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RÉSUMÉ 

Dans les régions Est de l’Algérie,  la réutilisation des eaux usées est une pratique réelle. 

Elle se fait cependant à partir d’eaux usées rejetées, sans traitement, dans les oueds. Le 

recours à ces eaux polluées soulève de nombreux problèmes sanitaires et environnementaux.  

L’objectif de ce travail porte dans un premier lieu, sur la caractérisation de la qualité des 

eaux de surface des oueds Boukhmira (Site1) (El Tarf), Meboudja (Site2) et Seybouse (Site3) 

(Annaba) utilisées en irrigation, en suivant l’évolution saisonnière des indicateurs physico-

chimiques et bactériologiques. Dans un second lieu, nous nous sommes orientés vers 

l’évaluation du degré de contamination métallique des différents compartiments des sites 

étudiés à savoir : les eaux, les sédiments et les larves de Chironomidae en prenant en 

considération les déformations morphologiques. Et enfin, nous avons testé les capacités 

épuratrices de Mentha aquatica L. et évalué sa tolérance, par le suivi des principaux 

biomarqueurs du stress oxydant. 

Les résultats obtenus dans la première approche indiquent que les eaux des oueds utilisées 

se caractérisent par de faibles teneurs en Oxygène dissous, des valeurs élevées en MES, 

DBO5, DCO, ammoniums et en orthophosphates. Ainsi qu’une pollution microbiologique 

remarquée par une charge importante de germes totaux, Coliformes totaux, Coliformes 

fécaux et de Streptocoques fécaux, rendant ces eaux inappropriées pour un usage agricole.  

Lors de la deuxième approche, les résultats ont mis en évidence une contamination 

métallique notamment dans les sédiments, les valeurs les plus élevées ont été trouvées dans 

oued Meboujda et oued Seybouse. Ainsi, les trois sites présentent des incidences de 

déformation élevées (plus de 33 %). Cette étude a mis en évidence une relation étroite entre 

les concentrations en métaux lourds dans les eaux, les sédiments et l’ampleur des 

déformations chez les larves de Chironomus sp. Les essais de phytoépuration sur Mentha 

aquatica L. ont mis en évidence de bons rendements avec des abattements de l’ordre 

de 92,59% pour les MES, 79,12% et de 85,63% pour la DCO et la DBO5 respectivement. 

L'élimination des nutriments est relativement satisfaisante 87,79% pour les PO4
-3 et 30,76% 

pour les nitrates. D’un autre coté, la présence de la menthe aquatique dans le système assure 

une élimination presque totale de la charge bactérienne. En effet, Mentha aquatica L. est une 

espèce tolérante au stress causé par les eaux usées, elle développe des systèmes de défense 

qui font intervenir des mécanismes enzymatiques (CAT, APX, GPX et GST) et d'autres non-

enzymatiques (GSH), pour réguler les concentrations des ERO. 

Mots clés : eaux usées, irrigation, Chironomidae, phytoépuration, Mentha aquatica L. 



 

Abstract 

In the eastern regions of Algeria, the reuse of wastewater is a real practice. However, it is 

made from wastewater discharged, without treatment, into the wadis. The use of this polluted 

water raises many health and environmental problems. 

The objective of this work relates firstly, to the characterization of the surface water 

quality of the Boukhmira (Site1) (El Tarf), Meboudja (Site2) and Seybouse (Site3) (Annaba) 

wadis used in irrigation, following the seasonal evolution of indicators physicochemical and 

bacteriological. Secondly, we focused on the assessment of the degree of metallic 

contamination of the different compartments of the sites studied, namely: the waters, 

sediments and larvae of Chironomidae, taking into account the morphological deformations. 

And finally, we tested the purifying capacities of Mentha aquatica L. and evaluated its 

tolerance, by monitoring the main biomarkers of oxidative stress. 

The results obtained in the first approach indicate that the waters of the wadis used are 

characterized by low contents of dissolved oxygen, high contents of TSS, BOD5, COD, 

ammoniums and orthophosphates. As well as microbiological pollution noticed by a large 

load of total germs, total Coliforms, faecal Coliforms and faecal Streptococci, these waters 

are unsuitable for agricultural use. 

