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RESUME

La climatologie de 1’azote dans le systéeme hydrologique du Saint-Laurent (Canada) au cours des
50 dernieres années a permis de constater une augmentation rapide de la concentration d’azote total
et un déséquilibre des rapports d’azote inorganique et organique de I’amont vers 1’aval relié a une
modification récente de 1’utilisation anthropique du bassin versant (agriculture et urbanisation). La
gestion durable des apports en nutriments dans le systéme du Saint-Laurent nécessite d’identifier
les réponses quantitatives et qualitatives des communautés planctoniques microbiennes, élément
clé de la structure et du fonctionnement de 1’écosystéme aquatique, face a 1’augmentation et la
modification de ces nouveaux apports azotes. Des expériences de contamination en milieu contr6lé,
soit en mésocosmes, ont été effectuées en aolt 2018 afin de caractériser les effets de la nature et
de la quantité d’azote disponible sur la structure et le métabolisme de la communauté bactérienne
indigene de I’estuaire maritime du Saint-Laurent (EMSL). Un échantillonnage journalier a permis
de suivre I’abondance des bactéries totales, libres et attachées aux particules, la diversité
bactérienne totale, la production bactérienne totale, libre et attachée, ainsi que la diversité
métabolique de la communauté bactérienne au cours du temps. Selon notre schéma expérimental,
la nature et la quantité d’azote issues des apports fluviaux n’ont pas eu d’effet statistiquement
significatif sur la structure et le métabolisme de la communauté bactérienne. Dans les différentes
conditions testées, I’apport de nutriment n’apparait donc pas comme un facteur majeur de controle
direct de la communauté bactérienne. Les interactions trophiques de la communauté bactérienne
avec le phytoplancton et les virus apparaissent comme les facteurs majeurs contrélant la dynamique
de cette communauté. Les conditions expérimentales simulant la mise en place hypothétique d’une
réglementation des rejets d’azote anthropiques en milieu naturel visant une réduction de 50 % de
’azote retrouvé dans les eaux fluviales ont limité de fagon significative la production primaire et
I’abondance des bactéries attachées par rapport aux autres conditions testées. Une telle réduction
des apports en azote dans les eaux de I’estuaire maritime du Saint-Laurent serait donc susceptible
de réduire la sédimentation des bactéries attachées vers les eaux profondes, et ainsi réduire la
respiration bactérienne dans ces eaux permettant de limiter I’expansion des zones hypoxiques.

Mots-clés : Communauté bactérienne, Azote, Estuaire du Saint-Laurent, Mésocosmes, Activités
anthropiques, Bactéries attachées et libres, Nitrate, Urée, Conditions contrblées
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PROBLEMATIQUE



1 Les zones estuariennes

Uniques et dynamiques, les estuaires sont les écosystemes les plus productifs a 1’échelle mondiale
(Nixon et al. 1986 ; Bianchi 2007). Fournissant des services écosystémiques estimés a 12 600
milliards de dollars américains par année (Costanza et al. 2001), les écosystemes estuariens sont
parmi les systémes naturels les plus utilisés par I’'Homme, mais également les plus menacés (Lotze
et al. 2006 ; Worm et al. 2006 ; Halpern et al. 2008 ; Barbier et al. 2011). Zone de transition entre
les milieux d’eau douce et d’eau salée, la dégradation de leur écosysteme due aux activités
humaines est intense et croissante (Valiela et al. 2001 ; MEA 2005 ; Orth et al. 2006 ; Waycott et
al. 2009 ; Barbier et al. 2011), affectant ainsi plusieurs services écosystémiques essentiels (Worm
et al. 2006) tels que le nombre de pécheries viables (non effondrées) (déclin de 33 %), la fourniture
d’habitats d’alevinage, les herbiers marins (déclin de 69 %) et les services de filtration et de
désintoxication fournis par la végétation submergee et les zones humides (63 % de déclin).

Néanmoins, I’ampleur et les caractéristiques morpho-dynamiques de chaque estuaire dépendent de
plusieurs facteurs parmi lesquels, les influences marines (les marées, les vagues, 1’afflux de 1’eau
salée), les influences dulcicoles (flux d’eau douce, les sédiments, les alluvions), les caractéristiques
propres du bassin versant (taille, qualité hydrologique et géologique), la zone géologique
concernée, ou encore le degré d’anthropisation du milieu (ports, digues, barrages, dragages,

entretiens des chenaux) (Bianchi 2007).

1.1 Zone réceptacle des apports anthropiques

Les bassins versants des estuaires sont parmi les zones les plus peuplées au monde. A la fin des
années 90, 61 % de la population mondiale vivait le long des marges c6tieres (Alongi 1998). D’ici
2025, les prédictions démographiques estiment que 75 % de la population mondiale résidera le
long des estuaires et des zones cotieres (Tilman et al. 2001 et 2011), intensifiant ainsi les pressions
anthropiques sur les zones estuariennes. Les répercussions de ces changements démographiques
ont des effets néfastes sur le cycle biogéochimique global dans les estuaires (Vitousek et al. 1997 ;

Filoso et al. 2006 ; Howart et al. 2011). En effet, I’intensification des activités anthropiques a



considérablement accéléré les flux de nutriments vers les estuaires et les écosystemes marins
cOtiers au cours des 50 derniéres années (Smil 2001 ; Galloway et Cowling 2002 ; Galloway et al.
2002 ; Glibert et al. 2006 ; Howarth 2008; Glibert et al. 2010 ; Howarth et al. 2011 ; Pinckney et
al. 2011 ; Glibert et al. 2014), provoquant une eutrophisation généralisée de certains systémes tels
que le systeme estuarien de la Loire (France), du Potomac (USA), du Patuxent (USA) (Testa et al.
2008), de certaines baies cotieres telles que la Baie de Chesapeake (Fisher et al. 1992 ; Kemp et al.
2005), la Baie de San Francisco Bay (Cloern et al. 1983 ; Smith et Hollibaugh 2006), ou encore
des zones marines peu profondes influencées par les apports de grands fleuves comme la partie
orientale de la Mer du Nord, de la Baltique, et du nord de I’Adriatique (Granéli et al. 1990 ;
Nixon 1995 ; NRC 2000 ; Rabalais 2002 ; Pinckney et al. 2011). L’enrichissement en nutriments a
un impact important dans les estuaires (Flindt et al. 1999 ; Howarth et al. 2000, 2002 ; Boyer et al.
2002). Toutefois, I’augmentation mondiale des flux d’éléments nutritifs n’a pas été répartie de
facon uniforme a I’échelle du globe et certaines régions ont connu des changements beaucoup plus
importants que d’autres (Howarth et al. 2011). L’étude complete de I’état trophique des estuaires
du continent américain a mis en évidence que plus de 80 estuaires, représentant 65 % de la
superficie totale des estuaires mondiaux, présentaient actuellement des signes d’eutrophisation
modérées a élevées (Bricker 1999 ; Pinckney et al. 2011). Ainsi, aux Etats-Unis, les deux tiers des
estuaires sont dégradés en raison de I’apport excessif de nutriments, ce qui entraine un
appauvrissement en oxygene dissous (hypoxie et anoxie), la perte d’habitats essentiels comme les
herbiers marins et les récifs coralliens, des changements dans la structure écologique, incluant la
perte de la biodiversité, et I’augmentation de I’incidence et de la durée des proliférations d’algues
nuisibles (NRC 2000 ; Bricker et al. 2008 ; Howart et al. 2011 ; Pinckney et al. 2011). Au cours
des 30 derniéres années, de nombreuses zones estuariennes et cotiéres sont donc passées
d’écosystemes équilibrés et productifs a des écosystéemes subissant des changements trophiques
soudains, des altérations biogéochimiques et une détérioration de la qualité de I’habitat (Testa et
al. 2008 ; Pinckney et al. 2011). L’augmentation des charges en ¢léments nutritifs et en matiére
organique (MO), via les rejets d’eaux usées, le ruissellement agricole ou encore les dépots
atmosphériques (Jickells 2005), constitue une menace pour 1’équilibre des écosystémes des zones
cotieres dans le monde entier (Paerl 2006 ; Cloern 2001). L’apport croissant de nutriments a de
nombreuses consequences indésirables, notamment la prolifération d’algues toxiques, nuisibles et

opportunistes (Paerl 1988), le développement de I’hypoxie ou de I’anoxie des eaux profondes



(Diaz 2001 ; Diaz et Rosenberg 2008), la perte de végétation aquatique submergée (Duarte 1995),
I’acidification des océans, les modifications de structure du réseau trophique (McClelland et
Valiela 1998), ou encore la réduction du rendement des péches (Costanza et al. 1997 et 2014). Les
préoccupations concernant I’eutrophisation dans les estuaires du monde entier ont conduit a la mise
en place de programmes ambitieux de surveillance de la qualité de I’eau, concgus en partie, pour
évaluer la réponse aux changements de la charge en éléments nutritifs (Cloern 2001 ; Waters 2000;
Conley et al. 2002 ; Howarth et al. 2003 ; Howart et al. 2011). Cependant, ces données de
surveillance n’ont pas pu évaluer entierement la réponse de 1’écosystéme estuarien face a un
enrichissement nutritif dd a des changements plus complexes attribués aux interactions entre les
processus climatiques, anthropiques et écologiques (Paerl et al. 2006 ; Howart et al. 2011). A la
fin du XXe siécle, aprés les révolutions industrielles et agricoles, les flux mondiaux de nutriments
des riviéres vers les zones estuariennes étaient deux fois plus élevés pour 1’azote (N) (Howarth et
al. 1996 ; Galloway et al. 2004 ; Boyer et Howarth 2008) et trois fois plus élevés pour le phosphore
(P) (Howarth 1995 ; Zhang et al. 2017) qu’auparavant. Dans de nombreux pays industrialisés, des
réductions de la charge en elements nutritifs, et particulierement en phosphore (P), ont été mises
en ceuvre dans de nombreux systémes estuariens et cotiers pour améliorer les conditions de qualité
de I’eau (Conley et al. 2002 ; Kemp et al. 2005 ; McCrackin et al. 2018). Les apports en phosphore
ont fortement diminué en raison des améliorations apportées aux usines de traitement des eaux
usées au début du XXle siecle, tandis que la contamination par 1’azote, provenant essentiellement
des pratiques agricoles, et donc ne passant pas par les usines de traitements des eaux usées, a
continuer d’augmenter (Howarth et al. 2011; Howarth 2008 ; Zhang et al. 2017).

1.2 L’azote en milieu estuarien

1.2.1 Elément limitant de la production estuarienne

Bien qu’il soit généralement admis que le phosphore est le nutriment limitant la productivité des
écosystémes d’eau douce (Carritt et Goodgal 1954 ; Hutchinson 1957 ; Pomeroy et al. 1965 ;
Schindler 1974 ; Fox et al. 1986, Levine et al. 1986 ; Froelich 1988 ; Hecky et Kilham 1988), et

I’azote le nutriment limitant la productivité des écosystemes marins (Ryther & Dunstan 1971 ;



Frithsen 1995 ; Howarth et al. 1996 ; Nixon et al. 1996 ; Howarth et Marino 1998), des problémes
se posent quant a la gestion des éléments nutritifs dans les systémes estuariens (Waters 2000). En
effet, en raison de leur statut de zone de transition entre 1’eau douce et I’cau salée, des limitations
en P eten N peuvent coexister au sein des écosystemes estuariens a différentes échelles temporelles
et spatiales (D’Elia et al. 1986 ; Howarth 1988 ; Caraco 1988 ; Fisher et al. 1992 ; Malone et al.
1996). La différence de limitation des nutriments entre les systemes d’eau douce et les systemes
marins peut étre causée par des changements dans I’apport d’azote, I’apport de phosphore, ou les
deux (Howarth et Paerl 2008). De surcrott, les fluctuations des apports d’eau douce (Boynton et
Kemp 2000), la stratification de la colonne d’eau et le temps de séjour des nutriments (Cloern et
al. 1983; Howarth et al. 2000) d0 aux variations climatiques, affectent directement les
concentrations en éléments nutritifs dans les systemes estuariens et peuvent dans certains cas
masquer les réponses des écosystémes (Howarth et al. 2000 ; Paerl et al. 2006). Ainsi, Smith (2006)
insiste sur la nécessité de cerner le lien quantitatif entre la concentration en nutriments et 1’état du
milieu afin d’évaluer les risques d’eutrophisation et de déterminer le niveau auquel la charge
nutritive doit étre maintenue, ou réduite, pour obtenir la qualité d’eau visée. Dans 1’état actuel des
connaissances, Howarth et al. (1996), appuyés par d’autres études (Ryther 1954 ; Ryther et
Dunstan 1971 ; Vince et Valiela 1973 ; Boynton et al. 1982 ; Nixon et al. 1986 ; Granéli et al.
1990 ; Nixon 1995 ; Howarth 2008), recommandent la limitation des apports d’azote, et dans une
moindre mesure de phosphore, vers les estuaires et les zones coticres afin d’éviter ou de limiter

leur eutrophisation.

1.2.2 Augmentation de I’azote dans les estuaires

La contamination par I’azote a considérablement augmenté au cours des derniéres décennies en
raison de la production accrue d’azote réactif (c-a-d. biodisponible) dans les engrais et par la
combustion de combustibles fossiles (Vitousek et al. 1997 ; Galloway et al. 2004 ; Howarth 2004).
La répartition mondiale de N réactif est loin d’étre uniforme et la contamination des eaux cotieres
en N est plus grande la ou I’activité agricole et I’urbanisation sont les plus importantes (Howarth
2008). Dans certaines régions du globe, comme la mer du Nord et la mer Jaune, les activités

anthropiques ont entrainé une modification positive des flux d’azote vers le milieu aquatique de 10



a 15 fois, tandis que dans d’autres régions, comme la baie d’Hudson et le Labrador, ce sont les
conséquences des changements climatiques qui ont eu le plus d’effets sur les flux d’azote (Howarth
et al. 2000 ; Howarth 2003). Pour exemple, aux Etats-Unis, les activités anthropiques ont multiplié
en moyenne par six les flux d’azote vers les systemes estuariens (Howarth et al. 2002; Howarth
2003). Aujourd’hui, il existe un consensus scientifique selon lequel 1’azote représente le plus grand
probléme de contamination dans les eaux cotiéres du monde, et I’une des plus grandes menaces
pour le fonctionnement écologique des écosystemes estuariens (Nixon 1995; Howarth et al.
2000 b ; NRC 2000 ; Howarth et Marino 2006 ; Howarth 2008).

2 Le systeme hydrologique du Saint-Laurent

Un des plus importants en Amérique du Nord, le systeme hydrographique du Saint-Laurent
(Canada) relie les Grands Lacs a I’Océan Atlantique Nord (long de 1197 km d’apres
I’Encyclopédie canadienne), et présente un bassin de versant de 1320000 km? (El-Sabh et
Silverberg 2012) reliant 3 zones hydrologiques différentes : le fleuve, I’estuaire et le golfe (E1-Sabh
et Murty 1990). Ce systeme est aujourd’hui soumis a une augmentation des charges nutritives et/ou
a I’altération de la chimie des éléments nutritifs présents en raison des activités anthropiques de
son bassin versant, pouvant influer et interagir sur les services écosystémiques du systeme, tel que

la péche commerciale, I’aquaculture marine, ou encore le tourisme (Péches et Océans Canada
2013).

Le systeme hydrologique du Saint-Laurent draine plus de 25 % des réserves mondiales d’eau douce
(Dufour et al. 2010 ; Environnement Canada 2017), avec un débit annuel moyen de 12 000 m® s
a la hauteur de la ville de Québec (Bourgault et Koutitonsky 1999), et apporte, a lui seul, plus de
1 % de I’eau de ruissellement de la surface terrestre au milieu océanique (El-Sabh et al. 1979).
Ainsi, le patron de circulation générale des masses d’eau dans le systéme du Saint-Laurent se
caractérise par une pénétration des eaux de 1’océan Atlantique en profondeur par le détroit de
Cabot. Les eaux salées profondes remontent ensuite le chenal Laurentien (chenal glaciaire de 250
500 m et long de 1300 km) vers la région de I’embouchure du Saguenay ou elles émergent, riches

en éléments nutritifs et pauvres en oxygene (Coote et Yeats 1979 ; Savenkoff et al. 1996 ; Vincent



et al. 1996). Par I’action des marées et dans une zone étroite ou le fond passe de 300 a 50 m sur
une distance de 10 a 20 km, un intense brassage de trois masses d’eau distinctes est créé : les eaux
saumatres du fjord du Saguenay, les eaux de surface de 1’estuaire moyen et les eaux profondes
froides et salées du chenal Laurentien (Koutikonsky et Budgen 1991 ; White 1997 ; Bérard-
Therriault et al. 1999). Cette zone de résurgence marine est a I’origine d’une trés forte productivité
du milieu et favorise la présence d’une grande diversité d’organismes biologiques (Nixon et al.
1986 ; Vincent et Dodson 1999 ; Bouchard 2016). Dans la zone de I’Estuaire maritime et du Golfe,
les eaux superficielles s’écoulent vers le golfe tandis que les eaux profondes remontent vers
I’Estuaire (Koutikonsky et Budgen 1991 ; White 1997 ; Bérard-Therriault et al. 1999). Par
conséquent, la circulation de surface dans le systeme du Saint-Laurent est principalement
gouvernée par les entrées d’caux salées provenant de 1’Atlantique et les apports d’eaux douces
provenant de fleuve Saint-Laurent et d’autres affluents majeurs situés le long de la Cote-Nord,
telles que les rivieres Manicouagan et Aux-Outardes (Figure 1; Therriault et Levasseur 1985,
1986 ; Therriault et al. 1990), représentant des sources considérables en sels nutritifs et en matiere

particulaire en suspension (EI-Sabh et Silverberg 1990, Lapierre et Frenette 2008).

2.1 L’estuaire du Saint-Laurent : une zone de transition entre les
environnements d’eau douce et d’eau salée

Situé entre la pointe Est de I’ile d’Orléans (Québec), correspondant a la limite d’intrusion des eaux
salines d’origine marine, et la ville de Pointe-des-Monts (Québec), correspondant a 1’ouverture de
I’estuaire vers le golfe (Levasseur 1996), I’estuaire du Saint-Laurent (Figure 1) est une zone de
front ou se rencontrent des eaux marines provenant de 1’océan Atlantique et les eaux douces
s’écoulant des bassins versants des Grands Lacs et du fleuve Saint-Laurent (Saucier et Chassé
2000 ; Schwartz 2005 ; Gilbert et al. 2007). Par conséquent, cette zone de transition induit une
importante variation des parametres physico-chimiques du milieu (salinité, température, courant,
densité, profondeur...) de I’amont vers I’aval (El-Sabh et Silverberg 1990 ; White et Johns 1997 ;
Simons et al. 2006).



L’estuaire du Saint-Laurent est subdivisé en deux sous-régions principales (Figure 1) : I’estuaire
moyen et I’estuaire maritime (Levasseur 1996 ; White 1997) ayant chacune des caractéristiques
océanographiques différentes (Grandpre, EI-Sabh et Salomon 1981 ; Saucier et Chassé 2000).
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Figure 1. Carte présentant le systeme hydrologique du Saint-Laurent (Québec, Canada).

L’estuaire moyen (Figure 1) est délimité par la ville de Québec d’une part et la ville de Tadoussac
d’autre part (White 1997). Cette zone, d’une largeur de 2 a 24 km et une profondeur variant de 20
a 50 m, est caractérisée par une eau saumatre (salinité de 0 a 15 PSU), des concentrations de
particules en suspension plus élevées que celles des eaux en amont et en aval, des courants qui
favorisent la recirculation de I’eau, un brassage intense des eaux sur toute leur profondeur et des
dépbts plus importants de limons et de boues (GESAMP 1987).

