur 8) 
étaient des bac

bactéries dégradant les OMP (Sphingopyxis, Methylotenera, Arthrobacter, Sphingobium, 
Lysobacter, Methylibium
vitesses de dégradation du 4-NP et du 4-
modification de la composition des communautés bactériennes, induite par la sélection de 

P. australis, a ainsi accéléré la biodégradation des 
OMP dans les colonnes de sable. Les exsudats racinaires pourraient expliquer ce changement 
dans les communautés du sable (Sun et al., 2010). Compte tenu de la nature initialement inerte 

favorisant la dégradation des OMP. Ainsi, P. australis dans le sable des FPR a significativement 
et al., 2014 ; A 

et al., 2017 ; Wu et al.
dégradation en profondeur, en raison d
déplétion en oxygène (Zhou et al., 2005), contrastant avec des cinétiques plus rapides 
observées dans les premiers centimètres des FPR. 
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ans les abondances de genres 
bactériens entre les conditions plantées et non plantées. Dix taxons différents, dont les genres 
Sphingobium, Flavobacterium, Acidovorax, Rhodobacter, Hyphomicrobium, Methylibium, 
Methylotenera ainsi que des genres inconnus des familles Pseudomonadaceae, 
Xanthomonadaceae et Methylophilaceae, étaient significativement plus abondants en 
condition plantée. La condition non plantée présentait quant à elle une abondance plus élevée 
de six taxons connus comme bactéries dégradant les OMP : les genres Novosphingobium, 
Nitrosomonas, Sphingomonas, Arthrobacter ainsi que des genres inconnus des familles 
Micrococcaceae et Sphingomonadaceae. En considérant les taxons avec un score LDA > 3 
(Figure 8B), le même nombre de taxons différenciait les conditions plantées et non plantées, 
et la moitié des genres identifiés en condition plantée étaient des bactéries dégradant les 

fonctionnelle (AWCD) et à la présence des bactéries dégradant les OMP Methylibium, 
Sphingobium, Methylotenera et Hyphomicrobium. Cependant, contrairement au sable, la 
corrélation entre les bactéries dégradant les OMP et la condition plantée était moins marquée 
dans le RC. 

5. Conclusion 

La -
NP et du 4- FPR) pour le traitement des eaux 
de ruissellement. Les différences physico-chimiques entre les trois substrats ont conduit à la 
présence de communautés microbiennes distinctes (activité enzymatique, diversité 
fonctionnelle et diversité génétique bactérienne) dans chaque substrat, en particulier dans les 
sédiments. Malgré ces différences, leur capacité de 

le plus souvent un comportement biphasique. La première phase, caractérisée par une 
diminution rapide des micropolluants organiques (OMP), avec ou sans phase de latence, était 
principalement liée aux communautés microbiennes des substrats. La seconde phase, 
marquée par une dégradation très limitée, voire inexistante, était influencée par les propriétés 
physico-chimiques des substrats, qui conditionnent la biodisponibilité des polluants. 

Les résultats cinétiques ont montré des vitesses de dégradation des OMP comparables entre 
les colonnes remplies de substrat (RC) plantées et non plantées, suggérant que les différences 

capacité de dégradation des RC. Les RC non plantées hébergeaient déjà de nombreuses 
bactéries dégradant les OMP, différentes de celles présentes en condition plantée, et 

es de 
dégradation des OMP, mais a principalement affecté les phases résiduelles, qui étaient 
réduites en présence de Phragmites australis. Dans le sable, la présence de P. australis a 
significativement augmenté la vitesse de dégradation ainsi que le niveau final de dégradation, 

P. 
australis pour améliorer la dégradation dans le sable au sein des FPR. Les RC ont été peu 

t la présente étude met en évidence 

approfondies seront nécessaires pour mieux comprendre le rôle direct de la végétation sur la 
biodisponibilité des OMP. 
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La diversité génétique bactérienne a révélé que les substrats étaient initialement riches en 
bactéries capables de dégrader les OMP, indiquant une sélection des communautés 

lors 
communautés microbiennes, sans différences significatives dans la composition 

bactériennes autochtones possédaient déjà des capacités de dégradation suffisantes. La 
présence de P. australis a eu un impact significatif sur les communautés microbiennes du 

augmentation de la diversité fonctionnelle et de la proportion de bactéries dégradant les OMP, 
conduisant à une cinétique de biodégradation plus rapide. Les communautés des RC ne 
présentaient pas de capacités significativement différentes pour la dégradation des OMP. Le 
substrat industriel atypique RC, jamais étudié auparavant, a été colonisé au fil du temps par 
des bactéries dégradant les OMP, permettant des vitesses de dégradation rapides quelle que 
soit la condition expérimentale. 

En conclusion, les résul
substrats filtrants utilisés pour traiter les eaux de ruissellement urbain, en raison de leur 
dégradation rapide. Cependant, les sédiments et les RC non plantées ont présenté des niveaux 
résid
seront nécessaires pour tracer le devenir des produits de dégradation 
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