During the second approach, the results revealed metallic contamination, especially in the 

sediments, the highest values were found in the Oued Meboujda and Oued Seybouse. Thus, 

the three sites have high deformities incidences, more than 33%. This study reflected the 

relationships between heavy metal concentrations in sediments and deformities of 

Chironomidae larvae. The phyto-purification system at Mentha aquatica L. works overall 

well with reductions in the order of 92,59% for MES, 79,12% and 85,63% for COD and 

BOD5 respectively. The elimination of nutrients is relatively satisfactory 87,79% for PO4-3 

and 30,76% for nitrates. On the other hand, the presence of aquatic mint in the system 

ensures an almost total elimination of the bacterial load. Indeed, Mentha aquatica L. is a 

species tolerant to stress caused by wastewater, it develops defense systems which involve 

enzymatic mechanisms (CAT, APX, GPX and GST) and other non-enzymatic (GSH), to 

regulate the concentrations of ERO. 

Keywords: wastewater, irrigation, Chironomidae, phytopurification, Mentha aquatica L. 

 



 

 صـلخّ م
ّتصريفّهاتهّّّّّّّّّّّّّّ أن  المياهّتعتبرّإعادةّإستخدامّالمياهّالمستعملةّفيّالمناطقّالشرقي ةّمنّالجزائرّممارسةّفعلي ة.ّإلاّ 

حي ةّوالبيئي ّ ةفيّالوديانّيتم ّدونّمعالجة.ّالش ئّال ذيّأثارّالكثيرّمنّالمشاكلّالص   

ّ ّإن  ّ)الموقع ّبوخميرا ّلأودية ّالس طحية ّالمياه ّنوعية ّتحديد ّعلى ّيقوم ّبدايةً ّالعمل ّهذا ّمبعوجة1ّّالهدفّمن ،ّ )

ّ 2ّ)الموقع ّ)الموقع ّوسيبوس ّالفيزيائي ةّّ(3( ّللمؤش رات ّالموسمي  ر ّالت طو  ّذلك ّفي ّمتتب عين ي ّالر  ّفي والمستخدمة

ّدراستنا ّالتيّشملتها ّللمواقع ناتّالمختلفة ثّالمعدنيّللمكو  ّالت لو  ّدرجة ّبالت ركيزّعلىّتقييم ّقمنا ،ّ ً ّثانيا ّ;والبكتريولوجي ة.

واسبّويرقاتّّ,المياه هاتّالمورفولوجي ة.ّختاما،ّّ،Chironomidae)منّفصيلةّ)ّالهاموشالر  آخذينّّبالاعتبارّال تشو 

لها،ّمنّخلالّ .Mentha aquatica L (نعنع الماءأوّّحبق النهّرقمناّباختبارّقدراتّال تنقيةّلدىّنباتّ) وتقييمّآلي ةّتحم 

ئيسي ةّللإجهادّالت أكسدي. ّ.مراقبةّالمؤش راتّالحيوي ةّالر 

ّ ّفي ّعليها ّالحصول ّتم  ّال تي ّبانخفاضّمستوياتّالن تائج ّتتمي ز ّالمستعملة ّالوديان ّمياه ّأن  ّعلى ّتدل  ل ّالأ و  الن هج

لناّمستوياتّمرتفعةّلل .ّحمضّالفوسفوريكّالآرثويو  ,مونيومالاMESّ,DBO5ّ ,DCO,ّالأكسجينّالمذابّفيّحينّسج 

بكتيرياّالقولونّّ,بكتيرياّالقولونّالعادي ةّ,الجراثيمّالكل يّدعدتلوثّميكربيولوجيّملاحظّمعّكمي ةّمرتفعةّمنّزدّإلىّذلكّ

اّيجعلّهاتهّالمياهّغيرّمناسبةّللإّ,البرازي ة  ستعمالّالفلاحي.ّالعقدي اتّالبرازي ةّمم 