L’Estuaire maritime (Figure 1) débute au niveau de la ville de Tadoussac, correspondant a la téte
du chenal Laurentien, et se termine au niveau de la ville de Pointe-des-Monts ou commence le
Golfe du Saint-Laurent (White 1997). La largeur de 1’estuaire maritime varie donc de 30-50 km a

plus de 200 km. En été, les eaux de I’estuaire maritime se divisent verticalement en trois couches



stratifiées : (1) une couche de surface qui montre de larges variations de température et de salinité
en réponse aux variations saisonniéres des débits d’eau douce et du réchauffement estival ; (2) une
couche intermédiaire entre 50 et 150 métres qui demeure toujours trés froide et dont 1’épaisseur
varie d’année en année ; (3) une couche profonde d’caux plus chaudes et plus salées provenant de

I’ Atlantique (Forrester 1964 ; Bugden 1981 ; Bérard-Therriault et al. 1999).

Ainsi, les eaux de I’estuaire du Saint-Laurent, caractérisées d’écotone par Basset et al. (2013), sont
des eaux de transition affectées majoritairement par les facteurs suivants (en ordre décroissant
d’importance) : (1) les caractéristiques hydrodynamiques incluant les propriétés physico-
chimiques des masses d’eau selon des gradients horizontaux et verticaux (Davidson-Amott et al.
2002) du systeme (2) le lien entre le milieu terrestre et aquatique, et (3) le couplage pélago-
benthique (variation des caractéristiques selon la profondeur et I’influence des sédiments sur la
colonne d’eau). La zone de transition estuarienne du Saint-Laurent provoque donc une forte
variabilité spatio-temporelle des caractéristiques chimiques, biologiques et sédimentaires, qui font
du systeme hydrologique du Saint-Laurent un systeme dynamique et complexe (Saucier et Chassé
2000 ; Thibault et al. 2002).

2.2 L’estuaire du Saint-Laurent : une zone réceptacle des apports
anthropiques

Abritant plus de 45 millions d’habitants (Alexander et al. 2010), et plus particulierement le long
des cotes de I’estuaire du Saint-Laurent: 860 000 personnes, 1,5 million d’hectares de terres
agricoles, 21 usines de pétes et papiers, 13 installations de traitements des minerais et plus de 200
usines de transformation du poisson (Alexander et al. 2010), le bassin versant du systéme
hydrologique du Saint-Laurent est un bassin versant fortement urbanisé et modifié par les activités
anthropiques. L’ensemble de ces perturbations entraine une modification du cycle de I’eau (Page
el al. 1995 ; Herbert 1999 ; Flindt et al. 1999 ; Mason et al. 2003) en augmentant, entre autres
impacts, le ruissellement en surface vers les affluents, par rapport a un bassin versant naturel
(Lapalme et al. 2008). La capacité de rétention des nutriments d’un bassin versant anthropisé

comme celui du Saint-Laurent est inférieure a 15 % (Lapalme et al. 2008). Par conséquent, les



sources ponctuelles de nutriments, tels que les effluents industriels, urbains et agricoles, relachent
des concentrations importantes et croissantes de nutriments dans les eaux de 1’exutoire (Anderson
et al. 2002). Galloway et al. (2004) ont constaté que le flux d’azote vers les océans a augmenté de
43 281 Tg N.an' en moins d’un demi-siécle au niveau mondial. Toutefois, en 1996, les eaux usées
du continent nord-américain ne contribuaient encore qu’a 12 % des flux d’azote et de phosphore
vers 1’océan Atlantique Nord (Paré 2010). Les sources ponctuelles de nutriments, qui sont
géolocalisables et controlables, contribuent moins aux rejets de nutriments dans 1’environnement
que les sources diffuses qui sont étendues sur un large territoire et difficiles a contréler au cours
d’une année (Paré 2010). Les sources diffuses de nutriments, représentées par les dépositions
atmosphériques provenant d’activités agricoles, urbaines et industrielles, relachent en continu des
concentrations importantes et croissantes de nutriments dans les eaux de I’exutoire (Van
Dolah 2000 ; Anderson et al. 2002), outrepassant les capacités de rétention des processus estuariens
comme les zones humides qui filtrent jusqu’a 75 % des surplus anthropiques de N d’origine
terrestre (Hamilton 2012 ; Jarvie et al. 2013 ; Sharpley et al. 2013 ; Van Meter et al. 2016). Selon
Anderson et al. (2002), 20 a 40 % des intrants d’azote dans les eaux de 1’exutoire proviennent de
sources anthropiques d’origine atmosphérique. En 1991, un pic de concentration d’azote a été
observé dans le bassin du Saint-Laurent principalement di aux dépbts de N atmosphérique
(Goyette 2018). Pefiuelas et al. (2012) ont estimé que lorsque 1’on considére 1’utilisation d’engrais
et les dépots atmosphériques, le rapport molaire N / P déposé sur terre est compris entre 44 et 47,
tandis que celui des plantes terrestres est généralement de 22 a 30, mais ce qui est encore plus
préoccupant, ¢’est que le rapport N / P des intrants sur les océans est de 114 a 370, ce qui représente

10 a 20 fois le rapport steechiométrique du plancton caractérisé par Redfield (1934).

L’augmentation des charges nutritives et/ou I’altération de la chimie des éléments nutritifs
(Galloway et Cowling, 2002 ; Galloway et al. 2002; de Jonge et al. 2002 ; Howarth et
Marino 2006 ; Howarth 2008) instiguent des effets directs et indirects sur la structure des
écosystemes et leurs fonctions a tous les niveaux de la chaine trophique (Glibert 2017). Dans un
systéme trés dynamique, comme 1’estuaire du Saint-Laurent (Grandpre, EI-Sabh et Salomon 1981 ;
Levasseur 1996 ; Schwartz 2005), les charges nutritives sont majoritairement véhiculées par les
intrants d’eau douce (fleuve Saint-Laurent, rivieres, ruissellement), réceptacle des rejets des eaux
urbaines, des eaux industrielles et des eaux agricoles (Saucier et Chassé 2000 ; Paerl et al. 2014).
Plus particulierement, Goyette (2018) a constaté une augmentation de la dégradation du bassin

10



hydrographique du Saint-Laurent et de ces eaux cdtiéres suite a une intensification de 1’utilisation
des terres, le nombre de barrages, 1’utilisation et le ruissellement des engrais riches en urée, la
production animale et la déforestation, amenant une importante quantité d’éléments nutritifs dont

différentes formes d’azote (minérale : nitrates et organique : urée) et de matiére organique.

2.3 La climatologie de I’azote dans le systéme du Saint-Laurent

2.3.1 Augmentation de I’azote

La climatologie de 1’azote dans le systéme du Saint-Laurent au cours de ces 50 derniéres années
(1970 - 2020) a permis de constater une augmentation de la concentration d’azote total dans le
bassin hydrographique du Saint-Laurent et de ses eaux cotiéres (Figure 2) qui peut étre relié a une
modification récente de 1’utilisation anthropique du bassin versant (Hudon et al. 2018 et 2017 ;
Goyette 2018). Goyette (2018) precise que la concentration d’azote total dans le bassin du Saint-
Laurent a augmenté de 4,5 fois depuis 1901. Cette augmentation de I’azote total peut étre reliée a
une augmentation de 1’azote inorganique dissous (DIN) dans les eaux du Saint-Laurent. En effet,
le fleuve du Saint-Laurent exportait 19 % de DIN vers I’estuaire en 1979 (Coote et Yeats 1979),
20 a 25 % en 1997 (Greisman et Ingram 1997), 18 % en 2001 (Savenkoff et al. 2001), et plus de
31 % en 2017 (Hudon et al. 2017). Par conséquent, au cours des 15 derniéres années, 1’exportation
de DIN du fleuve Saint-Laurent vers 1’estuaire a augmenté de plus de 10 %. Cette augmentation
majeure peut étre expliquée par une augmentation croissante des apports N dans les intrants du
fleuve Saint-Laurent (Goyette 2018), simultanée a une augmentation de la température de 1’eau,
une diminution du niveau d’eau et une diminution des concentrations de phosphore dans la portion
fluviale entre 1970 et 2016 (Hudon et al. 2018 et 2010). Les intrants du fleuve Saint-Laurent étaient
responsables de I’exportation de 84 x 10 3t an ** de DIN vers I’estuaire en 1979 (Coote et Yeats
1979), 54,7 x 103t an ! de DIN en 2001 (Savenkoff et al. 2001), 85,2 x 103t an ! de DIN en
2008 (Poulin 2008), et enfin de 134 x 103t an-! de DIN en 2017 (Hudon et al. 2017). En
comparaison, la remontée d’eau océanique a la téte du chenal laurentien exporte 300 x 10 3tan *

de DIN vers I’estuaire du Saint-Laurent (Savenkoff et al. 2001).
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Figure 2. Repreésentations (A) des rapports steechiométriques actuels de N (Azote totale) sur
P (Phosphore) dans les eaux de Québec (Estuaire fluvial), Tadoussac (Estuaire moyen) et
Rimouski (estuaire maritime) et (B) les activités anthropiques associées dans le systéeme

hydrologique du Saint-Laurent (Québec, Canada) selon Goyette (2018).

2.3.2 Modification de la nature de I’azote relargué par les intrants

La climatologie de I’azote dans le systéeme du Saint-Laurent au cours de ces 50 derniéres années
(1970 - 2020) a également permis de constater une augmentation de la concentration d’azote
organique dissous (DON) dans le bassin hydrographique du Saint-Laurent, et plus particulierement
dans I’estuaire maritime du Saint-Laurent. Ce déséquilibre des rapports steechiométriques actuels
DON/DIN de I’amont vers I’aval du systéme du Saint-Laurent (Figure 3) est relié a une
augmentation récente de la concentration d’urée dans les intrants due a la modification des activites
agricoles sur le bassin versant (Constant et Sheldrick 1992 ; Seitzinger et al. 2002a, b;
Stepanauskas et al. 2002 ; Berman et Bronk 2003 ; Glibert et al. 2006 ; Glibert et al. 2014 ;
Goyette 2018).
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Figure 3. Représentation des rapports steechiométriques actuels de Norg (DON) sur Ninorg
(DIN) dans les eaux de Québec (Estuaire fluvial), Tadoussac (Estuaire moyen) et Rimouski
(estuaire maritime) dans le systeme hydrologique du Saint-Laurent (Québec, Canada) selon
Goyette (2018).

Entre 1901 et 1960, I’agriculture a épuisé les sols de leurs nutriments suite a ’empictement et de
la perte des milieux humides qui ont une grande capacité de rétention des charges nutritives (Hudon
et al. 2017), et I'utilisation de fertilisants a rapidement basculé le systéme vers un systeme
inefficient ou ~70 % des apports en N sont aujourd’hui perdus vers 1’environnement (Goyette
2018). Or I’utilisation mondiale de 1’'urée comme engrais azoté a été multipliée par 100 au cours
des quatre derniéeres décennies, avec un doublement au cours de la derniere décennie (Glibert et al.
2005, 2006, 2014). Jusque dans les années 1960, I’'urée ne représentait qu’environ 5 % de
I’utilisation mondiale d’engrais azotés (Smil et Emsley 2001 ; Glibert et al. 2006 ; FAO 2020).
L’utilisation de 1’urée a augmenté dans les années 80, si bien qu’elle représentait environ 40 % des
engrais azotés mondiaux au début des années 90 (Smil 2001). Aujourd’hui, I'urée a dépassé le
nitrate d’ammonium comme engrais azoté le plus courant (Overdahl et al. 1991), et représente plus
de 50 % des engrais azotés utilisés mondialement (Glibert et al. 2006). De plus, I’utilisation
mondiale d’urée s’étend au-dela des applications agricoles, celle-ci étant également largement

utilisée dans les processus de fabrication et dans les aliments pour animaux (Glibert et al. 2006).
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Bien qu’il soit admis que les engrais a base d’urée sont en grande partie retenus dans le sol, il existe
plusieurs études qui font état d’un transport d’urée du sol vers les affluents hydriques (Glibert et
al. 2005). Au milieu des années 90, environ un tiers du N dissous transporté par les riviéres vers
’océan cotier était sous forme de DON (Harrison et al. 2005). Dans les riviéres de la cote Est des
Etats-Unis, 1’urée peut représenter jusqu’a 100 % du DON présent avec un rapport atomique
nitrate/urée de 0,2 a 9,8 at/at (Wiegner et al. 2006). En comparaison, dans la couche de surface de
I’estuaire et du golfe du Saint-Laurent, le rapport atomique nitrate/urée varie de 0,1 a ’automne a
16 au printemps (Tremblay et al. 2000). Glibert et al. (2006) ont mesuré les concentrations d’urée
en pourcentage du DON total a différentes échelles de temps dans plusieurs estuaires. Leurs
résultats révélent que I’urée, bien qu’il ne représente généralement que 5 % en moyenne du bassin
de DON dans les estuaires, il peut dépasser les 40 %. Pour les systémes aquatiques, cela est
important, car une grande partie de ce DON est disponible pour une utilisation biologique (Antia
etal. 1991 ; Seitzinger et al. 2002, 2005 ; Stepanauskas et al. 2002 ; Berman et Bronk 2003 ; Glibert
et Legrand 2006 ; Bronk et al. 2007). En effet, la charge absolue en N, les formes chimiques de N
et le ratio de N avec d’autres éléments chimiques (stcechiométrie des formes biodisponibles)
véhiculés par les intrants naturels et anthropiques ont des impacts importants sur la qualité de I’eau
en modifiant les patrons de limitation, la structure et la productivité des communautés au sein des
systéemes aquatiques (Sterner et Elser 2002 ; Miyajima et al. 2009 ; Goyette 2018). Les estuaires
sont donc particulierement sensibles aux modifications d’apports azotés (Gearing et Pocklington,
1990), ce qui entraine la mise en place de mécanismes physico-chimiques et biologiques complexes
permettant le transfert de cet élément sous sa forme minérale ou organique dans les différents
réservoirs du réseau trophique pélagique (d’Elbée 2016). Parmi les populations biologiques
indigenes des estuaires, les communautés planctoniques constituent un maillon fondamental dans
le transfert de 1’azote au sein des réseaux trophiques supérieurs de par leur abondance et leur grande

diversité taxonomique et métabolique.
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3 Les effets directs et indirects de P’azote sur les
communautés planctoniques pélagiques de P’EMSL

Les conséquences directes et indirectes de la modification des apports azotés sur la structure des
communautés planctoniques du Saint-Laurent sont encore peu connues (UNESCO 1994). En effet,
certains estuaires sont plus sensibles aux charges nutritives que d’autres (NRC 2000). Cela est dl
en partie a ’interaction complexe de la limitation des nutriments, de la stratification des masses
d’eau et de la disponibilité de la lumiére dans les estuaires (Cloern 2001), ainsi qu’a I’influence du
temps de séjour sur la structure de la communauté et les interactions écologiques (Howarth et al.
2000). Ces interactions sont encore relativement mal comprises et une meilleure compréhension
des facteurs qui déterminent la sensibilité des estuaires aux nutriments pourrait éventuellement
conduire a une meilleure gestion de la pollution des nutriments cétiers (NRC 2000 ; Howarth et al.
2003).

3.1 Les réseaux trophiques planctoniques pélagiques inférieurs a
250 pm

Cependant, a partir du modele de limitation des nutriments de Nixon (1995), Cloern (2001) admet
qu’une charge azotée en milieu estuarien a pour effet direct d’augmenter la production primaire,
engendrant une forte biomasse riche en carbone organique particulaire, augmentant les dép6ts de
matiere organique (MO), et donc favorisant une reminéralisation de la MO (Figure 4). C’est une
relation dose-réponse directe : plus de nutriments alimentent plus de biomasses (Bricker et al. 1999
et 2008 ; Whitall et al. 2007). La production primaire est assurée par le phytoplancton, qui puise
abondamment dans le réservoir des nutriments, en particulier I’azote et le phosphore minéraux
(d’Elbée 2016). Le phytoplancton, le microzooplancton unicellulaire et certains ¢léments du
mésozooplancton, représentant une abondante source de MOP (broutage, fragmentation, lyse,
production de pelotes fécales, de kystes ou de spores), alimentent également le réservoir de MOD
par la production d’exsudats organiques (ex : TEPS). La MOP produite est exportée par
sédimentation vers les profondeurs océaniques (neige marine). Cette production exportée (PE) est

une perte temporaire de matiere organique pour I’écosysteme pélagique superficiel (d’Elbée 2016).
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Elle fera I’objet d’une minéralisation profonde et, aprés sa remontée en surface (ex : upwelling a
la téte du chenal Laurentien), elle participera a la production nouvelle (PN) dans la zone euphotique
de ’EMSL (Levasseur et Therriault 1987 ; Savenkoff et al. 1996). Ce recyclage s’effectue par

I’intermédiaire de processus de reminéralisation bactérienne (Savenkoff et al. 1996).

En plus de ces organismes procaryotes photosynthétiques, la production de la biomasse marine est
assurée par des bactéries hétérotrophes picoplanctoniques qui seules puisent par osmotrophie dans
le stock de MOD (Castro et Huber 2010). Du fait du rapport élevé surface/volume des bactéries,
leur capacité d’absorption de nutriments (MID) est plus importante que celle du phytoplancton,
avec lesquels ils sont directement en compétition sur le stock de nutriments, en particulier lorsqu’il
s’épuise. Dans certains cas, la prédation des bactéries par le nanoplancton hétérotrophe induit a la
fois une diminution du flux sortant des nutriments via ces derniéres, et une augmentation du flux
rentrant par leur minéralisation, favorisant ainsi le développement du phytoplancton (d’Elbée
2016). MOD et MOP sont minéralisées in situ par le bactérioplancton, réalimentant ainsi le
réservoir de nutriments, et diminuant d’autant le flux de MO exportée vers les profondeurs
océaniques. Cette production de nutriments par la minéralisation in situ de la MO est dite
«régénérée » (PR), et se surajoute au flux de la production nouvelle (PN) issue de la minéralisation
profonde (Figure 4 ; d’Elbée 2016). L’activité bactérienne hétérotrophe permet ainsi au sein méme
de I’écosystéeme pélagique superficiel a la fois, la production de biomasse a partir de la matiére
organique issue de la chaine trophique classique, et la régénération des nutriments. Dans les réseaux
planctoniques, une troisiéme boucle trophique dite «virale» relie ainsi les organismes
phytoplanctoniques et procaryotiques au pool de MOD alimenté par leur lyse (Weinbaeur et al.
2011 ; Brum et al. 2015 ; d’Elbée 2016).
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Figure 4. Schéma simplifié des réseaux trophiques planctoniques tiré de d’Elbée (2016). Les
flux entrants sont en trait plein, les flux sortants en tirets. MID : matiere inorganique
dissoute ; MOD : matiére organique dissoute ; MOP : matiére organique particulaire ; PE :
production exportée ; PN : production nouvelle ; PR : production régénérée ; RTP : réseau

trophique planctonique.
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Une réponse globale a 1’augmentation de la charge azotée a été observée dans le systeme
hydrologique du Saint-Laurent. L’accroissement des flux d’azote provenant des activités
anthropiques du bassin versant du Saint-Laurent favorise une augmentation de la productivité
primaire des eaux de surface de ’EMSL, augmentant le flux vertical de matiére organique d’origine
autochtone (Pocklington et Leonard 1979 ; d’Anglejan 1990 ; Gearing et Pocklington 1990). La
reminéralisation bactérienne de la matiére organique d’origine autochtone en profondeur, associée
a un accroissement de la proportion d’eau chaude et pauvre en oxygene du Gulf Stream au
détriment de la proportion d’eau froide et bien oxygénée du courant du Labrador, a eu pour
conséquence la diminution des concentrations d’oxygenes a 300 m de profondeur dans I’estuaire
maritime du Saint-Laurent depuis les années 1930 (Gilbert et al. 2017 et 2005 ; Thibodeau et al.
2006).