ّالعثورّعلىّأعلىّالقيمّ خلالّالنهجّالثانيّ،ّكشفتّالنتائجّعنّوجودّتلوثّمعدنيّسيماّفيّال رسوبي اتّ،ّحيثّتم 

٪(.ّتعكس33ّّس.ّضفّإلىّذلكّ،ّفإنّالمواقعّالثلاثةّلديهاّحالاتّتشوهّعاليةّ)ّأكثرّمنّفيّواديّمبعبوجةّووادّسيبو

ّالعلاقاتّ ّالدراسة ي قةهذه ّّالض  ه ّفيّالرواسبّومدىّتشو  ّإختباراتّتنقيةّالهاموش يرقاتبينّتركيزاتّالمعادنّالثقيلة .

بالنسبةّللموادّّ%92.59أعطتّمردوداّجي داّمعّخفضّفيّحدودّّ.Mentha aquatica Lالمياهّباستعمالّالن باتاتّعلىّ

فيماّّ%87.79تتاليا.ّعزلّالموادّالغذائيةّكانّمُرضٍّبنسبةDBO5ّّوّ DCOّبالن سبةّللّّ%85.63وّّ%79.12ّ,المعل قةّ

ضّالشبهّكل يّفيّالمنظومةّيضمنّالت خل ّّحبق النهّروجودّّ,بالن سبةّللن ترات.ّمنّجانبّآخرّ%30.76يخصّالفوسفاتّوّ

لّللإجهادّالمتأت يّمنّالمياهّالمستعملة.ّفقدMentha aquatica Lّّنبتةّ.ّ,لمجموعّالبكتيريا.ّفيّالواقع لديهاّخاصي ةّتحم 

ّ لّميكانيزماتّانزيمي ة ّاستوجبتّتدخ  رتّمنظوماتّدفاعي ة ّوّأخرىّغيرّإنزيميةّ(GST, GPX, APX, CATطو  )

(GSH)ّّلتعديلّتراكيزEROّ.ّ

ي،ّالمياهّالمستعملةّ،ّالكلمات المفتاحية:ّ .تنقيةّالمياهّباستعمالّالن باتات،ّحبقّالن هرّ،يرقاتّالهاموشّالر   
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Introduction générale  

L’eau est une ressource primordiale pour l’économie des pays industrialisés ou en 

développement par le rôle qu’elle joue dans la production d’énergie, de nourriture et plus 

généralement dans les activités industrielles. L’irrigation des cultures représente à elle seule 

plus de 70 % de la consommation mondiale (Berndes, 2002) et l’industrie pèse près de 20 % 

(Aquastat, 2016). Ainsi, l’accès à l’eau est un enjeu stratégique car il conditionne le 

développement économique d’un pays. Du point de vue environnemental, les pressions 

exercées sur le milieu hydrique s’accentuent dans la mesure où les activités agricoles, 

industrielles ou urbaines entrainent le déversement de nombreux polluants dans les eaux de 

surfaces et les eaux souterraines (Bruno, 2016). 

L’Algérie a connu ces derniers temps une explosion démographique considérable, menant 

à l’augmentation de l’utilisation des eaux ainsi que la production des eaux usées. Les volumes 

croissants de ces eaux usées, menacent la qualité de l’environnement et dégradent l’équilibre 

des milieux naturels (Bensaid, 2018). Plusieurs types de polluants sont transportés par l’eau 

(hydrocarbures, métaux lourds, matières organiques…) avec pour conséquence, la 

contamination de l’homme et son environnement. 

Fait encore plus alarmant, les milieux aquatiques contiennent un très grand nombre de 

contaminants à l’état de traces, dont on ignore les potentiels effets croisés et cumulés de ces 

mélanges de contaminants sur les organismes vivants (Munaron et al., 2013). Ainsi, certains 

dysfonctionnements dans ces écosystèmes aquatiques littoraux (déclins de populations, 

développement de tumeurs, apparition de maladies) restent encore difficiles à expliquer, mais 

pourraient être la conséquence de l’exposition à long terme à un grand nombre de 

contaminants (tels que les éléments traces métalliques et métalloïdes et micropolluants 

organiques) présents à faibles doses dans les eaux (Galgany et al., 2009 ; Munaron et al., 

2013 ; Rigaud et al., 2012). 