Par consequent, cette réponse directe, combinée a de nombreux facteurs de stress, peut donner lieu
a des effets indirects secondaires tels que des proliférations d’algues nuisibles (HAB), la réduction
de la pénétration de la lumiére et de 1’oxygéne dissous, ou encore favoriser 1’expansion des zones
hypoxiques et anoxiques (Anderson et al. 2002 ; Glibert et al. 2005 ; Diaz et Rosenberg 2008 ;
Heisler et al. 2008 ; Glibert et Burford 2017). Les effets spécifiques des charges nutritives azotées
sur la structure et le fonctionnement des communautés biologiques estuariennes et marines sont
toutefois difficilement observables et quantifiables dans le milieu naturel, di aux facteurs
abiotiques et biotiques fortement influencés par les changements globaux et d’autres altérations du
systeme (Cloern 2001, Starr et al. 2004 et 2002 ; Paerl et Scott 2010 ; De Senerpont et al. 2014).
La variabilité temporelle et spatiale des écosystemes estuariens et la difficulté de quantifier les
intrants de ces systémes les rendent souvent difficiles a étudier par des approches in situ en
conditions réelles. L’expérimentation en conditions contrdlées est alors une approche plus propice
(Howarth, 1988). Ainsi, Shangguan et al. (2017) et McCarthy et al. (2009), ont pu démontrer, en
conditions contrdlées, une modification de la composition de la communauté phytoplanctonique
en faveur des cyanobactéries et dinoflagellés lorsque les rapports d’éléments nutritifs, dont le
rapport Azote/Phosphore, augmentent, et que la forme de 1’azote passe a des formes de plus en plus
réduites chimiquement (cycle de I’azote en Annexe 1). Leurs études en mésocosmes ont donc
permis d’établir la présence d’une variation de la composition de la communauté

phytoplanctonique en fonction de la nature des élements nutritifs et de leur ratio. Glibert et al.

18



(2017) ont confirmé que la nature de ’azote, outre sa quantité, peut avoir des effets sur la
composition et le métabolisme de la communauté phytoplanctonique marine, méme lorsque les
nutriments présents dans le milieu ne sont pas limitants (Donald et al. 2011, 2013 ; Glibert et
Burkholder 2011 ; Domingues et al. 2011 ; Jackson 2016 ; Shangguan et al. 2017). Les travaux de
Donald et al. (2011) ont également permis d’affirmer que la nature de 1’azote présent modifiait
aussi de facon significative la productivité globale des écosystemes. La quantité et la nature de
1’azote sont donc susceptibles de changer la structure des communautés microbiennes et d’entrainer
des potentielles modifications de fonction au sein du réseau trophique pélagique. Pour exemple, la
communauté phytoplanctonique est dominée par les diatomées lorsque le ratio N / P est
relativement faible et la concentration de N oxydé est relativement élevée. A contrario, la
communauté phytoplanctonique est dominée par les dinoflagellés (présentant plusieurs especes
toxiques) et/ou les cyanobactéries (picocyanobactéries dans les eaux estuariennes et marines,
Microcystis en eau douce) lorsque le ratio N / P est élevé et la concentration de N réduit est élevée
(Glibert et al. 2017). Les apports d’azote peuvent alors potentiellement affecter la structure et le
métabolisme des communautés microbiennes, mais peuvent également avoir des effets potentiels
de propagation a travers le réseau trophique. Il est donc important d’identifier les effets des apports
anthropiques en azote sur chaque compartiment microbien, et plus particulierement sur le
compartiment bactérien qui est un acteur clé dans le réseau trophique pélagique, afin d’avoir une
meilleure compréhension des facteurs qui déterminent la sensibilité des estuaires a la pollution en
nutriment (NRC 2000 ; Howarth et al. 2003).

3.2 Compétition pour I’azote

Vallino et al. (1996) ont déterminé I’ordre de préférence d’assimilation de 1’azote par le
phytoplancton et les bactéries hétérotrophes. L’ordre d’assimilation de I’azote semble identique
pour les deux compartiments qui assimilent par ordre de préférence, 1) les acides aminés, di a des
colits énergétiques réduits a I’assimilation et au transport, 2) ’urée, di a I’assimilation en simultané
d’un atome de carbone (Kirchman 2003), 3) I’lammonium, celui-ci directement assimilable par les
communautés microbiennes et 4) le nitrate (Cycle de I’azote en Annexe 1). Le bactérioplancton et

le phytoplancton, deux compartiments planctoniques tres réactifs aux perturbations dans le milieu
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en raison de leur taux de génération rapide, rentrent donc en compétition pour 1’azote, élément
limitant dans la zone estuarienne du Saint-Laurent. Néanmoins, des transporteurs et enzymes
spécifiques sont nécessaires et sont plus largement distribués chez les bactéries que chez le
phytoplancton, mais présentent un colt énergétique élevé pour la cellule (Kirchman et
Wheeler 1998 ; Church 2008). L’utilisation d’une certaine forme d’azote va donc étre conditionnée
par plusieurs facteurs cellulaires, énergétiques (Karl et Michaels 2001) ou environnementaux
(Kirchman 2003). Non seulement différentes especes peuvent avoir des réponses cinétiques
différentes face a un apport d’azote, mais ces réponses sont maintenant connues pour étre
dynamiques par rapport a 1’état physiologique cellulaire, et non comme une propriété invariante
inhérente de la cellule (Glibert et al. 2017), entrainant des implications importantes pour le
métabolisme global de I’écosystéme (Glibert et al. 2013 ; Kana et Glibert 2016).

Ajoutée a cela que la communauté bactérienne de ’EMSL n’a jamais été caractérisée dans sa
globalité, en termes d’abondance, de diversité et de métabolisme des populations microbiennes au
fil des saisons (Lemarchand et Desbiens 2015), les effets directs et indirects des apports en azote

sur la structure et le métabolisme des communautés bactériennes de I’EMSL sont peu connus.

3.3 Objectifs de I’étude

Si le réseau microbien planctonique conditionne en partie le devenir de 1’azote, la structure des
communautés microbiennes est, en retour, directement liée a la quantité, la nature, I’origine et la
biodisponibilité de 1’azote présent (Sterner et Elser 2002). Parmi les interrogations les plus
fréquentes et sujettes a débat en ce qui concerne I’apport de N dans le milieu aquatique est la
compréhension des relations entre les changements des apports en nutriments et les changements
de biodiversité (Glibert et al. 2017). Il est relativement facile de comprendre pourquoi 1’apport
croissant de N entrainera une augmentation de la biomasse : les charges en éléments nutritifs
définissent finalement la biomasse totale qui peut étre supportée dans un systeme. Cependant, la
comprehension de la dynamique des espéces au sein des communautés demeure un défi de taille
en écologie microbienne marine. Les proportions de N et les formes de N présentes sont
importantes pour bien cerner leur impact sur les communautés marines. En effet, ils modifient la

biodiversité en raison du fait que différents groupes taxonomiques (par exemple, les phylums ou
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les classes), et méme différentes espéces du méme genre, mais aussi des taxons de niveaux
trophiques supérieurs, ont des caractéristiques écophysiologiques distinctes en ce qui concerne les
besoins nutritionnels (Glibert et al. 2013 ; Kana et Glibert 2016 ; Glibert et al. 2017). Les
proportions d’éléments nutritifs changent le taux de croissance, les interactions trophiques et le
recyclage des éléments nutritifs associes lorsque les éléments nutritifs en exces sont excrétés ou
régénérés. La preuve émergente est substantielle que non seulement un changement dans la
proportion steechiométrique de N/ P est important a prendre en compte pour 1’équilibre de
I’écosystéme estuarien, mais il en va de méme pour 1’équilibre relatif des formes oxydées a des
formes réduites de N qui peuvent modifier les conditions propices a la croissance des communautés

microbiennes.

Dans ce contexte, le réseau de recherche SECO.net (St.Lawrence ECOsystem Health Research and
Observation NETwork), financé par le DFO-Ocean and Freshwater Science Contribution
Program 2017-2020 et regroupant des chercheurs du MPO et du réseau de recherche Québec-
Océan répond a un besoin urgent d’identifier et de caractériser 1) les sources naturelles et
anthropiques de nutriments fournis au Saint-Laurent (théme 1), 2) les voies de transformation et
d’utilisation des apports issus des intrants d’eau douce (théme 2) et 3) les réponses de I’écosysteme
face a ces intrants (theme 3). Mon projet de maitrise s’inseére dans le 3° volet du projet porté par le
réseau SECO.net en examinant comment la communauté bactérienne de 1’estuaire maritime du
Saint-Laurent (EMSL) réagit a une augmentation de la concentration en azote dans le milieu en
raison d’apports fluviaux riches en nitrates (issus majoritairement de rejets urbains) et en urée (issus
majoritairement de rejets agricoles). L’observation et la quantification de la réponse des
communautés biologiques estuariennes et marines face a un tel enrichissement sont difficiles a
réaliser in situ en raison de la complexité et de I’interaction de plusieurs facteurs biotiques et
abiotiques, eux-mémes fortement influencés par les changements globaux (Cloern 2001). Par
conséquent, afin d’éviter ces biais, une approche expérimentale en conditions controlées, en
mésocosmes, a été mise en place pour caractériser les effets d’apports fluviaux enrichis en azote

sur la communauté bactérienne de ’EMSL.
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L’objectif global de mon projet de maitrise est d’étudier les effets des apports fluviaux en
nutriments, en particulier en azote, sur la communauté bactérienne de I’estuaire maritime

du Saint-Laurent en conditions contrdlées grace a des expérimentations en mésocosmes.

Objectif spécifique 1 : Déterminer les effets des apports en azote sur la structure de la

communauté bactérienne, grace au suivi de I’abondance et de la diversité taxonomique, en réponse
a un apport d’azote.
Hypothése nulle HO: : La structure de la communauté bactérienne de 1’estuaire maritime
du Saint-Laurent n’est pas affectée par la quantité d’azote issu des apports fluviaux.
Hypothése nulle HOz : La structure de la communauté bactérienne de 1’estuaire maritime

du Saint-Laurent n’est pas affectée par la nature de 1’azote issu des apports fluviaux.

Objectif speécifigue 2 : Déterminer les effets des apports en azote sur le meétabolisme de la

communauté bactérienne, grace au suivi de la production bactérienne et de la diversité métabolique,
en réponse a un apport d’azote.
Hypothese nulle HOs : Le métabolisme de la communauté bactérienne de 1’estuaire
maritime du Saint-Laurent n’est pas affecté par la quantité d’azote issu des apports fluviaux.
Hypothese nulle HO4 : Le métabolisme de la communauté bactérienne de 1’estuaire
maritime du Saint-Laurent n’est pas affecté par la nature de 1’azote issu des apports

fluviaux.
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MATERIELS ET METHODES
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1 Meésocosmes

Afin de comparer sur une méme masse d’eau les effets d’un apport ponctuel d’azote sur la
communauté bactérienne de ’EMSL, dans des conditions environnementales simulées, nous avons
utilisé 12 systemes expérimentaux hors-sol de type mésocosmes (Annexe 2) situés a la station
aquicole de ’'UQAR-ISMER (48°30°54” N 68° 28°04.9” W). Chaque mésocosme est muni de
sondes individuelles automatisées de température (AQBT-Temperature sensor, précision de *
0,2 °C), de pH (sonde de type différentielle Mettler Toledo modéle InPro3250, précision de £ 0,02),
de chlorophylle a (fluorescence in vivo) et de concentration d’oxygéne dissous (sonde de type
galvanométrique OxyGard, précision de + 0,02), qui permettent un suivi des parametres physico-
chimiques du milieu en continu durant toute la durée de I’expérimentation. Les sondes
individuelles, les hélices automatiques et les parois internes des mésocosmes ont été décontaminées
avec du Virkon® (Antec International Limited) selon les instructions du fabricant, puis
abondamment rincées a I’eau du robinet a I’aide d’un nettoyeur haute pression 4 jours avant la mise
en eau des mésocosmes. Quatre jours avant le début de I’expérience, tous les mésocosmes ont été
remplis avec de I’eau de surface de ’EMSL. La collecte de I’eau s’est faite a 2-3 meétres de
profondeur en fin de marée montante au quai de Rimouski (48° 47°N 68° 51°W, Québec, Canada)
a I’aide d’une pompe et acheminée au site d’étude a I’aide d’un camion-citerne, lui aussi
préalablement décontaminé au Virkon, le 25 juillet 2018. Le remplissage des mésocosmes s’est
effectué la méme journée, a I’aide d’un systéme gravitaire de distribution d’eau, équipé d’un filet
en Nitex de 250 um de maille, afin de permettre un remplissage simultané des 12 mésocosmes
(Thyssen et al. 2011). Une fois le remplissage effectue, les mésocosmes ont été scellés avec des
couvercles de plexiglas permettant la pénétration de la lumiére naturelle et réduisant les
contaminations externes. Afin de recréer les conditions retrouvées habituellement dans la zone
pélagique, les mésocosmes ont été soumis a une période de sédimentation de 3 jours. Les sédiments
récoltés ont ensuite été éliminés avant le début de 1’expérimentation. Pour chaque mésocosme, la
température de I’eau a été contrdlée et maintenue a 8 °C tout au long de I’expérience, grace a un
dispositif de chauffage par immersion de résistance (Process Technology TTA1.8215) et un
systeme de réfrigération au glycol, afin de reproduire les conditions de température naturelles

observées au site d’échantillonnage. La présence d’une hélice automatique générant un courant de
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10 cm st au centre de chague mésocosme a assuré un mélange vertical homogene de la colonne

d’eau en continu durant la durée totale de 1’expérience.

2 Plan expérimental

L’expérimentation a eu lieu du 29 juillet au 14 aoGt 2018 a la station aquicole de Pointe-au-Pére
(Rimouski, Québec, CA) afin de caractériser les effets de 4 conditions différentes d’enrichissement
en nutriments (ci-aprés appelées traitements) sur la communauté planctonique (inférieure a 250
um) indigene de ’EMSL. Les traitements ont été répartis aléatoirement sur les 12 mésocosmes a
raison de 3 réplicats par traitement (voir répartition des mésocosmes en Annexe 4). Le traitement
« Océanique » correspond au traitement controle simulant la composition des eaux de remontée
océanique a la téte du chenal laurentien selon la climatologie des 40 derniéres années (N/P = 10,2 ;
Tableau 1). Les trois autres traitements (« Estuaire 1 », « Estuaire 2 », et « Estuaire 3 ») simulent
un enrichissement de ce contrdle en azote a partir des eaux riches en nutriments en provenance du
trongon fluvial du Saint-Laurent. Dans ces traitements, 1’enrichissement, basé sur la climatologie
des 50 dernieres années, consiste en un apport d’azote sur la base d’un apport de 27 % des eaux
fluviales dans I’estuaire. Le traitement « Estuaire 1 » simule un enrichissement exclusif en nitrates
dans les eaux du contréle (N/P = 16,4 ; Tableau 1). Le traitement « Estuaire 3 » simule lui aussi un
enrichissement exclusif en nitrates, mais suppose une réduction de 50 % de la quantité de nitrates
actuellement contenue dans les eaux de I’amont (N/P = 12,8 ; Tableau 1). Enfin, le traitement
« Estuaire 2 » simule le méme enrichissement en azote que le traitement « Estuairel » en terme
quantitatif (N/P = 16,4 ; Tableau 1), mais suppose un apport combiné d’urée et de nitrates selon un
rapport Nitrate/Uree =4,6 avat (Tableau 1 ; Annexe 3).
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Tableau 1 : Concentrations et rapports élémentaires des différents traitements.

Nutriments
Nitrate | Urée | Phosphate | Silicium | Nitrate/Phosphate | Nitrate/Silicium
(uM) (M) (M) (M) (atome/atome) (atome/atome)
Traitements
Océanique | 12 00 0,40 1,25 15,00 10,20 0,85
Estuaire 1 16,30 0,45 1,05 21,80 16,40 0,79
Estuaire 2 14,10 1,54 1,05 21,80 16,40 0,79
Estuaire3 | 1250 0,45 1,05 21,80 12,30 0,62

3 Variables mesurées

Pour chaque mésocosme, les variables du milieu (nutriments, pH, température, oxygeéne dissous,
chlorophylle a, MPS, DOC, POC, TDN, et PON) ont été suivies de fagon quotidienne sur la durée
totale de I’expérimentation par les différentes équipes de recherche impliquées dans le projet
SECO.net (IML, Université Laval, UQAR).

3.1 Structure de la communauté bactérienne

3.1.1 Abondance des bactéries hétérotrophes et des virus

Au cours des 17 jours d’expérience, 150 mL d’eau ont été prélevés quotidiennement dans chaque
mésocosme afin de déterminer I’abondance des bactéries totales, des virus et des bactéries attachées
par la technique de la cytométrie en flux suivant le protocole de Marie et al. (1999). Le
dénombrement des bactéries totales et des virus a été effectué sur deux réplicats de 4,95 mL fixés
avec 50 puL de glutaraldéhyde de degré I (Cf = 0,1 %, Sigma G-7651) durant 15 minutes a
I’obscurité et conservés a -80 °C jusqu’a analyse par cytomeétrie en flux. Le dénombrement des

bactéries attachées a été effectué apres filtration de 50 ml d’eau, en duplicata, sur une membrane
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en polycarbonate Nucleopore de 5 um de porosité et 47 mm de diametre (VWR). Chaque filtre a
ensuite été immergé dans 4,95 mL d’eau de mer stérile (eau de mer naturelle filtrée & 0,2 um), fixé
avec 50 pL de glutaraldéhyde de degré | (Cf = 0,1 %, Sigma G-7651) durant 15 minutes a
I’obscurité, et conservé a -80 °C jusqu’a analyse par cytomeétrie en flux. Juste avant 1’analyse par
cytométrie en flux, les échantillons ont été décongelés a température ambiante. Dans le cas des
bactéries attachées, une étape de sonification de 15 secondes dans 5 ml de pyrophosphate de
sodium (Cf=2 mM ; Sigma 221368) a été effectuée afin de détacher les cellules du filtre. Tous les
échantillons ont été préparés dans du tampon TE (Vf =5mL; Cf = 0,1 %, Tris 10 mM, EDTA
1 mM, marque Sigma T-9285) et marqués au SYBR-Green | (Cf = 0,01 %, Molecular Probes Inc S-
7585) afin d’atteindre une quantité denombrable de bactéries par cytométrie en flux, selon Marie
et al. (1997) et Belzile et al. (2008). Les échantillons ont ensuite été placés 15 minutes dans
I’obscurité dans un bain-marie a 80 °C, avant 1’analyse, afin d’optimiser le marquage (Marie et al.
1999). Des billes fluorescentes (microsphéres FluoSpheres carboxylate 0,5 um, Molecular Probe,
F-8813) ont été ajoutées comme standard interne a chaque échantillon (Lebaron et al. 2002). Apres
30 min au noir, deux sous-échantillons de 2 ml ont été analysés pendant une minute, a un débit
calibré de 11,09 uL mint, a ’aide d’un cytomeétre de flux FACSCalibur (Becton et Dickinson, San
José, CA), équipé d’un laser Argon de 15 mW a 488 nm. La quantité de lumiére diffractée a un
angle de 90 degrés (SSC) et la fluorescence mesurée a 530 nm (FL1) ont été utilisées (Gasol et Del
Giorgio 2000), respectivement, pour déterminer la taille (Troussellier et al. 1999) et la teneur en

acides nucléiques des cellules (Marie et al. 1997).

3.1.2 Diversité taxonomique

La diversité taxonomique de la communauté bactérienne a été analysée aux 2 jours par filtration de
1L d’eau, en duplicata, sur des filtres Durapore (GVWP, Millipore) de 0,2um de porosité et 45 mm
de diamétre (n= 216 filtres). Les filtres ont ensuite été conservés a - 80 °C jusqu’a leur analyse.
L’extraction de I’ADN total a été effectuée a 1’aide du kit d’extraction E.Z.N.A.® Mollusc DNA
Kit (Omega bio-tek, Norcross, USA, N° cat. D3373-01) selon les instructions du fabricant aprés
décongélation et découpe du filtre a température ambiante. La concentration et la pureté de I’ADN

ont été évaluées par spectrophotométrie, a I’aide d’un systeme Nanovue (Biochrom), par lecture de
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I’absorbance a 260 nm (ADN) et 280 nm (protéines). La contamination des protéines dans
I’aliquote a été vérifiée par le rapport 260/280 (Lemarchand et al. 2005).

Les extraits d’ADN ont été envoyés au Centre de Recherche sur les Biotechnologies Marines
(CRBM) a Rimouski (Québec, Canada) pour un séquencage direct a haut débit (Illumina MiSeq)
des régions variables V3 et V4 du gene d’ADNr 16S selon Klindworth et al. (2013).
L’amplification et le séquengage ont été réalisés selon les protocoles en place au CRBM. Le géne
bactérien d’ADNTr 16S a été amplifié par PCR en utilisant les amorces universelles 341F (5> —
CCT-ACG-GGN-GGC-WGC-AG-3') et 785R (5' — GAC-TAC-HVG-GGT-ATC-TAA-TCC-3))
de Herlemann et al. (2011). L’utilisation de cette paire d’amorces (2x300 pb avec chevauchement
de 50 pb) spécifique des régions V3 et V4 de I’ADNr 16S produit un amplicon unique d’environ
460 pb. Des séquences d’adaptateurs en surplomb ont été ajoutées aux amorces afin d’assurer la
compatibilité avec les adaptateurs d’index (indices Nextera XT) et de séquengage Illumina
(Annexe 5). En utilisant des lectures appariées de 300 pb et des réactifs MiSeq v3, une lecture
compléte de haute qualité de la région V3 et V4 a été faite en une seule exécution de 65 heures.
Pour 72 échantillons, la sortie d’exécution MiSeq a généré environ 100 000 lectures pour chaque
échantillon, généralement reconnues comme suffisantes pour les enquétes métagénomiques.

Les séquences d’ADN brutes (8 835 912 séquences) ont été traitées sur la plateforme Genotoul de
I’INRA de Toulouse, grace au pipeline bioinformatique F.R.O0.G.S « Find Rapidly OTU with
Galaxy Solution» (Escudié et al. 2016). Le groupement utilise Swarm (Mahe et al. 2014),
I’élimination des chimeres utilise Vsearch (Rognes et al. 2016) et I’affiliation taxonomique utilise
la base de données Silva 132 (Quast et al. 2013). A la fin du processus, des tableaux d’abondance
des unités taxonomiques opérationnelles (OTU) et leur affiliation taxonomique ont été produits
pour chaque échantillon. Pour décrire et comparer la composition structurelle et fonctionnelle de
chaque échantillon, la table d’OTU a été normalisée a 61 159 séquences par échantillon grace a la
méthode de «subsampling normalization», qui consiste a ré-échantillonner les différents
échantillons (abondance et présence des OTUs dans la table) sur la base de celui qui posséde le

plus petit nombre de séquences.
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3.2 Meétabolisme de la communauté bactérienne

3.2.1 Production bactérienne

La mesure de la production bactérienne a été effectuée par le calcul du taux d’incorporation de
thymidine tritiece (TdR) par les communautés bacteriennes. Tous les deux jours, pour chaque
mésocosme, 50 mL d’ecau ont été prélevés a 1’aide d’un tube Falcon stérile de 50 mL pour I’analyse
de la production des bactéries totales, et 50 mL d’eau ont été prélevés a 1I’aide d’une seringue stérile
de 60 mL pour I’analyse de la production des bactéries libres suivant le protocole de Fuhrman et
al. (1982). Les échantillons ont été conservés dans la glace, a 4 °C, au noir, pendant 15 minutes
maximum avant analyse. Pour I’analyse de la production des bactéries libres, les échantillons d’eau
ont préalablement été filtrés sur des filtres Whatman en polycarbonate de 5 um de porosité et
25 mm de diametre (VWR ; 28158-668) afin d’éliminer les bactéries attachées et ne conserver que
les bactéries libres dans un tube Falcon stérile de 50 mL. L’analyse de la production des bactéries

totales a été réalisée sur les échantillons bruts.

Pour chaque analyse, 7 mL d’échantillon ont été incubés, en 3 réplicats, dans des vials a
scintillation en présence de 0,3 mL de TdR (incubés) et, en 2 réplicats, en présence de 0,3 mL de
TdR + 100 pL de Formaldéhyde 37 % (blancs) pendant 2 h 30 & 8 °C & I’obscurité. A la fin de
’incubation, 100 pL de Formaldéhyde 37 % ont été ajoutés dans tous les échantillons incubes, et
les vials ont été conservés sur glace jusqu’a leur filtration sur un filtre Whatman en nitrate de
cellulose de 0,2 um de porosité. Apres filtration, un ringage minutieux a 1’acide trichloroacétique
(TCA) 5 %, suivi d’un second ringage a 1’éthanol 95 %, a été effectué avant de laisser secher le
filtre sous une hotte chimique pendant 8 h minimum (Fuhrman et al. 1982). Le filtre a ensuite été
dissous par 1 mL d’éthyl acétate (OmniSolv) afin d’obtenir une suspension cellulaire, et 10 mL de
liquide a scintillation (Cytoscint) ont été ajouté pour mesurer I’incorporation de TdR dans les

cellules a I’aide d’un compteur a scintillation (Beckman LS5801).

Les résultats ont été exprimés en dpm (désintégration par minute). Les valeurs « Blancs » ont été

soustraites aux valeurs «Incubés» afin d’éliminer le bruit de fond radioactif. Les taux
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d’incorporation de TdR ont été convertis en mole de TdR incorporée par unité de volume et de
temps. Ensuite, les moles de TdR incorporées ont été converties en cellules produites en utilisant
le facteur TCF (facteur de conversion de la thymidine = 2 x 10*8 cellules Mol* H3-TdR) (Bell
1993). Le facteur CCF (facteur de conversion du carbone = 2,50 x 108 carbon cell-1) (Bell 1993)
a permis la conversion de cette mesure en quantité de carbone produite par unité de volume et de
temps. L’abondance bactérienne totale a finalement ét¢ combinée aux données de production
bactérienne pour calculer la production bactérienne spécifique (Bell 1993). Le taux d’incorporation
de thymidine tritiée dans I’ADN a été utilisé pour estimer la réplication des cellules bactériennes
(Fuhrman & Azam 1982), puis normaliser par I’abondance bactérienne mesurée dans les

mésocosmes au cours du temps pour obtenir la production bactérienne spécifique par jour.

3.2.2 Diversité métabolique

La diversité du profil métabolique de la communauté bactérienne a été évaluée grace au systeme
de microplaques Ecoplate™ (Biolog) a JO, J2, J4, J6, J10, et J14 selon les recommandations du
manufacturier. Chaque plaque, conservée a 4 °C jusqu’a utilisation, comprend 96 puits contenant
31 sources de carbone différentes a couche lyophilisée plus un puits a blanc, en 3 réplicats. Suite
aux échantillonnages, 1’eau récoltée a été utilisée afin d’ensemencer une microplaque par
mésocosme par journée d’échantillonnage (n=72 microplaques). Les microplaques ont été
inoculées a 1’aide d’une pipette multicanal a raison de 125 pl par puits. Suite a ’inoculation des
microplaques, 1’absorbance a 590 nm a 22 °C a été mesurée pour chaque plaque avec un
spectrophotomeétre PowerWave XS2 (Biotek), puis les plaques ont été placées a 10 °C au noir pour
incubation. Le taux d’utilisation des sources de carbone a été mis en évidence par la réduction du
colorant redox tétrazolium violet (Gryta et al. 2014 ; Pohland et Owen 2009). L’absorbance a été
mesurée a 0, 24, 48, 72, 96, 120, 144, 168, 192, 216, 240 et 264 heures.
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4 Analyses statistiques

4.1 Abondance des bactéries hétérotrophes et production
bactérienne

Les quatre traitements ont été analysés en triplicata au cours du temps et au cours des trois périodes
de succession de phénologie algale : pré-floraison, floraison, post-floraison. Une ANOVA
multivariée a mesures répétées a éte utilisée pour évaluer la présence de différences significatives
dans I’abondance bactérienne et le taux de production spécifique dans les quatre traitements a I’aide
du logiciel R studio sous R version 3.5.3 (R Development Core Team, Vienne, Autriche, 2013).
Lorsque des différences ont été détectées, le test HSD de Tukey a été utilisé comme test de
comparaison multiple pour déterminer les moyennes significativement différentes. Pour chaque
modele, les résidus ont été sélectionnés pour la normalité en utilisant le graphique de probabilité
normale, puis testés en utilisant la statistique de Kolmogorv Smirnov. L’homogénéité des variances
a été évaluée graphiquement a I’aide de résidus, puis testée en utilisant la statistique de Levene. En
absence de normalité et d’homoscédasticité, un test non paramétrique a 2 facteurs croisés (temps

et traitements) a été fait en utilisant une approche de Conover.

4.2 Diversité taxonomique

Toutes les analyses statistiques ont été effectuéees a I’aide du logiciel R studio sous R version 3.6.1
(R Development Core Team, Vienne, Autriche, 2013). Les tests de Shapiro et Bartlett ont été
utilisés pour vérifier la normalité et I’homoscédasticité des données, respectivement. Les indices
de richesse observés et estimés (Chaol) et de diversité (Shannon, Simpson et Pielou) ont été
calculés en utilisant les packages pgirmess et vegan. Les courbes de raréfaction ont été créées avec
la fonction rarecurve du package vegan. La mise a I’échelle multidimensionnelle non métrique
bidimensionnelle (NMDS) a été calculée a partir d’une matrice de distance de Bray-Curtis (k = 3)
avec la fonction metaMDS et basé sur I’abondance normalisée par la méthode de Hellinger

(fonction decostand) du package vegan. L’analyse de la similitude (ANOSIM) et I’analyse
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multivariée de variance avec permutations (PERMANOVA) ont été réalisées en utilisant les
fonctions anosim et adonis, respectivement du package vegan et la PERMANOVA a été exécuté
avec 10 000 permutations. Les arbres de regroupement résultants ont été associés a une carte
thermique des corrélations de Spearman entre les abondances relatives créées avec heatmap.2 a
partir du package gplots. Le nombre d’OTU partagé entre les échantillons a été visualisé a I’aide
de diagrammes Venn mis en ceuvre par VennDiagram du package vegan. Les valeurs indicatrices
des espéces ont été calculées pour chagque espéce a 1’aide de la fonction multipatt du package

indicspecies et seuls les indices ayant un p-value inférieur a 0,05 ont été analysés.

4.3 Diversité métabolique

Les données ont été normalisées par la présence/absence de couleur dans les puits dans chaque
microplaque en raison des limitations liées a la mauvaise dissolution de certains substrats en eau
de mer observée lors de I’expérience et corroborant les observations de Pierce et al. (2013). Seuls
les résultats d’incubation a 264 h ont été utilisés en présence/absence de coloration pour
I’évaluation de la diversité fonctionnelle microbienne pour des problémes d’interaction entre la
concentration de calcium dans 1’eau de mer et les réactifs présents dans les ecoplates™ Biolog
(Pierce et al. 2013). Les substrats ont été subdivisés en cing groupes de substrats : glucides, acides
carboxyliques et cétoniques, amines et amides, acides aminés et polymeéres, selon Weber et Legge
(Zak et al. 1994). Pour comparer la diversité catabolique entre les différents traitements au cours
du temps, les indices de richesse (R), de Shannon (H) et de Margaleff ont été étudiés par analyse
de la variance (ANOVA) multivariée a deux facteurs croisés (temps et traitements) a la période
d’incubation de 264 h. L analyse en grappe a été utilisée pour évaluer les sources de carbone les

plus utilisées dans chaque échantillon.
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RESULTATS
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1 Variables physico-chimiques

1.1 Salinité, température, pH, Oz et CO>

Au cours de I’expérience, aucune différence significative de la température, du pH, de la salinité,

de la concentration d’oxygene et de dioxyde de carbone dissout ou des interactions entre ces

facteurs n’a été observée entre les traitements (p > 0,05).

Tableau 2. Tableau récapitulatif des variations de salinité, de température (°C), de pH, de

concentration d’oxygéne (mg/L) et de dioxyde de carbone (umol/kg d’eau de mer) pour chaque

mésocosme au cours de I’expérience (moyenne + écart-type).

Traitement] Mésocosme | Salinité Tempoérature pH 02 (pmol/Eg(?j%eau de
(°C) (mg/L) mer)
M5 27,19+0,00| 8,05+0,28 8,65+0,18 10,97 £ 1,25 3,80+2,71
Océanique M8 27,24+0,00| 8,13%+0,28 8,65+ 0,17 10,37 £ 0,58 3,64 £ 245
M9 27,24+0,00| 8,28%+0,52 8,65+ 0,16 10,11 + 0,34 3,60 + 2,20
M2 27,25+0,00| 7,98+0,29 8,71+0,20 10,96 +1,12 3,28+ 2,52
Estuaire 1 M4 27,09+0,00| 8,11+0,38 8,66 + 0,18 10,72+ 1,02 3,78 £ 2,62
M10 27,23+0,00| 7,84+0,31 8,70+0,19 10,29 + 0,44 3,33+2,38
M1 27,17+0,00| 8,09+0,38 8,72+ 0,20 11,20 + 1,07 3,13+ 2,59
Estuaire 2 M6 27,25+0,00| 8,05+0,30 8,72+0,20 11,03 £ 1,42 3,15+2,52
M11 27,23+0,00| 8,11+0,25 8,76 £ 0,22 10,40 + 0,59 2,89 + 2,66
M3 27,16 £0,00| 7,99+0,45 8,74 +0,21 11,76 +1,55 3,08 + 2,67
Estuaire 3 M7 27,24+0,00| 8,13+0,34 8,62 +0,15 10,33 +£0,48 3,95+ 2,22
M12 27,26 £0,00| 8,07%0,32 8,78 £ 0,23 10,99 + 0,94 2,79 + 2,67
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1.2 Variations des nutriments dissous

Dans tous les traitements, les concentrations de phosphates (Figure 5E), de silicates (Figure 5F) et
de nitrates (Figure 5A) ont diminué significativement dans les premiers jours jusqu’a atteindre la
limite de détection des méthodes analytiques utilisées (concentrations inférieures a 102 uM) a J2.
La concentration d’urée dans tous les traitements a également diminué durant les premiéres
48 heures, pour ensuite se stabiliser a une concentration de 0,23 + 0,03 uM de J3 & J14 pour tous
les mésocosmes (Figure 5D). La concentration d’ammonium a diminué dans tous les traitements
au cours des 5 premiers jours atteignant, 1) la limite de détection des méthodes analytiques
employées (concentrations inférieures a 10-2 uM) pour le traitement Estuaire 3 et Océanique, 2)
une concentration de 0,01 £ 0,01 uM pour le traitement Estuaire 1, et 3) une concentration de 0,04
+ 0,01 puM pour le traitement Estuaire 2 (Figure 5C). A J6, la concentration d’ammonium a
augmenté de 0,06 uM dans tous les mésocosmes, avant de rediminuer sous la limite de détection
de J8 & J14 (Figure 2C).

Au cours de I’expérience, 1’épuisement des nutriments ajoutés (c.a.d. concentrations inférieures a

102 uM) est survenu au cours des premiéres 48 heures dans tous les mésocosmes (Figure 5).

35



16

14

12

10

Nitrates (uM)
oo}

3.0

2.5

2.0

15

Urée (M)

1.0

0.5

0.0

A 0.14

0.10

0.08

Nitrites (LM)

0.06

0.04

{ 0.02

0.00
o 1 2 3 4 5 6 7 8 10 12 14

1.0

o
0

o
o

Phosphates (LM)

I
IS

0.2

[ [ —— .

01 2 3 4 5 6 7 8 9 1011 12 13 14

Temps (jour)

I

1 2 3 4 5 6 7 8 10 12 14

Temps (jour)

L%ﬁﬁ
2 3 4 5 6 7 8 10 12 14

Temps (jour)

Ammonium (uM)

Silicates (uM)

0.20

0.15

0.05

0.00

20

18

16

14

12

10

H

2 3 4 5 6 7 8 10 12 14

Temps (jour)

Tir

2 3 4 5 6 7 8 10 12 14

Temps (jour)

Figure 5. Variations temporelles des concentrations (moyenne + écart-type) de nitrates (A), de nitrites (B), d’ammonium (C), d’urée (D), de

phosphates (E) et de silicates (F) par traitement. Les barres d’histogrammes bleues correspondent au traitement Océanique, en vert au

traitement Estuaire 1, en orange au traitement Estuaire 2, et en gris au traitement Estuaire 3.
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1.3 Variation de la concentration de la chlorophylle a

Les concentrations de chlorophylle a étaient inférieures a 1 pug L~ ! dans les mésocosmes avant
’ajout des nutriments, pour atteindre une concentration moyenne de 3,26 + 0,08 ug L™ ! dans tous
les mésocosmes a JO, soit 17 heures aprés 1’ajout des nutriments (Figure 6). Pour tous les
traitements, la concentration de chlorophylle a a augmenté rapidement entre JO et J2 pour atteindre
une concentration maximale moyenne de 25,5 + 0,38 pug L™ ' a J2, et a diminué progressivement a
partir de J3 jusqu’a la fin de I’expérience, atteignant une valeur de 3,86 + 0,51 ug L™ ! aJi4
(Figure 6). Les concentrations maximales de chlorophylle a observées a J2 sont affectées par les
differents traitements (p < 0,001), et sont corrélées a une diminution des nutriments dissous (nitrate,
silicates et phosphates) dans le milieu (p < 0,05). De J2 a J14, les concentrations de chlorophylle a
du traitement Océanique sont significativement plus faibles par rapport a celles mesurées dans les
autres traitements (p <0,05). Les concentrations de chlorophylle a dans le traitement Estuaire 3 sont
significativement plus faibles que dans les traitements Estuaire 1 et Estuaire 2 (p <0,05). A partir
de J4, I’effet temporel (p <0,05) est significativement plus fort que 1’effet des traitements Estuaire 1
et 2 sur les concentrations moyennes de chlorophylle a.
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Figure 6. Variations de la concentration de la chlorophylle a par traitement en fonction du temps
(moyenne + écart-type). Les barres d’histogrammes bleus correspondent au traitement Océanique,
en vert au traitement Estuaire1l, en orange au traitement Estuaire2, et en gris au

traitement Estuaire3.
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2 Structure de la communauté bactérienne

Afin d’observer les effets des apports anthropiques en azote sur la structure de la communauté
bactérienne de I’EMSL, I’abondance des bactéries totales et des bactéries attachées a été mesurée
quotidiennement jusqu’a J14 pour chaque mésocosme. Le suivi de la diversité taxonomique dans
tous les mésocosmes a JO, J2, J4, J6, J10 et J14 a permis de déterminer les effets des apports azotés

sur la diversité de la communauté bactérienne de I’EMSL.