Les sédiments sont un élément essentiel car ils constituent des sites privilégiés pour 

l'accumulation des éléments polluants, via les dépôts des matières en suspension (MES) qui se 

comportent comme de véritables "pièges" au sein de la colonne d'eau. Par ailleurs, les 

sédiments abritent une faune qui assure des fonctions essentielles (ex : décomposeurs) au bon 

fonctionnement écologique des milieux aquatiques. Pour ces organismes les sédiments 

représentent une source d’exposition aux polluants et jouent un rôle important dans leur 
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contamination (Durand, 2012), d’où l’intérêt de surveiller, évaluer et protéger le 

compartiment sédimentaire. 

Les macroinvertébrés des cours d'eau vivent en contact étroit avec les sédiments et les 

changements fonctionnels et structurels dans leurs communautés reflètent le niveau de 

dégradation de la qualité de l'environnement. Ils sont ainsi des bioindicateurs efficaces. En 

outre, certains taxons présentent des phénomènes d'accumulation de substances ou de 

développement de malformations morphologiques en relation avec les contaminants toxiques 

les plus communs comme les métaux lourds, mais aussi les pesticides, les hydrocarbures 

aromatiques polycycliques et les polychlorobiphényles (Matteo, 2015). 

L’utilisation de « marais artificiels » (constructed wetlands) pour traiter les eaux usées est 

une approche d’ingénierie écologique largement admise à travers le monde (Brix, 1993 ; 

Mitsch et Jørgensen, 2004 ; Vymazal, 2009). Cette technique, qui rentre dans le champ de la 

phytoépuration, consiste à reproduire et potentialiser à échelle réduite les processus 

d’épuration qui ont lieu dans les zones humides  naturelles et qui reposent sur l’action 

conjointe des plantes, des microorganismes et du sol (Vymazal, 2005). Dans ce sens, 

l’alternative du procédé de la phytoépuration des eaux usées offre une opportunité certaine de 

par ses intérêts multiples, notamment sa simplicité de gestion et son coût raisonnable (Lamy, 

2005).  

Les eaux de surface de la région de Annaba-El Tarf (Nord-est Algérien) reçoivent de 

nombreux rejets d’origine urbaine, industrielle et agricole sans traitement préalable. La 

pénurie des ressources en eau et les difficultés de sa mobilisation d’une part et les coûts 

extravagants de l’eau conventionnelle d’autre part, ont poussé les agriculteurs de cette région 

à l’utilisation de ces cours d’eau pour l’arrosage de leurs cultures. Cependant, l'utilisation des 

eaux polluées présente un risque pour l’environnement et la santé humaine.  

Malheureusement, peu d'études ont été effectuées directement sur le terrain. Une approche 

fondée uniquement sur des paramètres chimiques peut ne pas être suffisante pour une bonne 

évaluation des effets sur les macroinvertébrés benthiques. C’est dans l’optique d’approfondir 

les connaissances et de caractériser les impacts liés aux contaminants et les effets de leur 

toxicité sur les organismes des écosystèmes aquatiques que ce travail de thèse s’inscrit, et 

enfin notre but étant d’apporter une solution alternative et durable pour répondre à la 

problématique de l’assainissement des eaux usées en testant les capacités épuratrices d’une 
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macrophyte Mentha aquatica L. dans un système de phytoépuration afin de limiter les 

impacts des eaux usées sur les ressources en eau, la biodiversité et la santé humaine. 

Notre travail de thèse est structuré en cinq chapitres : 

Le premier chapitre est essentiellement consacré à la présentation géographique, 

hydrologique et climatologique des régions d’étude Annaba et El Tarf. 

Le deuxième chapitre concerne la caractérisation de la qualité des eaux de oued Boukhmira 

(Site1), oued Meboudja (Site2) et oued Seybouse (Site3) utilisées en irrigation tout en suivant 

l’évolution saisonnière des paramètres physicochimiques et bactériologiques. 