2.1 Abondance des bactéries hétérotrophes

2.1.1 Bactéries totales

Pour tous les traitements, I’abondance bactérienne totale était en moyenne de 2,1 x10° cellules mL?
a JO (Figure 7, pour plus de details voir I’ Annexe 6). De JO a J4, I’abondance des bactéries totales
a augmenté pour atteindre une abondance maximale de 5,85x106 cellules mL en 96 h. De J4 a J9,
I’abondance des bactéries totale a diminué pour se stabiliser a 7,12 x10° cellules mL™* jusqu’a la
fin de I’expérience (Figure 7). Les variations quotidiennes de I’abondance bactérienne totale dans
les trois traitements Estuaires étaient similaires a celles observées dans le traitement Océanique
(p>0,05). Par conséquent, sur toute la durée de 1’expérience, les différents traitements n’ont pas
d’effet statistiquement significatif sur 1’abondance bactérienne totale selon notre schéma
expéerimental (p > 0,05). L’effet temporel contrdle 1’évolution de 1’abondance bactérienne totale

(p< 0,05).
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2.1.2 Bactéries libres

Pour tous les traitements, I’abondance des bactéries libres était en moyenne de 2,01 x10°
cellules mLt aJO (Figure 7, pour plus de détails voir ’Annexe 6). En 96 h, I’abondance des
bactéries libres a augmenté pour atteindre une abondance maximale de 5,72 x10° cellules mL™!
aJ4. De J4 a J9, I’abondance des bactéries libres a diminué progressivement pour se stabiliser a
5,86 x10° cellules mL* jusqu’a la fin de I’expérience (Figure 7). Les variations quotidiennes de
I’abondance des bactéries libres dans les trois traitements Estuaire étaient similaires a celles
observées dans le traitement Océanique (p >0,05). Sur toute la durée de I’expérience, les différents
traitements n’ont pas d’effet statistiquement significatif sur I’abondance des bactéries libres selon
notre schéma expérimental (p >0,05). L’effet temporel contréle 1’évolution de 1’abondance des
bactéries libres (p < 0,05). Représentant plus de 90 % de la communauté bactérienne totale de JO a
J8, la proportion relative des bactéries libres dans les mésocosmes a diminué de 15 % a partir de

J9 indépendamment des traitements (Figure 7).

2.1.3 Bactéries attachées

Pour tous les traitements, I’abondance des bactéries attachées était en moyenne de 8,83 x10*
cellules mLt aJO (Figure 7, pour plus de détails voir 1’Annexe 6). En 72 h, ’abondance des
bactéries attachées a augmenté pour atteindre une abondance maximale de 1,81 x10° cellules mL-
13J3. A partir de J3, ’abondance des bactéries attachées a diminué progressivement jusqu’a J10,
atteignant 9,61 x10* cellules mL™, puis a ré-augmenté a partir de J11 jusqu’a la fin de I’expérience
atteignant 1,57 x10° cellules mL a J14 (Figure 7). Représentant moins de 10 % de la communauté
bactérienne totale de JO a J8, la proportion relative des bactéries attachées dans les mésocosmes a
augmenté d’un peu plus de 20 % a partir de J9 indépendamment des traitements pour atteindre une
représentativité maximale moyenne de 25,4 % a J14. Sur toute la durée de I’expérience, les
différents traitements ont eu un effet statistiquement significatif sur ’abondance des bactéries
attachées selon notre schéma expérimental (p < 0,001). Malgré une grande variabilité journaliére,
I’abondance des bactéries attachées était significativement plus faible (p <0,05) dans le traitement

Estuaire 3 que dans les traitements Estuaire 1, Estuaire 2 et Océanique.
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2.2 Abondance virale

Pour tous les traitements, 1’abondance virale était en moyenne de 3,52 x107 virus mL* a JO (voir
détails & Annexe 6). En 96 heures, 1’abondance virale a augmenté pour atteindre un premier pic
viral de 1,89 x10% virus mL* aJ4 (figure8). De J4 a J6, I’abondance virale a diminué
progressivement jusqu’a 1,62 x108 virus mL. L’abondance virale a ensuite ré-augmenté de J6 a
J8 pour atteindre un deuxiéme pic viral autour de 1,88 %108 virus mL* & J8. A partir de J9,
I’abondance virale a diminué pour atteindre une concentration de 1,04 x108 virus mL* a la fin de
I’expérience (figure 8). Sur toute la durée de 1’expérience, les différents traitements n’ont pas eu
d’effet statistiquement significatif sur ’abondance virale selon notre schéma expérimental
(p>0,05). L’effet temporel a contrdlé 1’évolution de 1’abondance virale (p <0,05). Dans tous les
traitements, I’abondance des virus de faible poids moléculaire (LFV) variait selon I’abondance
virale avec un pic viral de 1,43 x10® virusmL' a J4, et un deuxiéme pic viral de 1,45
x108 virus mL! aJ8. Les LFV représentaient significativement la sous-population dominante
(p<0,05), avec une proportion de plus de 50 % des virus totaux pendant toute I’expérience.
Significativement moins abondants, les virus de haut (HFV) et moyen (MFV) poids moléculaire
ont atteint un maximum viral de 9,74 x10° virus mL?! et de 3,70 x107 virus mL?! a J4,

respectivement.
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Figure 8. Variations temporelles de I’abondance virale par traitement (moyenne * écart-type). Les
barres d’histogrammes bleues correspondent au traitement Océanique, en vert au traitement

Estuaire 1, en orange au traitement Estuaire 2, et en gris au traitement Estuaire 3.
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2.3 Diversité taxonomique

2.3.1 Diversité ALPHA

Des analyses de raréfaction ont été effectuées pour évaluer la profondeur du séquencage et
comparer les communautés bactériennes relatives dans chaque échantillon. Nos résultats ont
montré que les bibliothéques bactériennes de chaque échantillon représentaient bien les
communautés bactériennes présentes, et les courbes de raréfaction tendaient vers la saturation donc
I’effort d’échantillonnage était donc suffisant. Afin de calculer les indices de diversité, et selon les
analyses de raréfactions, les échantillons ont été normalisés a 61 159 séquences (Annexe 7).

La diversité alpha correspond a la richesse et la diversité au sein des différents échantillons
(Figure 9). Elle a éeté définie par des indices de richesse observée (NO correspond au nombre
d’Unités Taxonomiques Opérationnelles (OTU)) et estimée (Chaol correspond au nombre
d’espéces totales estimés a partir de celles observées NO), et de diversité (entropie de Shannon,
I’indice de Simpson, et la régularité de Pielou). Les indices de Simpson et de Shannon ont permis
de mesurer la diversité spécifique en prenant en compte les abondances relatives des especes au
sein des échantillons. Pour tous les traitements, la diversité la plus forte se trouve significativement
aJ0, J2 et J10. De JO a J2, la diversité de la communauté bactérienne est similaire dans tous les
mésocosmes. A partir de J2, pour tous les traitements, la diversité diminue brutalement jusqu’a J6,
puis ré-augmente jusqu’a J10 et chute a J14. De J4 a J6, les communautés bactériennes avaient
significativement une richesse et une diversité moins importantes que celles a JO, J2 et J10
(Figure 9).

Les traitements n’ont pas eu d’effet significatif sur les indices de richesse et de diversité (p >0,05).
Selon notre schéma expérimental, I’effet temporel a contrélé la variation de la diversite de la
communauté bactérienne dans tous les mésocosmes (p <0,05). Cependant, les coefficients de
corrélation de Spearman ont révélé également des corrélations statistiques importantes, entre les
indices de richesse et de diversité, et I’abondance virale. La diminution des indices de diversité
était corrélée a une augmentation de I’abondance virale dans les mésocosmes indépendamment des

traitements.
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Traitement Indices JO 12 Ja J6 J10 J14
_ NO 472£10,15(b)  490,33+8,62 (a) 454 +16,52 (bc) 465,67 +26,56 (ab) 477 9,54 (ab) 416 $20,22 (c)
Richesse S.chaol |488,84+7,63 (bc) 512,69+3,97 (a) 495,44 +6,38 (ab) 496,76 +28,89 (ab) 491,75+10,74 (abc) 456,74 +13,16 (c)
Océanique H 3,96 +0,14 (a) 3,93 +0,15 (a) 3,24 +0,16 (b) 3,11 +0,19 (b) 3,92 +0,29 (a) 3,11 £0,36 (b)
Diversité D 0,95 +0,01 (a) 0,95 +0,01 (a) 0,88 0,04 (b) 0,85 0,02 (b) 0,94 +0,02 (a) 0,83 +0,06 (b)
] 0,64 0,02 (a) 0,63 0,02 (a) 0,53 0,03 (b) 0,51 0,03 (b) 0,63 0,05 (a) 0,52 +0,06 (b)
. NO 487331513 (a)  4896,24(a) 466,67 +11,59 (bc) 481,33+6,35(ab)  484+12,77(a) 406,33 +11,24 (c)
Richesse Schaol | 499,2%7,27 (ab) 507,36+2,28 (a) 498,36 +18,14 (a) 501,16+10,42 (a) 504,52 +14,11(a) 452,84 +33,05 (b)
Estuairel H 4,17 £0,04 (a) 4,14 +0,06 (a) 3,13 0,07 (bc) 2,99 +0,14 (c) 3,97 £0,34 (a) 3,33 0,08 (b)
Diversité D 0,96 £0 (a) 0,96 +0 (a) 0,85 0,01 (bc) 0,82 0,02 (c) 0,95 0,02 (a) 0,88 0,02 (b)
] 0,67 0,01 (a) 0,67 0,01 (a) 0,51 0,01 (bc) 0,48 0,02 (c) 0,64 +0,05 (a) 0,55 +0,02 (b)
' NO 488,67 +3,21 (a) 477,33+3,21(b)  453,67%577 (c) 463,33%551(c)  486,67+2,52(a) 415,33 +21,01 (d)
Richesse Schaol | 508,87+7,19 (a) 494,92+3,07 (b) 479,53+1,88 (c) 494,89 +16,22 (b) 504,39 +4,24 (ab) 454,13 +15,34 (c)
Estuaire 2 H 4,13 0,14 (a) 3,97 +0,06 (a) 3,2 +0,12 (bc) 2,87 +0,08 (c) 4,07 0,2 (a) 3,52 0,15 (b)
Diversité D 0,96 0,01 (a) 0,95 0 (a) 0,87 0,01 (d) 0,8 +0,01 (e) 0,95 0 (b) 0,91 0,02 (c)
] 0,67 0,02 (a) 0,64 0,01 (a) 0,52 0,02 (bc) 0,47 0,01 (c) 0,66 0,03 (a) 0,58 0,02 (b)
4806711305 4o041136(a) 461,33 +18,45 (ab) 4843342442 (a)  483+10,58(a) 439,67 £21,13 (b)
Richesse NO (a)
S.chaol | 503,26+10(a) 491,67 +12,74 (ab) 496,83 5,22 (ab) 509,44 +13,57 (a) 500,85 +3,68 (a) 476,73 +9,87 (b)
Estuaire 3 H 4,09 £0,12 (a) 4,01 £0,1 (ab) 3,29 £0,17 (c) 3,53 £0,33 (c) 4,06 +0,2 (a) 3,74 +0,21 (bc)
Diversité D 0,96 0,01 (a) 0,95 +0 (ab) 0,87 0,04 (c) 0,88 0,03 (c) 0,95 0,02 (a) 0,93 0,02 (b)

J

0,66 0,02 (a)

0,65 0,01 (ab)

0,54 £0,03 (d)

0,57 0,05 (cd)

0,66 +0,03 (ab)

0,62 +0,03 (bc)

Figure 9. Tableau récapitulatif des indices de richesse (NO = nombre d’Unités Taxonomiques Opérationnelles (OTU) observées,

S.chao = nombre d’espéces totales estimé a partir de celles observées) et de diversité (H = Entropie de Shannon, D = indice de

Simpson, J = régularité de Pielou) pour chaque traitement (Océanique, Estuaire 1, Estuaire 2, Estuaire 3) en fonction du temps

(JO, J2, J4, J6, J10, J14). 4 tests de Kruskal-Wallis ont été réalisés indépendamment pour chaque traitement (n=3).
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2.3.2 Diversité BETA

La diversité béta quantifie les abondances de taxons partagés entre les échantillons pour comparer
les communautés bactériennes des différents traitements. Dans une représentation multivariée de
type NMDS (plus adapté aux données de séquencage), la méthode de Bray-Curtis a indiqué que les
communautés bactériennes étaient séparées selon le facteur temporel uniqguement (Figure 10).
Ainsi, les communautés bactériennes a J0/J2 semblent similaires contrairement & J4/J6, ou on
observe une plus grande hétérogénéité des communautés, et J10/J14 présentant la plus grande
hétérogénéité des échantillons (Figure 10).

Une permanova a 10 000 permutations a confirmé la séparation temporelle des échantillons (p <
0,01) et n’a pas démontré I’effet significatif des traitements sur la structure des communautés
bactériennes de 1’estuaire maritime du Saint-Laurent (p >0,05).

Une analyse des espéces indicatrices de chaque regroupement de temps a été réalisée. Le
groupement JO/J2 contient 239 OTU représentatifs, le groupement J4/J6 contient 29 OTU
représentatifs et le groupement J10/J14 contient 206 OTU représentatifs.
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Figure 10. Analyse des communautés bactériennes par analyses multivariées de type NMDS a I’aide de la mesure de dissimilarité
de Bray — Curtis. Chaque point représente la communauté bactérienne d’un échantillon donné (couleur du point = journée et

forme du point = traitement).
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2.3.3 Composition taxonomique

Pour chaque mésocosme, la diversité taxonomique de la communauté bactérienne a JO, J2, J4, J6,
J10 et J14, a permis de décrire et comparer la composition structurelle et fonctionnelle de chaque
échantillon (Figure 11). L’analyse bio-informatique des données de séquencage a permis de
déterminer 1’abondance des unités taxonomiques opérationnelles (OTU) et leur affiliation

taxonomique du phylum a I’espéce pour chaque échantillon.

Les traitements n’ont pas eu d’effet significatif sur I’abondance des différents taxons (p > 0,05).
Selon notre schéma expérimental, I’effet temporel a contrdlé la composition des communautés

bacteriennes dans les mésocosmes (p < 0,05).

L’affiliation taxonomique a montré que les bactéries présentes appartenaient a 6 phylums
bactériens  différents (Figure 11): les Bacteroidia, les Alphaproteobacteria, les

Gammaproteobacteria, les Verrucomicrobia, les Actinobacteria, et les Planctomycetacia.

Pour tous les traitements, les Bacteroidia et les Alphaproteobacteria représentaient les deux
phylums dominants, avec une contribution supérieure a 65 % a JO augmentant de fagon croissante
jusqu’a la fin de I’expérience pour atteindre 91,56 % dans le traitement Océanique, 87,11 % dans
le traitement Estuaire 1, 87,29 % dans le traitement « Estuaire2, et 83,19 % dans le
traitement Estuaire 3. Pour les quatre autres phylums, on constate une diminution progressive de
leur abondance dans tous les traitements de JO a J6, puis une augmentation brusque a J10, atteignant
la méme proportion relative qu’a JO, et enfin une diminution de leur abondance jusqu’a la fin de

I’expérience.

Dans le phylum des Bacteroidia (Annexe 8), un changement de la composition structurelle des
communautés bactériennes a été observé a partir de J10 pour tous les traitements. Les genres de
Bacteroidia les plus représentatifs de la période [JO - J6] sont : Ulvibacter, Algibacter, Formosa, et
Polaribacter. Les genres de Bacteroidia les plus représentatifs de la période [J10; J14] sont :

Lewinella, Maribacter, Polaribacter, Winogradskyella, et Psychroserpens.
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De JO a J6, on constate une augmentation de 1’abondance relative d’Ulvibacter passant de 5 % a
10 %, et une diminution progressive de 1’abondance relative d’Algibacter de 7 % a 1 %. A partir
de J10, on constate une augmentation brusque de I’abondance de Lewinella passant de moins de

1 % a plus de 17 % et du genre Polaribacter passant de 2,3 % au jour 6 a 30 % a J14.

Au sein du deuxieme phylum le plus important, les Alphaproteobacteria (Annexe9), la
composition structurelle des communautés bactériennes a également changé a partir de J10 pour
tous les traitements. La période [JO - J6] est caractérisée par les genres Planktomarina, Marivivens,
Janaschia, et Lentibacter, tandis que la période [J10 - J14] est caractérisée par les genres
Loktanella, Pseudophaeobacter, Pontivivens et Litoreibacter. Les genres Sulfitobacter et
Octadecabacter, présents pendant toute 1I’expérience, ont diminué progressivement jusqu’a J6, puis

ré-augmenté brusquement a J10 atteignant la méme proportion relative qu’a JO.

Dans le phylum des Gammaproteobacteria (Annexe 10), la composition structurelle des
communautés bactériennes a changé au cours de la période [J4 - J6] pour tous les traitements. Cette
période est dominée majoritairement par les genres Pseudohongiella et Glaciecola. Pendant toute
I’expérience, indépendamment des traitements, les genres Pseudoalteromonas, Alteromonas,
Pseudomonas, Neptuniibacter, Marinobacterium, Methylotenera, et Vibrio sont retrouvés dans les

mésocosmes.

Au sein des Verrucomicrobia (Annexe 11), une inversion du genre dominant a été constatée a partir
de J10. Persicirhabdus est le genre caractéristique de la période [JO - J6], et Roseibacillus pour la
période [J10 - J14]. On note la présence du genre Lentimonas et une augmentation de I’abondance
relative d’Haloferula de J6 a J10.

Le phylum des Actinobacteria (Annexe 12) est représenté uniquement par le genre Candidatus

Aquiluna, et les Planctomycetacia par le genre Pirellula et Rhodopirellula.
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Figure 11. Histogrammes des pourcentages relatifs de phylums présents au cours du temps par traitement.
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3 Meétabolisme de la communauté bactérienne

Afin d’observer les effets des apports anthropiques en azote sur le métabolisme de la communauté
bactérienne de I’EMSL, nous avons mesuré la production bactérienne des bactéries totales et libres,
qui nous a permis d’en déduire la production bactérienne des bactéries attachées par soustraction,

ainsi que la diversité métabolique des bactéries totales au cours du temps.

3.1 Production bactérienne

Sur toute la durée de I’expérience, les différents traitements n’ont pas eu d’effet statistiquement
significatif sur la production bactérienne totale selon notre schéma expérimental (p > 0,05). L’effet
temporel a controlé 1’évolution de la production bactérienne totale (p <0,05). Les variations
quotidiennes de la production bactérienne totale dans les trois traitements Estuaires étaient
similaires a celles observées dans le traitement Océanique (p >0,05). La production bactérienne
totale a diminué progressivement au cours du temps jusqu’a J10 pour ré-augmenter légerement
jusqu’a la fin de I’expérience (Figure 12). Représentant plus de 80 % de la production bactérienne
totale a JO, la production relative des bactéries libres dans les mésocosmes a diminué de 60 %
jusqu’a J6 indépendamment des traitements (Figure 12). Simultanément, la production relative des
bactéries attachées a augmenté significativement a J6 ou 80 % des bactéries responsables de la

production bactérienne totale sont des bactéries attachées (Figure 12).
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Figure 12. Variations de la production relative et absolue des bactéries par traitement (O pour Océanique, E1 pour Estuaire 1,

E2 pour Estuaire 2, E3 pour Estuaire 3) en fonction du temps.
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3.2 Diversité métabolique

Sur toute la durée de ’expérience, les différents traitements n’ont pas eu d’effet statistiquement
significatif sur la consommation des différentes sources de carbone au cours du temps selon
notre schéma expérimental (p >0,05). Les variations quotidiennes de la consommation des
différentes sources de carbone dans les trois traitements Estuaires étaient similaires a celle

observée dans le traitement Océanique (p >0,05).

Dans tous les traitements, les carbohydrates ont été la source principale de carbone consommée
par les communautés bactériennes au cours du temps, suivi des polymeres et des acides aminés
(Figure 13). La consommation des acides carboxyliques a diminué dans tous les mésocosmes
au cours du temps. A J6 uniquement, la consommation des sources de carbone a été modifiée :
la consommation des amines et des acides aminés a diminué tandis que la consommation

d’acide carboxylique et de polymeéres a augmenté.
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Figure 13. Consommation relative des différents groupes de carbone utilisés dans les
mésocosmes en fonction du temps et des traitements (O pour Océanique, E1 pour Estuaire
1, E2 pour Estuaire 2, E3 pour Estuaire 3).
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DISCUSSION
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L’objectif global de cette étude était de determiner les effets des apports fluviaux en nutriments,
en particulier de I’azote, sur la structure et le métabolisme de la communauté bactérienne de
I’estuaire maritime du Saint-Laurent en conditions controlées grace a des expérimentations en
mésocosmes. Nos hypotheses de recherche était que la nature et la quantité d’azote affecte la

structure et le métabolisme de la communauté bactérienne de ’EMSL.

Nos résultats déemontrent que 1’évolution naturelle de la communauté planctonique initiale est
passée, dans tous les traitements, d’un réseau trophique autotrophe a un réseau trophique
hétérotrophe au cours de I’expérience conformément au modele développé par Legendre et
Rassoulzadegan (1995). Tous les mésocosmes ont demontré une succession phytoplanctonique
relativement similaire et classique durant les 14 jours de 1’expérience avec une phase
d’efflorescence de JO a J2 et une phase de déclin de la floraison phytoplanctonique de J4 a J14.
La phase d’efflorescence, correspondant a 1’augmentation des concentrations de chlorophylle
a jusqu’a ’atteinte d’un pic maximal a J2, est corrélée a la diminution, jusqu’a épuisement a
J2, des nutriments dissous (nitrate, silicates et phosphates) dans le milieu. Cette corrélation
suppose que de JO a J2 le phytoplancton est le principal consommateur des nutriments dissous
ajoutés et correspond aux observations disponibles dans la littérature (Wassmann et Reigstad
2011). Cette hypothese est confirmée par les travaux de Fouilland et al. (2007) qui ont démontré
que lorsque la concentration de chlorophylle a est supérieure a 2 pug/L dans le milieu, ce sont
les photoautotrophes, et non les hétérotrophes, qui sont les principaux consommateurs des
nutriments dissous. Legendre et Rassoulzadegan (1995) corroborent également I’effet direct
d’une augmentation de la concentration de nutriments dissous dans le milieu sur la croissance
de la biomasse algale. C’est une relation dose-réponse directe : plus de nutriments alimentent
plus de biomasse (Bricker et al. 1999, 2008 ; Whitall et al. 2007). Cette réponse directe d’une
augmentation de la production primaire suite a I’ajout de nutriment a été trés bien observée
dans tous les traitements, mais plus fortement pour les traitements Estuaire 1 et 2, correspondant
aux scénarios prédictifs considérant un maintien des conditions actuelles observées dans les
eaux fluviales a hauteur de Québec. Par conséquent, la quantité et nature de 1’azote, en
particulier la proportion d’azote inorganique et organique, Stimule la croissance
phytoplanctonique dans les mésocosmes et affecte la composition de la communauté de
phytoplancton comme démontré dans ces études : Berg et al. 2003, Heil et al. 2007, Bradley
etal. 2010, et Teiraetal. 2011. A partir de J4, I’effet temporel associé au confinement en bassin

étant significativement plus fort que 1’effet des traitements sur les concentrations moyennes de
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chlorophylle a. L effet des apports anthropiques en azote sur la communauté phytoplanctonique

de ’EMSL aprés 96 h n’a donc pas pu étre démontré dans notre étude.

Trés peu d’études dans des conditions expérimentales comparables ont examiné simultanément
I’effet différentiel des apports d’azote inorganique et organique sur la structure et le
métabolisme des communautés pélagiques microbiennes en conditions contrdlées (Davidson et
al. 2007 ; Teira et al. 2011). Ces auteurs ont observé que la forme de 1’azote (inorganique ou
organique) influencait de fagon majeure la composition et le métabolisme des espéces
planctoniques microbiennes. Dans notre étude, la nature et la quantité d’azote disponible n’ont
pas affecté directement la structure et le métabolisme de la communauté bactérienne de
I’EMSL. Sur toute la durée de I’expérience, les traitements Estuaires, simulant un
enrichissement en azote a partir des eaux riches en nutriments en provenance du trongon fluvial
du Saint-Laurent, n’ont pas eu d’effet statistiguement significatif sur la structure et le
meétabolisme de la communauté bactérienne. C’est I’effet temporel qui a contrdlé 1’évolution
de I’abondance bactérienne totale, la composition taxonomique, la production bactérienne
totale et la diversité métabolique. Nos résultats concordent avec ceux de Teira et al. (2010) et
de Carlson et al. (2002) qui ont également démontré qu’un enrichissement en nutriments
dissous, et plus particulierement en N inorganique, n’avait pas d’effet direct sur la dynamique
et la composition de la communauté bactérienne. Ces resultats ne sont toutefois pas
contradictoires avec les observations de Davidson et al. (2007) et de Teira et al. (2011)
précédemment cités. Plusieurs études précisent que I’effet stimulant des nutriments sur la
croissance des bactéries hétérotrophes peut étre direct (Kuparinen et Heinanen 1993 ; Zweifel
et al. 1993) ou indirect, médié par le plancton autotrophe (Kuuppo-Leinikki et al. 1994). Dans
notre étude, les résultats suggérent que la réponse de la communauté bactérienne a été médiée
de facon indirecte par la réponse du phytoplancton, et non par I’ajout de nutriments dans les
mésocosmes. Cette hypothése s’appuie sur la stratégic opposée d’absorption des nutriments du
bactérioplancton et du phytoplancton (Xu et al. 2014) dés JO jusqu’a la fin de I’expérience. En
effet, la diversité de la communauté bactérienne initiale dans les mésocosmes est caractéristique
de celle retrouvée dans des systemes marins peu profonds (Danovaro et Prusceddu 2007). Cette
communauté bactérienne initiale est considérée comme plus active que les communautes
bactériennes pélagiques du point de vue de la minéralisation de la matiére organique et du
recyclage des nutriments (Danovaro et Prusceddu 2007 ; Tsuboi et al. 2013). De JO jusqu’a J14,
la communauté bactérienne était dominée par la classe des Alphaproteobacteria,

communément retrouvée dans les eaux oligotrophes marines (Giovannoni et al. 2005 ;
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Kirchman et al. 2005 ; Zhang et al. 2006), et la classe des Bacteroidia, reconnue pour sa
capacité a dégrader la matiére organique avec une forte teneur en carbone (Kim et Kwon 2010),
soutenant I’hypothése que la diversité et la fonction des communautés bactériennes initiales
dans les mésocosmes étaient adaptées pour la dégradation de la MO, et donc non tributaire d’un
apport en nutriment dissous comparativement au phytoplancton. D’autre part, il est a noter que
les manipulations préliminaires a 1’ajout des nutriments, ainsi que le lieu d’échantillonnage des
communautés initiales, peuvent avoir eu un certain effet de sélection sur les communautés
microbiennes présentes dans les mésocosmes avant le début de I’expérience, suggérant que
seules les communautés résistantes au stress (en particulier au stress nutritif) et ayant un seuil
de résilience tres élevé ont pu subsister. Ainsi, un peu plus de 30 % des phylums bactériens
retrouvés dans les mésocosmes sont connus dans la littérature pour leur capacité tres elevée de
résilience face a un environnement changeant tels que les Gammaproteobacteria, les
Actinobacteria ou encore les Verrucomicrobia (Nold et Zwart 1998 ; Crump et al. 1999 ; Fuchs
etal. 2000 ; Eilers et al. 2000 ; Sekiguchi et al. 2002 ; Zwart et al. 2002 ; Beardsley et al. 2003 ;
Horfak et al. 2006). Les Actinobacteria et les Verrucomicrobia sont des groupes dominants
dans de nombreuses eaux douces, mais elles se rencontrent également dans les eaux saumatres
en zones estuariennes et cotieres (Nold et Zwart 1998 ; Crump et al. 1999 ; Sekiguchi et al.
2002 ; Zwart et al. 2002). Les Gammaproteobacteria profitent quant a elle des cultures de
dilution (Fuchs et al. 2000), et sont favorisées par les expérimentations en milieux controlés
(Eilers et al. 2000; Beardsley et al. 2003; Horfidk et al. 2006). De plus, les
Gammaproteobacteria sont un groupe diversifié sur le plan phylogénétique et physiologique
qui comprend certaines bactéries opportunistes caractérisées par un potentiel de croissance
extraordinairement élevé (Fuhrman et Hagstrom 2008). Retrouvées dans les eaux océaniques
et cotiéeres, les Gammaproteobacteria sont favorisées lorsque la concentration de matiére
organique labile dans le milieu est forte (Harvey et al. 2006 ; Davidson et al. 2007 ; Alonso-
Séez etal. 2009 ; Teira et al. 2010), soutenant une nouvelle fois I’hypothése que la communauté
bactérienne initiale dans les mésocosmes eétaient probablement peu réactives a un
enrichissement ponctuel en nutriment dissous, mais médié par les autotrophes.

Cette hypotheése se confirme par le profil métabolique des populations microbiennes dans les
échantillons a JO, la diversité du bactérioplancton étant liée a la diversité des substrats
disponibles (Cottrell et Kirchman 2000). Dans tous les traitements, les carbohydrates étaient la
source principale de carbone consommée par les communautés bactériennes, apres les
polymeres et les acides aminés. Ainsi, les bactéries présentes a JO, et jusqu’a J14, avaient donc

un role prépondérant dans la remineralisation bactérienne en dégradant la matiére organique et
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en participant au recyclage des nutriments dans un milieu oligotrophe (Danovaro et
Prusceddu 2007 ; Tsuboi et al. 2013).

Par conséquent, 1’évolution de la communauté bactérienne au cours de la succession
planctonique a pu étre contrélée majoritairement par un lien trophique avec le phytoplancton
(mutualisme ou compétition), la lyse virale ou encore par les concentrations de matiere
organique dissoute et particulaire. En effet, en réponse au stress induit par des conditions
limitées de nutriments dans les mésocosmes a partir de J2, la croissance cellulaire et la division
des cellules phytoplanctoniques ont été inhibées par la carence nutritive jusqu’a la fin de
I’expérience, alors que le processus de photosynthése continuait : un mécanisme de « surflux »
s’est alors mis en place dans les mésocosmes (Amblard et al. 1998). Les cellules
phytoplanctoniques excretent alors de larges quantités de carbone organique dissous
(polysaccharides) stimulant 1’activité bactérienne et augmentant ainsi la compétition avec le
phytoplancton pour les nutriments (Cole et al. 1988 ; Amblard et al. 1998). La consommation
bactérienne de matiére organique dérivée du phytoplancton implique principalement
I’assimilation des grandes quantités de carbone organique dissous (COD) généralement tres
labile (Seymour et al. 2017), libérées par les cellules phytoplanctoniques dans la colonne d’eau
environnante (Larsson et Hagstrom 1979), mais comprend également la consommation de
produits algaux plus complexes (pour exemple, mucilage et polysaccharides) (Piontek et al.
2011 ; Teeling et al. 2012) et de biomasse phytoplanctonique sénescente ou morte (Biddanda
et Pomeroy 1988). Jusqu’a 50 % du carbone fixé par le phytoplancton peut étre consommé
uniquement par les bactéries (Fuhrman et Azam 1982 ; Seymour et al. 2017), elles obtiennent
donc une part importante de leur demande de carbone directement a partir du phytoplancton
(Fouilland et al. 2014 ; Seymour et al. 2017). Les bactéries hétérotrophes concurrenceraient
alors plus efficacement les autotrophes dans les situations de carence en nutriments si le carbone
organique est suffisamment disponible (Drakare 2002 ; Jacquet et al. 2002). Deux jours apres
le pic de I’efflorescence algale et 1I’épuisement des nutriments ajoutés dans le milieu (J4),
I’abondance maximale des bactéries totales (populations libres et attachées aux particules) est
atteinte. Jusqu’a J8, les bactéries libres représentaient la fraction principale de la communauté
bactérienne (environ 5,72 x108 cellules mL* a J4), tandis que les bactéries attachées (1,81 x10°
cellules mL! aJ3) représentaient moins de 10 % de la communauté. En milieu océanique,
I’abondance des bactéries attachées est généralement moins ¢€levée que 1’abondance des
bactéries libres étant donné que la MOP est 10 fois moins abondante que la MOD (Grégori

2010). Ce nombre varie cependant en fonction des parameétres environnementaux (nature
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chimique des particules, éloignement par rapport a la c6te, profondeur, saison, prédation, etc.).
A T’exception des zones estuariennes plus riches en particules, les bactéries attachées
constituent ainsi moins de 4 % (et couramment moins de 1 %) de I’effectif bactérien total
(Grégori 2010). A contrario, en milieux cotiers, les bactéries attachées jouent un role
prépondérant dans le recyclage de la matiere organique et la redistribution des nutriments
(Grégori 2010), augmentant de plus de 30 % la fraction bactérienne attachée dans la colonne
d’eau comme démontre notre étude. Grégori (2010) explique que les sources de carbone
(inorganique et organique) et d’énergie contrdlent positivement la prolifération des cellules
(contrdle par les ressources nutritives ou effet « bottom-up ») (Verity et Smetacek 1996), tandis
que la prédation par les protozoaires et/ou I’action virale la limite (Verity et al. 1996 ; Fuhrman
1999). Ces deux principaux facteurs régulent I’abondance bactérienne dans le milieu aquatique
marin autour d’une valeur de I’ordre de 10° a 108 cellules par millilitre, ce qui correspond aux
valeurs observées durant notre étude. Caron et al. (2000) ont clairement démontré que la
pression de prédation pouvait moduler la réponse des bactéries a I’enrichissement en
nutriments. Dans notre étude, la pression de prédation par le microzooplancton de taille
inférieure a 250 um n’a pas été évaluée directement. Toutefois, I’analyse des phéopigments au
cours du temps, un indicateur de prédation (SooHoo et Kiefer 1982), n’a pas démontré d’effet
significatif de cette prédation sur la structure et le métabolisme des communautés microbiennes
au cours du temps dans les différents traitements (communication personnelle Michel

Gosselin).

En fonction des traitements effectués, les efflorescences de phytoplancton ont généré un apport
variable en particules nouvelles et en MOD dans les mésocosmes (Mémoire de Jade Paradis-
Hautcoeur 2021). En réponse a ces apports différentiels, la production bactérienne des bactéries
attachées augmente et un nombre croissant de bactéries s’attachent aux particules jusqu’a J3.
En accord avec nos résultats, Smith et al. (1995) et Riemann et al. (2000) ont constaté que la
production et I’activité enzymatique bactérienne étaient systématiquement plus élevées chez
les bactéries attachées que chez les bactéries libres pendant les efflorescences marines. Les
bactéries attachées aux particules sont en présence de concentrations plus élevées de matiére
organique (Alldredge et al. 1993 ; Long et Azam 1996) et leur arrangement en consortiums sur
les particules leur confére un avantage sélectif face a la prédation par rapport aux populations
libres (Jirgens et Glide 1994 ; Watnick et Kolter 2000). L’augmentation de la population de
bactéries attachées durant le cycle de croissance du phytoplancton (J3) pourrait étre le résultat

de bris cellulaires restant pendant le remplissage des mésocosmes (Landa et al. 2013), mais
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pourrait étre également expliquée par une agrégation rapide des bactéries ou a une fixation des
bactéries libres aux particules phytoplanctoniques de plus en plus abondantes dans le milieu.
L’effet stimulant des nutriments sur la croissance des bactéries hétérotrophes a probablement
été indirect, médié par le plancton autotrophique (Kuuppo-Leinikki et al. 1994) qui lui a été

impacté par la nature et la quantité d’azote dans les mésocosmes.

Les conditions expérimentales simulant la mise en place hypothétique d’une réglementation des
rejets d’azote anthropiques en milieu naturel visant une réduction de 50 % de 1’azote retrouvé
dans les eaux fluviales (traitement Estuaire 3) ont limité la production primaire et entrainé une
diminution des particules en suspension et de la production de substrats organiques dissous
issus de I’exsudation phytoplanctonique dans les mésocosme. Ces conditions ont de plus limité
de fagon significative I’abondance des bactéries attachées par rapport aux autres conditions
testées. Une telle réduction des apports en azote dans les eaux de I’estuaire maritime du Saint-
Laurent serait donc susceptible de réduire la sédimentation des bactéries attachées vers les eaux
profondes et ainsi réduire la respiration bactérienne dans ces eaux ce qui permettrait de limiter
I’expansion des zones hypoxiques. Lors d’expérience en mésocosmes, Hitchcock (2015) a
démontré que la production bactérienne est le plus souvent limitée par le carbone (Findlay et
al. 1992 ; Hoikkala et al. 2009). Ceci pourrait contribuer a expliquer pourquoi il n’y a pas eu
de différence entre le contr6le et les traitements dans cette étude. Lorsque le COD est en exces,
’azote et le phosphore peuvent devenir les principaux facteurs limitants (Pinhassi et al. 2006 ;
Cunha et Almeida 2009) puisque la limitation en carbone est levée. Les changements dans la
limitation bactérienne du carbone a 1’azote peuvent entrainer des changements dans leur relation
avec le phytoplancton; de la dépendance bactérienne au phytoplancton pour le carbone
autochtone, a la compétition avec le phytoplancton pour I’azote qui peut potentiellement limiter
la production primaire en milieu estuarien (Currie et Kalff 1984 ; Jansson 1993 ; Thingstad et
al. 1993). La facon dont la limitation des ressources bactériennes peut changer a difféerents
intrants dans les estuaires est largement inconnue et nécessite une meilleure compréhension

pour contrer le phénoméne d’eutrophisation dans les zones estuariennes (Meybeck 1982).