Le troisième chapitre développe la problématique liée aux contaminants (Métaux lourds)  

présents dans les écosystèmes aquatiques, en mettant l'accent sur leur toxicité vis-à-vis les 

Chironomidae. Cet axe de recherche, nous a mené à utiliser cette famille de Diptères dans la 

bioévaluation des milieux aquatiques en prenant en considération les déformations 

morphologiques. 

Le quatrième chapitre présente un essai de phytoépuration des eaux usées. Une plante 

aquatique (Mentha aquatica L.) est choisie et testée en vue d’évaluer la pertinence de cette 

solution d’épuration. 

Le cinquième chapitre décrit la capacité de Mentha aquatica L. à tolérer le stress oxydatif 

induit par les eaux usées à travers le suivi d’un ensemble de paramètres biochimiques, 

énergétiques, et de biomarqueurs non enzymatiques et enzymatiques les plus impliqués dans 

les mécanismes de défense antioxydants contre ce stress. 
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Introduction  

Le développement socio-économique d’un pays, d’une région, est un objectif principal de 

tout gouvernant; hélas, cela affecte inévitablement les ressources d’eau tant sur la qualité du 

fait de la pollution domestique et industrielle que sur la quantité puisque la consommation 

augmente de façon vertigineuse. Il est désormais largement admis que la mise en place d’un 

développement durable exige de mettre en équation des préoccupations sociales et 

économiques avec des préoccupations environnementales en tenant compte du facteur 

essentiel et limite, à savoir l’eau (Kettab et al., 2008). 

L’Algérie est un pays au climat essentiellement aride à semi-aride, où les précipitations 

sont faibles et irrégulières, et les ressources en eau sont très limitées (MRE, 2001). La 

croissance démographique, la fréquence d’apparition des épisodes de sécheresse, la croissance 

économique ont entraîné l’augmentation des besoins en eau et une pression accrue sur les 

ressources en eau conventionnelles (MRE, 2001). 

La région d’étude (Annaba-El Tarf) est située à 600 Km à l’Est de la capital Alger. Les 

ressources hydriques actuelles de la wilaya d’Annaba dépendent de celles provenant 

principalement de la wilaya d’El Tarf. Dans cette dernière les ressources sont particulièrement 

abondantes mais confrontées à une situation préoccupante du fait de sa vulnérabilité à la 

pollution et du développement économique et social importants. Ceux-ci entraînent une suite 

de problèmes de gestion au sens large : pertes, gaspillages, dégradations et manque de 

protection de la ressource. Plus des perturbations du volume des ressources en eau, de nature 

quantitative, se surajoutent des modifications de nature qualitative qui altèrent la qualité de la 

ressource en eau souterraine et superficielle (Bounab, 2017). 

1. Objectif 

La région littorale (Annaba-El Tarf) représente une région idéale pour aborder différents 

sujets de recherche, vu sa complexité écologique et sa particularité climatique, c'est la région 

la plus arrosée en Algérie, elle est classée parmi les zones humides. Dans ce premier chapitre, 

nous nous bornerons donc, à présenter les caractéristiques géographiques, hydrologiques et 

climatologiques de la région d’étude. 
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2. Situation géographique  

La région littorale d’Annaba et El Tarf est située dans l'extrême Nord-est Algérien. Elle 

constitue 12 Daïras et 36 Communes, répartie respectivement sur des superficies de 2998 

Km², 1412 Km². Elle est limitée au Nord, par la mer méditerranée, au Sud par les wilayas de 

Guelma et Souk Ahras, à l’Est par la frontière Algéro-Tunisienne et à l’Ouest par la wilaya de 

Skikda. De par sa position favorable et privilégiée, elle est ouverte à tous les milieux (figure 

1): 

 La mer Méditerranée au Nord, lui conférant un espace littoral de plus de 100 km. 

 Les plaines sub-littorales au Sud, notamment la grande plaine d’Annaba, et les plaines 

de Bou-Namoussa et de Kébir Est. 

 La frontière tunisienne à l'Est, lien terrestre pour des échanges internationaux. 