Dans notre étude, les bactéries hétérotrophes ont joué un réle important dans la reminéralisation
de la MO, et ont donc interagi avec le cycle de I’azote (Zehr et Ward, 2002 ; Azam et
Malfatti 2007 ; Diner et al. 2016), et ce malgré une absence de différences significatives dans
les réponses aux différents traitements azotés qui pourrait étre attribuable a une probable

limitation en carbone dans les mésocosmes. En effet, les bactéries hétérotrophes sont connues
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pour utiliser une variété de sources pour satisfaire leurs besoins en N, notamment I’ammonium,
le nitrate, 1’urée, les acides aminés libres et divers autres composés organiques azotés (Diner et
al. 2016). Plusieurs études ont démontré que les sources d’ammonium et de N organique telles
que les acides aminés satisfont I’essentiel de la demande de N bactérien hétérotrophe, tandis
que d’autres sources de N organique et de N inorganique comme le nitrate semblent jouer un
role mineur (Wheeler et Kirchman 1986 ; Keil et Kirchman 1991). Cependant, un grand nombre
de bactéries hétérotrophes possedent des voies d’utilisation du nitrate et sont capables de se
développer en utilisant le nitrate comme unique source d’azote. Des études examinant
I’écologie moléculaire des geénes bactériens hétérotrophes de nitrate réductase (nasA) ont
suggéré que I’utilisation de nitrate est largement répandue dans le monde bactérien et pourrait
jouer un role important dans le cycle du N inorganique dans plusieurs écosystémes, expliquant
ainsi le choix des traitements dans notre étude (Allen et al. 2001 ; Jiang et al. 2015). Allen et
al. (2005) ont démontré que les bactéries héterotrophes satisfont entre 10 et 50 % de leur
demande totale en N avec de 1’azote inorganique dissous. Cette prise bactérienne peut
représenter entre 10 et 40 % de I’absorption totale de nitrates dans la colonne d’eau. Cependant,
selon notre schéma expérimental, les espéces bactériennes initialement présentes dans les
mésocosmes étaient peu réactives a I’absorption de 1’azote inorganique dissous, ce qui n’a pas
induit de compétition marquée entre les bactéries hétérotrophes et le phytoplancton pour les
nutriments ajoutés dans les mésocosmes. Dans un environnement pauvre en nutriments tel que
les mésocosmes a partir de J2, les bactéries hétérotrophes vont majoritairement tirer leur énergie
de I’oxydation de la matiére organique dissoute, dont une large partie provient du phytoplancton
(Cho et Azam 1990). Des tendances similaires ont été observées dans d’autres études en
mésocosmes étudiant 1’évolution de la dynamique des communautés bactériennes au cours
d’une efflorescence algale (Smith et al. 1995 ; Riemann et al. 2000 ; Worm et al. 2001 ; Ferreyra
etal. 2006). Cole et al. (1988) suggerent que les substrats organiques dissous, issus notamment,
de I’exsudation phytoplanctonique, tel que les particules exopolymériques transparentes
(TEPs), régulent le développement de la communauté bactérienne. Cette limitation par la
disponibilité en COD biodégradable a également été mise en évidence par des expériences
d’enrichissement (Carlson et Ducklow 1996). Les TEPs constituent un microhabitat riche en
substrat et sont généralement considérées comme des « points chauds » pour la colonisation et
la croissance bactériennes (Buchan et al. 2014). En retour, le phytoplancton bénéficierait de
produits bactériens tels que les nutriments reminéralisés, les vitamines et d’autres facteurs de
croissance (Azam et Smith 1991). De tels échanges entre bactéries et algues ont déja été signalés

lors de proliférations phytoplanctoniques (Worm et al. 2001 ; Grossart et Simon 2007). Cette
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relation €cologique entre le phytoplancton et les bactéries représente 1’association inter-
organismes la plus importante dans les milieux aquatiques influangant fortement le cycle du
carbone et des nutriments, régulant la productivité et la stabilité des réseaux trophiques
aquatiques et affectant les flux atmosphériques océaniques de produits chimiques
climatiquement pertinents (Cole 1987 ; Yoch 2002 ; Azam et Malfatti 2007 ; Seymour et al.
2017). En controlant le cycle des nutriments et la production de biomasse a la base du réseau
trophique, les interactions entre le phytoplancton et les bactéries représentent une relation
écologique fondamentale dans les environnements aquatiques tel que le mutualisme, le
commensalisme, 1’antagonisme, le parasitisme et la compétition (Seymour et al. 2017). Une
nouvelle perspective sur la nature et I’importance des interactions phytoplancton — bactéries
dans les écosystemes aquatiques pourrait étre la clé pour la compréhension des effets des

apports anthropiques en azote sur le réseau trophique microbien.

Les liens trophiques entre le phytoplancton et le bactérioplancton ont donc contrélé une partie
de I’évolution de la communauté bactérienne au cours de la succession planctonique. La lyse
virale a également joué un réle important dans la dynamique de la communauté microbienne
de PEMSL au cours de I’expérience. A J4, un premier pic viral (1,89 x108 virus mL™) a pu étre
associé a une lyse virale des cellules phytoplanctoniques puisqu’il coincide avec une diminution
de la concentration de la chlorophylle a et une augmentation d’un peu plus de 20 % de la
proportion relative du phylum des Bacteroidia dans les mésocosmes. Les Bacteroidia sont
principalement associés aux efflorescences de phytoplancton en décomposition (Pinhassi et al.
2004 ; Alderkamp et al. 2006 ; Teira et al. 2008), bénéficiant d’'un COD complexe tel que les
protéines (Cottrell et Kirchman 2000). Deux jours apres la premiere lyse virale (J6), la
production relative des bactéries attachées a augmenté significativement : 80 % des bactéries
responsables de la production bactérienne totale sont des bactéries attachées. L’augmentation
de la matiére organique détritique d’origine phytoplanctonique dans les mésocosmes pourrait
avoir amelioré la production des bactéries attachées. En effet, les bactéries attachées sont
considérées comme plus actives dans la dégradation de la MOP que les bactéries libres (Epstein
1997; Crump et al. 1999; LaMontagne et Holden 2003 ; Mohit 2014), car elles possédent des
complexes enzymatiques plus importants et plus efficaces (Karner et Herndl 1992 ; Smith et al.
1992 et 1995; Worm et Sendergaard 1998b ; Riemann et al. 2000). Cette évolution de la
communauté bactérienne a démontré la sélection d’espéces hautement compétitives résultant
des conditions prévalant dans les mésocosmes lors de la floraison phytoplanctonique et de la

lyse virale telle que proposée par Legendre et Rassoulzadegan (1995).

60



De J4 & J9, pendant le déclin de la floraison phytoplanctonique, I’abondance, la richesse, la
diversité taxonomique et la production bactérienne totale, libre et attachée diminuent
simultanément tandis qu’un deuxiéme pic viral (1,88 x108 virus mL!) est observé a J8. Ce
deuxieme pic viral pourrait étre associé a une lyse virale des cellules bactériennes puisqu’il
coincide avec une chute brutale de I’abondance bactérienne totale. Les virus sont capables de
contribuer a plus de la moitié de la mortalité des bactéries hétérotrophes dans les eaux cotieres
(Mocaér et al. 2017). En contribuant a la mortalit¢ des populations spécifiques de
bactérioplancton et de phytoplancton, les virus exercent des contrdles positifs et négatifs sur les
communautés microbiennes (Baudoux et al. 2005 et 2006 ; Mocaér et al. 2017). Les virus
peuvent donc périodiquement étre un facteur majeur de contrdle des populations microbiennes
planctoniques impactant le fonctionnement des écosystemes marins (Fuhrman et al. 1995 ;
Heldal et Bratbak 1991 ; Garza et Suttle 1995 ; Middelboe et al. 1996 ; Winter et al. 2004 ;
Mocaér et al. 2017). La lyse virale du bactérioplancton peut entrainer non seulement une forte
mortalité bactérienne, mais également provoquer la libération de produits de lyse qui pourrait
étre un mecanisme important par lequel la matiére organique est détournée du réseau trophique
phagotrophique sous forme de MOD tres labile et facilement assimilable (Bratbak et al. 1990,
1992 ; Weinbaeur et al. 1995 ; Middelboe et al. 1996). Ainsi, les bactéries peuvent étre en
mesure de maintenir leur production sur la base du renouvellement des nutriments régénéreés a
partir des lysats cellulaires, comme suggéré par Middelboe et al. (1996) et donc recycler C, N
et P. Dans I’ensemble, I’infection virale de certaines bactéries favorise la production et la
respiration de la communauté bactérienne totale, créant efficacement un « court-circuit » de
flux de carbone entre les composants bactériens, viraux et du carbone organique dissous (DOC)
(Bratbak et al. 1990, 1992 ; Proctor et Fuhrman 1990 ; Fuhrman 1992). La libération de
composés organiques C, N et P par lyse virale peut stimuler la croissance de populations
bactériennes non infectées dans les systémes marins, indiquant que 1’activité virale peut
contribuer au recyclage des nutriments (Middelboe et al. 1996). Cela signifie qu’une fraction
de la production bactérienne et du renouvellement du carbone peut étre soutenue par 1’apport
de lysats cellulaires et, par conséquent, ne pas contribuer au flux net de carbone vers des niveaux
trophiques supérieurs (Middelboe et al. 1996). Ainsi, dans les derniers jours de I’expérience (J9
a J14), pendant le plus fort déclin de la floraison et deux jours aprés la deuxieme lyse virale,
I’abondance des bactéries attachées a augmenté, atteignant un peu plus de 20 % de I’abondance
bactérienne totale a J14, tandis que I’abondance bactérienne totale et libre est restée stable.
Dans une étude en mésocosmes reproduisant une efflorescence de diatomées, Riemann et al.

(2000) ont également observé des tendances opposées des populations de bactéries libre et
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attachées aux particules pendant la décomposition de la floraison, ainsi que I’augmentation de
la proportion de bactéries attachées aux particules dans la communauté bactérienne. Par
conséquent, les bactéries libres représentaient la majeure partie de la production bactérienne
totale pendant la premiére partie de la floraison. Leur production était corrélée significativement
avec la chlorophylle et la concentration de polysaccharides (Middelboe et al. 1995), suggérant
que la libération de composés de polymeéres dissous par le phytoplancton fournissait une
importante source de carbone pour la production bactérienne. Au fur et a mesure que la floraison
s’est effondrée, 1’activité et la structure de la communauté microbienne ont été modifiées. La
contribution moyenne des bactéries attachées a la production bactérienne totale est passée de
10 % pendant la premiére partie de la floraison a environ 30 % & la fin. Une telle augmentation
de la population de bactéries liées aux particules a la fin de la succession planctonique aurait
pu étre soutenue a la fois par I’exsudation de polysaccharides par le phytoplancton, mais
également par la libération des lysats cellulaires lors du deuxiéme pic viral et par
I’augmentation de la matiére organique détritique dans les mésocosmes (Riemann et al. 2000 ;

Buchan et al. 2014).

Dans notre étude, I’augmentation de la matiére organique pendant la période post-floraison n’a
pas induit de modifications de la diversité de la communauté bactérienne, contrairement a ce
qui a pu étre observé dans d’autres études comparables (Riemann et al. 2000 ; Riemann et
Winding 2001). Traving et al. (2017) ont démontré que les modifications de la structure de la
communauté bactérienne, induites par le développement de nouvelles espéces bactériennes
lies aux particules, étaient une réponse spécifique a ’augmentation de la maticre organique et
de sa composition. Or, selon notre schema expérimental et la méthodologie employee, les
communautés bactériennes initiales présentes dans les mésocosmes avaient déja un role
prépondérant a JO dans la reminéralisation bactérienne en dégradant la matiére organique et en
participant au recyclage des nutriments (Danovaro et Prusceddu 2007 ; Tsuboi et al. 2013), ce
qui suggere que la réponse des communautes bactériennes en place n’est pas directement liée a
I’ajout de nutriment dissous dans les mésocosmes, mais plutét adaptées a I’utilisation de
substrats organiques dissous et complexes générés par la succession phytoplanctonique et la
lyse virale. Par conséquent, selon le schéma expérimental employé dans cette étude, la nature
et la quantité d’azote issue des apports fluviaux n’ont pas eu d’effet statistiquement significatif

sur la structure et le métabolisme de la communauté bactérienne totale de ’EMSL.
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CONCLUSION
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Afin d’élucider la résilience des communautés microbiennes aux apports azotés en milieu
estuarien et de définir des ratios critiques de charge en éléments nutritifs dans ces zones
réceptacles des activités anthropiques, I’objectif global de cette étude était de déterminer les
effets des apports fluviaux en nutriments, en particulier de 1’azote, sur la structure et le
métabolisme de la communauté bactérienne de I’estuaire maritime du Saint-Laurent en

conditions contrdlées grace a des expérimentations en mésocosmes.

Selon le schéma expérimental employé lors de cette étude, la nature et la quantité d’azote issue
des apports fluviaux n’ont pas eu d’effet statistiquement significatif sur la structure et le
métabolisme de la communauté bactérienne totale de I’EMSL. Une des hypothéses pouvant
expliquer cela est que la diversité et la fonction de la communauté bactérienne initiale dans les
mésocosmes étaient peu réactives a un enrichissement ponctuel en nutriments dissous, mais
avaient un réle prépondérant dans la remineralisation bactérienne dd aux conditions
expérimentales. L’évolution de la communauté bactérienne au cours de la succession
planctonique a probablement été contr6lée majoritairement par des facteurs biotiques et
abiotiques tels que le lien trophique avec le phytoplancton et la lyse virale. Une nouvelle
perspective sur la nature et I’importance des interactions phytoplancton — bactéries — virus dans
les écosystemes aquatiques pourrait étre la clé pour la compréhension des effets des apports

anthropiques en azote sur le réseau trophique microbien.

Les conditions expérimentales simulant la mise en place hypothétique d’une réglementation
des rejets d’azote anthropiques en milieu naturel, visant une réduction de 50 % de 1’azote
retrouvé dans les eaux fluviales, ont limité la production primaire et entrainé une diminution
des particules en suspension et de la production de substrats organiques dissous issus de
I’exsudation phytoplanctonique dans les mésocosmes. Ces conditions ont de plus limité de
fagon significative 1’abondance des bactéries attachées par rapport aux autres conditions testées.
Une telle réduction des apports en azote dans les eaux de I’estuaire maritime du Saint-Laurent
serait donc susceptible de réduire la sédimentation des bactéries attachées vers les eaux
profondes et ainsi réduire la respiration bactérienne dans ces eaux ce qui permettrait de limiter

I’expansion des zones hypoxiques.
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Annexe 1 : Le Cycle de I’azote

La transformation d’une forme d’azote en une autre en milieu estuarien s’effectue selon le cycle
de I’azote (voir schéma). Ce cycle est interconnecté avec le cycle de 1’azote hydrosphere-
lithosphere-atmosphére-biosphere, et lié inextricablement aux cycles océaniques du carbone et
du phosphore par la production et la reminéralisation de la matiére organique (Karl et
Michaels 2010 ; Prassard et al. 2017). Le cycle de 1’azote s’articule autour des activités
métaboliques de microorganismes spéecifiques (Prasad et al. 2017), il est donc raisonnable de
le qualifier de cycle microbien de I’azote, car il dépend des bactéries (Karl et Michaels 2001).
La complexité du cycle de I’azote vient de la multiplicité des formes de I’azote, chacune d’entre
elles ayant un degré d’oxydation spécifique (voir schéma). On trouve ainsi au moins quatre
formes intermédiaires entre le nitrate NO3 —, la forme la plus oxydée, et I’ammonium NH4*, la
forme la plus réduite. Les transformations du cycle de I’azote sont généralement soit
énergivores (réductions), soit énergétiques (oxydations). La modification du degré d’oxydation
de la forme azotée soit dans le sens d’une réduction, soit dans celui d’une oxydation, va étre
conditionnée a I’intégration de 1’azote dans la matiére organique, son utilisation comme
oxydant ou substrat dans le métabolisme énergétique bactérien, son relargage et son stockage
dans le milieu océanique, ou encore a sa fixation dans la mati¢re organique a partir de 1’azote
gazeux atmosphérique (voir schéma; d’Elbée 2016). En effet, toutes les formes de 1’azote
minéral (DIN) peuvent étre utilisées, mais les formes réduites NH4* sont plus facilement
assimilables que les formes oxydées (NO2 —, NO3? ), qui sont préalablement réduites avant
assimilation (Marty et al. 1989 ; Weil 1997 ; Perry et al. 2004 ; Karl et Michaels 2010 ; d’Elbée
2016). La forme dominante d’azote dans la mer est le diazote gazeux dissous (N2) qui représente
plus de 95 % du stock total d’azote. Cependant, la stabilité relative de la triple liaison de N2
rend cette forme presque inerte. Les composés azotés chimiquement « réactifs » tels que le
nitrate (NO3*), le nitrite (NO2 — ), I’ammonium (NH4*) et ’azote organique dissous et
particulaire (DON/ PON) sont les principales sources d’azote pour soutenir les processus
biologiques. Selon Karl et Michaels (2001) plusieurs formes d’azote peuvent étre directement
transportées a travers les membranes cellulaires et assimilées dans de nouveaux matériaux
cellulaires comme requis pour la biosynthése et la croissance. La plupart des micro-organismes
transportent facilement NHs*, NO27, NOs~ et certains composés DON tels que les acides
amingés, I’urée et les bases d’acide nucléique. De nombreux protozoaires, y compris les especes

photosynthétiques et hétérotrophes, et tous les métazoaires obtiennent de 1’azote principalement
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par ingestion de PON. Une fois a I’intérieur de la cellule ou de ’organisme, 1’azote est digéré
et, si nécessaire, réduit en NH4*. Si des composés oxydeés tels que NO3z™ ou NO2~ sont utilisés,
I’énergie cellulaire doit étre investie pour réduire ces substrats en ammonium pour
I’incorporation dans la matiére organique. Le processus de réduction du NO3z™ (ou NO2") a des
fins de croissance cellulaire est appelé « réduction assimilatrice » de 1’azote (NO3/NO2") et la
plupart des micro-organismes, a la fois les bactéries et le phytoplancton, possedent cette
capacité métabolique (Karl et Michaels 2001). En théorie, il devrait y avoir une préférence
métabolique pour NH4* par rapport 8 NOs™ ou NO2™, basées strictement sur des considérations
énergétiques. Cependant, il convient de souligner que 1’utilisation préférentielle de NH4™ ne se

produit pas toujours (Karl et Michaels 2001).