 Le lac Fetzara à l'Ouest. 

Du point de vue géographique, cette région littorale est intégrée en totalité au grand 

domaine méditerranéen, ce qui caractérise son climat, son type de relief et sa végétation. 

3. Aperçu Socio-économique 

3.1. Population  

La population totale de la wilaya d’Annaba est estimée à 609,500 habitants, soit une 

densité de 429 habitants / km² tandis que la population de la wilaya d’El Tarf est estimée à 

446,619 habitants avec une densité de 153 habitants par Km² en 2015. 

3.2. Industrie 

L’activité industrielle dans la région est très développée dominée par un pôle très important 

à l’échelle nationale et internationale. Dans le bassin versant de l’oued Meboudja trois zones 

industrielles sont implantées : 

 La zone industrielle d’El Hadjar, dans laquelle figure le complexe sidérurgique 

« Sider ». 

 La zone industrielle de Chaïba, qui abrite des entreprises dont l’activité est liée à la 

mécanique, au ciment, au verre, au papier, au bois et produits ferreux de récupération. 
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Figure 1: Limite géographique de la région d’Annaba-El Tarf  (Bounab, 2006, modifiée). 
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 La zone industrielle de Pont Bouchet où l’industrie comporte des unités de fabrication 

de matière plastique, de réparation mécanique, de produits médicaux. 

Dans la zone drainée par l’oued Seybouse, nous rencontrons deux zones industrielles l’une 

implantée au Sud de l’Oued; elle comprend deux petites unités de production de 

tomate et l’autre au Nord de l’oued; elle est représentée par la zone industrielle de l’Allélick 

qui comprend l’usine de fabrication de lait et dérivés (ORELait) et l’usine de fabrication 

d’équipement métallique (Ferrovial) (Belabed, 2010); vers la wilaya d’El Tarf se localisent 

des petites et moyennes unités industrielles agroalimentaires caractérisées par le concentré de 

tomate. 

3.3. Agriculture 

L’agriculture représente le secteur le plus consommateur d’eau dans la région 

hydrographique Annaba et El Tarf. La région d’étude est caractérisée par une vocation 

agricole avec une très grande variété de cultures : maraîchères, industrielles, fourragères et la 

céréaliculture associée à l’élevage de bovin. Dans la plaine de la Seybouse et principalement 

la plaine d’El Hadjar ; il existe une activité agricole intense (Tomate, céréales etc.) (DSA, 

2015). 

4. Hydrologie 

4.1. Les eaux superficielles  

La région est drainée par un réseau hydrographique très dense dont les principaux oueds 

sont (figure 2) : 

 Oued Bounamoussa et Oued kébir : Ces deux grands cours d'eau rejoignent la mer à 

l'embouchure sous le nom de la Mafragh. 

 Oued Boukhmira : L’oued prend naissance dans la plaine Bordj Samar, traverse El 

Kous (commune d’El Chat) et se termine dans la mer Méditerranée après un parcours 

de 12 km environ. Il draine un bassin d'une superficie de 495 km
2
. 

 Oued Seybouse : C’est le second oued après Chélif, il se situe au Nord-est de 

l’Algérie et s’étend vers le Sud jusqu’à la fin de l’Atlas Saharien d’où il prend 

naissance dans les hautes plaines de Heracta et des Sellaoua sur une hauteur de 800 à  



CHAPITRE I    DESCRIPTION DE LA ZONE D’ÉTUDE « ANNABA ET EL TARF » 

 

8 

 

 

 

 

 

 

 

     Figure 2 : Le réseau hydrographique dans la région d’Annaba-El Tarf (Attoui, 2014)  
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1000 m, se dirige vers le Nord pour se termine dans la plaine littorale d’Annaba et se jette 

finalement dans la mer méditerranée. Cet oued présente l’axe de drainage d’un bassin versant 

de 6471 km
2
 et s’étend sur une distance de 240 km passant par les territoires de la wilaya de 

Souk Ahras, Guelma, Annaba et El Taref. Il se déverse dans la mer avec une moyenne de 416 

000 à 5 000 000 m
3
/an (Lekoui, 2010). 