Ai A Dissolution A A
ir Dégazage
. Diazote N,
Dissolution
Dégazage ¥
Fixation N,
J Diazotrophie Oxyde nitreux N,O ' Dgnitrlﬁcgngn .
(réduction dissimilatrice)
Ammoniac NH,
Eau v
Oxyde nitrique NO
. Nitrification
lon ammonium
ou ammoniaque NH,* | > Nitrite Nitrate
= NO," $éammmmm  NO,
Ammonification Il Incorporation Dénitrification

(réduction assimilatrice)
NOD, NOP

Excrétionl l Ingestion, absorption
Biomasse NH, organique

-3 =2 = 0 1 2 3 4 5

Degré d’oxydation de |'azote

Schéma tiré de d’Elbée (2016). Différentes formes et processus de transformation de

I’azote en milieu marin (d’apres Karl et Michaels 2010).
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Annexe 2 : A. Représentation 3D des mésocosmes ou TAMs (Transportable Automated Mesocosm System,
Aguabiotech). B et E. Photos de ’extérieur des mésocosmes. C et D. Photos de I’intérieur des mésocosmes. F, G,
et H. Photos des différents contrleurs automatiques: général (F), oxygene (G) et pH (H).
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Traitement Océanique
(simulant une remontée d'eaux de la couche
intermédiaire froide)
Controle non enrichi

Nitrates = 12 yM Nitrates / Urée = 15*

Urée = 0.4 uM* Nitrates / Si = 0,8
Silicates = 15 yM Nitrates / P = 10,2

Phosphates=1,25 uM

Traitement Estuaire 1
(Traitement Océanique + 27% des eaux
fluviales de Québec)
Enrichissement en nitrates
Nitrates = 16,3 uM Nitrates / Urée = 18,1*
Urée = 0,4 uM* Nitrates / Si = 0,79
Silicates = 21,8 uM Nitrates / P = 16,4

Phosphates=1,05 yM

* = Valeur estimée basée sur la climatologie

CONDITIONS EXPERIMENTALES
12 mésocosmes de 25001

&c

Temgbraturs
Saknae : 27.5

Traitement Estuaire 2
(Traitement Océanique + 27% des eaux
fluviales de Québec)
Enrichissement en nitrates et en urée

Nitrates = 14,1 uM Nitrates / Urée = 4,6*

Urée = 1,54 uM* "‘ Nitrates / Si = 0,79
Silicates =21.8 yM ~ NO&  Nivrates /P = 16,4
Phosphates=1,05 yM

&

Traitement Estuaire 3
(Traitement Estuaire 1- 50% des nitrates
provenant des eaux fluviales de Québec)

Enrichissement réduit en nitrates

Nitrates = 12,5 uyM

|Urée =04 uM* Nitrates / Si = 0,6
Silicates = 21,8 uyM
|Phosphatas=1.05 M

Nitrates / P = 12,8

Nitrates / Urée = 13,9"

¥

VARIABLES MICROBIOLOGIQUES analysant la
STRUCTURE de la communauté bactérienne de
'EMSL
I

Abondance par la technique
de la cytométrie en flux

Diversité taxonomique par
la technigue de PCR/DGGE
(échantillonnage tous les jours) (échantillonnage aux 2
jours)
Bactéries libres et virus = 32
échantillons” Nombre total d'échantillons
a analyser = 9
correspondant & 9 filtres

(duplicata en back-up)

Bactéries attachées = 32
échantillons*

POUR CHAQUE
MESOCOSME

_

POUR TOUTE
LA DUREE DE
L'EXPERIENCE

OBJECTIF 1 OBJECTIF 2

EN CONTINU

VARIABLES MICROBIOLOGIQUES analysant le
METABOLISME de la communauté bactérienne de
I'EMSL

AL
a

Production par taux

Diversité métabolique par
d'incorporation de *H-TdR e

I

I

I

I

| latechnique d'inoculation
. | de microplaques & 96 puits
(échantillonnage aux 2 jours) | Biolog Ecoplates™
Bactéries Iibres (2 blancs et 3 |

incubés) = 45 échantillons I

I
|

(échantillonnage aux 2
jours)

Nombre total de
microplaques = B

Bactéries totales (2 blancs et
3 incubés) = 45 échantillons

* = comprenant les duplicata

VARIABLES DU MILIEU
Nutriments.
Oxygéne dissous
pH
Température
Chlorophylle a

Annexe 3 : Représentation schématique du plan expérimental.
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Conteneur Mésocosme Traitement
1 M1 Estuaire 2
1 M2 Estuaire 1
1 M3 Estuaire 3
1 M4 Estuaire 1
1 M5 Océanique
1 M6 Estuaire 2
2 M7 Estuaire 3
2 M8 Océanique
2 M9 Océanique
2 M10 Estuaire 1
2 M11 Estuaire 2
2 M12 Estuaire 3

Annexe 4 : Liste d’attribution des mésocosmes a un traitement

165 V3 and V4 Amplicon Workflow
PCR amplify template out of genomic DNA using
region of interest-specific primers with overhang adapters

Forward primer overhang adapter:

5'-TCGTCGGCAGGGTCAGATGTGTATAAGAGACAG-3" . . L
Region of interest-specific primer

\ Reverse primer overhang adapter:

5'-GTCTCGTGGGCTCGGAGATGTGTATAAGAGACAG-3

S =

Attach indices and lllumina sequencing adapters
using the Nextera® XT Index Kit

Region of interest-specific primer

Ps '\

Index 2

Index 1
\ P7

Normalize and pool libraries

Sequence

Annexe 5 : Schéma explicatif issu du protocole Illumina MiSeq System. Les amorces directes et inverses définies
par I’utilisateur, complémentaires en amont et en aval de la région d’intérét, sont congues avec des adaptateurs en
surplomb. Une étape d’amplification a cycle limité ultérieure est effectuée pour ajouter des index et des adaptateurs
de séquencage Illumina. Les bibliothéques sont normalisées et regroupées, et séquencées sur le systeme MiSeq a
I’aide de réactifs v3.
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Traitement Océanigue

Bactéries totales (cell/mL)

Bactéries attachées (cell/mL)

Bactéries libres (cell/mL)

Virus totaux (virus/mL)

Journée Moyenne SD Moyenne SD Moyenne SD Moyenne SD
0 2,37 E +06 1,72 E +05 8,27 E +04 1,49 E +04 2,29 E +06 1,59 E +05 3,83 E +07 3,10 E +06
1 3,83 E +06 1,52 E +05 1,56 E +05 7,93 E +04 3,68 E +06 7,30 E +04 7,25 E +07 4,14 E +06
2 4,75 E +06 6,82 E +05 1,25 E +05 2,42 E +04 4,63 E +06 6,58 E +05 9,61 E +07 5,18 E +06
3 5,54 E +06 1,18 E +06 1,51 E +05 1,26 E +04 5,39 E +06 1,19 E +06 1,36 E +08 1,58 E +07
4 6,25 E +06 4,38 E +05 1,39 E +05 2,11 E +04 6,11 E +06 4,37 E +05 1,97 E +08 1,59 E +07
5 5,19 E +06 8,79 E +05 1,57 E +05 3,43 E +04 5,03 E +06 8,91 E +05 1,92 E +08 2,70 E +07
6 3,95 E +06 1,51 E +05 1,24 E +05 1,61 E +04 3,83 E +06 1,50 E +05 1,68 E +08 1,02 E +07
7 2,28 E +06 3,561 E +05 1,37 E +05 2,39 E +04 2,14 E +06 3,28 E +05 1,83 E +08 1,69 E +07
8 1,16 E +06 2,92 E +05 1,03 E +05 3,97 E +04 1,06 E +06 2,74 E +05 1,90 E +08 3,73 E +07
9 6,75 E +05 3,72 E +05 1,22 E +05 7,42 E +03 5,53 E +05 3,65 E +05 1,62 E +08 3,76 E +07
10 6,51 E +05 4,65 E +05 7,95 E +04 1,16 E +04 5,71 E +05 4,77 E +05 1,61 E +08 5,64 E +07
11 7,74 E +05 7,04 E +05 1,22 E +05 9,56 E +03 6,52 E +05 7,05 E +05 1,16 E +08 3,85 E +07
12 6,43 E +05 3,32 E +05 1,29 E +05 3,23 E +04 5,14 E +05 3,12 E +05 1,19 E +08 4,59 E +07
13 7,04 E +05 3,21 E +05 1,50 E +05 2,11 E +04 5,54 E +05 3,41 E +05 1,09 E +08 4,33 E +07
14 7,72 E +05 3,79 E +05 1,67 E +05 5,04 E +04 6,06 E +05 3,79 E +05 1,32 E +08 6,31 E +07
15 8,36 E +05 4,31 E +05 1,73 E +05 2,15 E +04 6,63 E +05 4,15 E +05 1,32 E +08 7,21 E +07
16 8,67 E +05 3,54 E +05 1,63 E +05 1,15 E +04 7,04 E +05 3,63 E +05 1,39 E +08 6,62 E +07

Annexe 6. A. Tableau récapitulatif de la variation des abondances bactériennes totales, attachées et libres ainsi que des abondances

virales au cours du temps pour le traitement Océanique.
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Traitement Estuaire 1

Bactéries totales (cell/mL)

Bactéries attachées (cell/mL)

Bactéries libres (cell/mL)

Virus totaux (virus/mL)

Journée Moyenne SD Moyenne SD Moyenne SD Moyenne SD
0 1,92 E +06 9,78 E +04 9,67 E +04 3,15 E +04 1,82 E +06 6,67 E +04 3,46 E +07 4,20 E +06
1 3,06 E +06 1,81 E +05 1,28 E +05 6,04 E +04 2,94 E +06 1,37 E +05 6,87 E +07 2,89 E +06
2 3,96 E +06 2,87 E +05 1,78 E +05 3,86 E +04 3,78 E +06 2,72 E +05 9,21 E +07 2,03 E +06
3 5,23 E +06 6,48 E +05 1,59 E +05 4,20 E +04 5,07 E +06 6,61 E +05 1,37 E +08 1,91 E +07
4 5,36 E +06 2,12 E +05 1,45 E +05 4,87 E +04 5,21 E +06 2,43 E +05 1,88 E +08 2,41 E +07
5 5,14 E +06 8,69 E +05 1,67 E +05 1,24 E +04 4,98 E +06 8,75 E +05 2,00 E +08 2,50 E +07
6 3,73 E +06 5,34 E +05 1,48 E +05 9,19 E +03 3,58 E +06 5,32 E +05 1,62 E +08 1,37 E +07
7 2,07 E +06 2,42 E +05 1,27 E +05 8,21 E +03 1,94 E +06 2,49 E +05 2,01 E +08 7,77 E +06
8 1,26 E +06 1,50 E +05 1,02 E +05 2,81 E +04 1,15 E +06 1,33 E +05 2,02 E +08 6,69 E +06
9 7,79 E +05 2,35 E +05 1,36 E +05 3,67 E +03 6,43 E +05 2,34 E +05 1,85 E +08 1,15 E +07
10 6,72 E +05 2,52 E +05 1,09 E +05 494 E +04 5,63 E +05 2,67 E +05 1,79 E +08 2,22 E +07
11 7,54 E +05 3,37 E +05 1,26 E +05 2,62 E +04 6,28 E +05 3,42 E +05 1,43 E +08 1,02 E +07
12 6,28 E +05 1,84 E +05 1,42 E +05 1,72 E +04 4,86 E +05 2,01 E +05 1,24 E +08 9,18 E +06
13 6,61 E +05 8,58 E +04 1,58 E +05 6,19 E +04 5,04 E +05 1,48 E +05 1,10 E +08 9,06 E +06
14 8,16 E +05 1,47 E +05 1,72 E +05 1,99 E +04 6,44 E +05 1,61 E +05 1,09 E +08 2,23 E +07
15 8,99 E +05 1,76 E +05 1,63 E +05 2,13 E +04 7,36 E +05 1,97 E +05 1,22 E +08 2,92 E +07
16 1,13 E +06 1,96 E +05 1,35 E +05 2,34 E +04 9,91 E +05 2,13 E +05 1,38 E +08 1,58 E +07

Annexe 6. B. Tableau récapitulatif de la variation des abondances bactériennes totales, attachées et libres ainsi que des abondances

virales au cours du temps pour le traitement Estuaire 1.
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Traitement Estuaire 2

Bactéries totales (cell/mL)

Bactéries attachées (cell/mL)

Bactéries libres (cell/mL)

Virus totaux (virus /mL)

Journée Moyenne SD Moyenne SD Moyenne SD Moyenne SD
0 1,97 E +06 3,35 E +05 9,67 E +04 5,09 E +04 1,88 E +06 3,78 E +05 3,25 E +07 7,45 E +06
1 3,47 E +06 4,26 E +05 1,32 E +05 5,15 E +04 3,34 E +06 4,20 E +05 7,18 E +07 4,09 E +06
2 4,40 E +06 4,71 E +05 2,06 E +05 1,13 E +04 4,19 E +06 4,75 E +05 9,18 E +07 6,67 E +06
3 5,44 E +06 1,34 E +06 2,14 E +05 4,80 E +04 5,22 E +06 1,38 E +06 1,37 E +08 1,14 E +07
4 5,89 E +06 1,04 E +06 1,28 E +05 3,37 E +04 5,77 E +06 1,04 E +06 1,90 E +08 3,77 E +07
5 5,32 E +06 8,88 E +05 1,60 E +05 2,11 E +04 5,16 E +06 8,76 E +05 1,86 E +08 1,98 E +07
6 4,09 E +06 5,71 E +05 1,46 E +05 3,09 E +04 3,95 E +06 5,85 E +05 1,70 E +08 1,84 E +07
7 2,34 E +06 8,85 E +05 1,45 E +05 2,93 E +04 2,20 E +06 8,64 E +05 1,94 E +08 1,14 E +07
8 1,13 E +06 5,38 E +05 1,31 E +05 3,54 E +04 9,98 E +05 5,73 E +05 1,91 E +08 1,46 E +07
9 6,59 E +05 2,65 E +05 1,14 E +05 3,20 E +04 5,45 E +05 2,62 E +05 1,76 E +08 1,96 E +07
10 6,29 E +05 2,27 E +05 1,17 E +05 3,69 E +04 5,12 E +05 1,91 E +05 1,61 E +08 1,44 E +07
11 6,02 E +05 1,83 E +05 1,23 E +05 2,42 E +04 4,79 E +05 1,59 E +05 1,31 E +08 2,38 E +07
12 6,10 E +05 7,52 E +04 1,45 E +05 2,42 E +04 4,66 E +05 5,33 E +04 1,08 E +08 2,56 E +07
13 8,71 E +05 6,41 E +05 1,45 E +05 5,43 E +04 7,25 E +05 6,62 E +05 8,59 E +07 2,66 E +07
14 6,21 E +05 2,92 E +05 1,64 E +05 2,81 E +04 4,57 E +05 2,64 E +05 8,15 E +07 3,48 E +07
15 7,55 E +05 1,95 E +05 1,91 E +05 3,05 E +04 5,63 E +05 1,69 E +05 9,39 E +07 1,17 E +07
16 9,40 E +05 3,69 E +05 1,70 E +05 3,52 E +04 7,70 E +05 3,37 E +05 1,06 E +08 1,18 E +07

Annexe 6. C. Tableau récapitulatif de la variation des abondances bactériennes totales, attachées et libres ainsi que des abondances

virales au cours du temps pour le traitement Estuaire 2.
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Traitement Estuaire 3

Bactéries totales (cell/mL)

Bactéries attachées (cell/mL)

Bactéries libres (cell/mL)

Virus totaux (virus/mL)

Temps Moyenne SD Moyenne SD Moyenne SD Moyenne SD
0 2,14 E +06 1,66 E +05 7,70 E +04 1,43 E +04 2,06 E +06 1,55 E +05 3,54 E +07 4,49 E +06
1 3,51 E +06 3,58 E +05 1,53 E +05 8,09 E +04 3,36 E +06 2,77 E +05 7,39 E +07 1,59 E +05
2 4,83 E +06 551 E +05 1,99 E +05 5,58 E +04 4,63 E +06 4,97 E +05 9,48 E +07 8,62 E +06
3 5,27 E +06 1,61 E +06 2,02 E +05 3,65 E +04 5,07 E +06 1,58 E +06 1,35 E +08 9,37 E +06
4 5,91 E +06 8,03 E +05 1,26 E +05 1,74 E +04 5,78 E +06 7,97 E +05 1,83 E +08 2,10 E +07
5 4,39 E +06 5,90 E +05 1,62 E +05 7,69 E +03 4,23 E +06 5,83 E +05 1,72 E +08 1,77 E +07
6 2,61 E +06 6,45 E +05 1,22 E +05 1,20 E +04 2,49 E +06 6,44 E +05 1,50 E +08 1,91 E +07
7 1,59 E +06 4,37 E +05 1,34 E +05 1,15 E +04 1,46 E +06 4,40 E +05 1,62 E +08 2,30 E +07
8 1,05 E +06 3,26 E +05 8,83 E +04 2,52 E+04 9,63 E +05 3,32 E +05 1,68 E +08 3,77 E +07
9 7,72 E +05 1,87 E +05 9,34 E +04 3,07 E +04 6,78 E +05 1,74 E +05 1,50 E +08 4,38 E +07
10 7,06 E +05 2,10 E +05 7,94 E +04 9,16 E +03 6,26 E +05 2,02 E +05 1,46 E +08 4,66 E +07
11 7,16 E +05 1,27 E +05 8,66 E +04 1,61 E +04 6,29 E +05 1,41 E +05 1,22 E +08 4,83 E +07
12 9,35 E +05 5,33 E +05 1,07 E +05 1,87 E +04 8,27 E +05 5,46 E +05 1,08 E +08 5,26 E +07
13 7,11 E +05 2,23 E +05 1,02 E +05 3,64 E +04 6,09 E +05 2,55 E +05 9,90 E +07 2,47 E +07
14 7,18 E +05 2,79 E +05 1,24 E +05 1,75 E +04 5,94 E +05 2,88 E +05 9,42 E +07 4,18 E +07
15 8,19 E +05 3,35 E +05 1,07 E +05 2,59 E +04 7,12 E +05 3,57 E +05 1,09 E +08 4,62 E +07
16 8,76 E +05 3,92 E +05 1,02 E +05 3,04 E +04 7,74 E +05 4,08 E +05 1,18 E +08 5,61 E +07

Annexe 6. D. Tableau récapitulatif de la variation des abondances bactériennes totales, attachées et libres ainsi que des abondances

virales au cours du temps pour le traitement Estuaire 3.
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Annexe 7. Courbes de raréfaction par traitement. La droite noire symbolise le seuil de normalisation a 61 159 séquences.
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Annexe 8. Histogrammes des pourcentages relatifs des genres présents dans le phylum des Bacteroidia au cours du temps par traitement.
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Annexe 9. Histogrammes des pourcentages relatifs des genres présents dans le phylum des Alphaproteobacteria au cours du temps par
traitement.
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Annexe 10. Histogrammes des pourcentages relatifs des genres présents dans le phylum des Gammaproteobacteria au cours du temps

par traitement.

78



14%

12%
10%
8%
6%
4%
2%
0%

1 Roseibacillus
W Persicirhabdus

B Lentimonas

‘ I W Haloferula

> I
~ I
~
~ |
g
~ I
B
B

& & & & W @ @ @ @ @ @ @ @ @ @ @S -<~‘3’ \ép -<~‘*’"b <~"'P \@?’ \éf’
,b(\\ (\\ ,b(\\ ’b(\\ (\\ ’b(\\ \)Ib &\)Ib &\}’b \'\)’b \'\)’b \'\}'b \'\)'b \‘\}'b \‘\)’b \‘\)’b &o’b &Q’b &Q’b &\)’b &\)’b ,e}’b ’@’b &\)Ib
O& © O& * d O& Q 2 'Iz/% v? ‘o? Q? bfj? 03? ’\f? b‘? © /C) Q /(7 ™ /6 Q /6 Q /‘9 H /" b? 0? bfjﬁ
SAOSIRNGEIRN SR SRR SO T U U A A U Y A U S S S Y M S S

Annexe 11. Histogrammes des pourcentages relatifs des genres présents dans le phylum des Verrucomicrobia au cours du temps par

traitement.

79



8%

7%
6%
5%
W Sulfurovum
W Peredibacter
4%
B Neochlamydia
W Candidatus Aquiluna
W /lumatobacter
3%
B Rhodopirellula
W Pirellula
2%
1% I
S O O v v & & @

R

@ 4 < 4 4 2 oy oy oy 42 v 4 42 <] 2 >
<@ . 4 . 2 . 4 4 4 < <@ @ <@ . <@ .
FOSFC RGO GO SRS S P S I S S S P N I S S S
2 2 2 2 > NN MNP T S M SN\ M\ N\ NP\ MR\ M\ M\
& & f f & & ¢ ¢ ¢ ¢ ¢ ¢ E L E @
7/ 7 7/ 7 7 7 7/ 7 7/ /7 7 7 7/ 7 7
AR IR VIV S S R R A A R N A SN
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