 Oued Meboujda : L’oued Meboudja est le dernier affluent de l’oued Seybouse, il 

assure la vidange du lac Fetzara (l’exutoire d’un bassin versant endoréique de 515 

Km
2
) par un canal d’assèchement de 14 Km. L’oued Meboudja traverse la partie 

intercommunale de Sidi Amar, El-Hadjar et El-Bouni. Il reçoit aussi deux petits 

affluents de ruissellement pluvial l'oued Taiba et l'oued Rassoul (Belabed, 2010). 

4.2. Les eaux souterraines   

La région d’étude se caractérise par la présence d’un important réservoir d’eau souterraine 

contenu dans les formations alluvionnaires (galets, graviers, sable avec parfois des 

intercalations argileuses) (figure 3). Les plaines de Annaba et El Tarf sont constituées par des 

sédiments mio-plio-quaternaires qui comportent plusieurs horizons aquifères. Ces formations 

sont très variées tant par la dimension des grains que par la géométrie des couches attribuant 

aux matériaux des propriétés hydrauliques différentes dans l’espace. Dans le remplissage 

hétérogène on distingue 3 principales nappes; la nappe superficielle contenue dans les argiles 

sableuses, la nappe des graviers et la nappe des sables du massif dunaire de Bouteldja et le 

cordon dunaire ces deux dernières constitue la bordure Est du système. Ces nappes sont 

largement exploitées par de nombreux ouvrages de captage destinés à l’alimentation des 

populations et pour répondre aux besoins de l’industrie et de l’agriculture (Bounab, 2017). 

Presque dans toute la région, le captage de la nappe superficielle se fait par les puits, 

surtout aux niveaux des agglomérations rurales éparses pour leurs besoins quotidiens. Il existe 

plus de 500 puits (DSA, 2015). Le nombre des forages destinés à l’alimentation en eau 

potable, l’irrigation et l’industrie est de l’ordre de 219 forages ce chiffre augmente avec les 

forages et les puits illicite (DHW, 2010). 

5. Climatologie de la zone d’étude 

La zone d’étude est caractérisée par un climat de type méditerranéen marqué par un hiver  
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Figure 3: Extension des différents aquifères dans les plaines de Annaba-El Tarf d’après 

Gaud (1976, modifiée). 

1: Nappe des formations superficielles ; 2: Nappe des sables du massif dunaire; 3: Nappe 

des sables du cordon dunaire ; 4: Nappe des alluvions de haut niveau ; 5: Grès et argiles du 

Numidien ; 6 : Formations métamorphiques (nappe des cipolins) ; 7: Marrécages ; 8: Lacs 

, 9: Failles ; 10: Fosses. ; 11: Barrages 
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doux et humide et un été chaud et sec  et son régime se base ainsi sur les mesures d’éléments 

météorologiques et parmi les plus importants nous citons les précipitations et la température. 

5.1. Les précipitations 

Les valeurs moyennes mensuelles des hauteurs pluviométriques sur une période 

d'observation de 10 ans (2006-2016) sont représentées dans la figure (4). Les précipitations 

moyennes enregistrées donnent un aperçu sur les variations mensuelles et pluriannuelles des 

précipitations dans la région d'étude. Nous observons que le mois le plus pluvieux est le mois 

de Février avec une moyenne 90,54 mm. Tandis que le mois de Juillet est le mois le moins 

pluvieux auquel on note une moyenne de 1,84 mm. 

5.2. La température  

La température est un facteur climatique très important qui régit directement, en interaction 

avec les autres facteurs météorologiques (humidité, précipitation,...etc.) et biogéographiques, 

le développement de la végétation, le phénomène de l'évapotranspiration et ainsi que le déficit 

d'écoulement annuel et saisonnier. 

Les températures moyennes mensuelles mesurées dans la station de l’aéroport sur une 

période d’observations de 2006 au 2016 sont reportés dans le tableau (1). 

Il ressort que la zone d’étude est caractérisée par un climat doux et humide en hiver, chaud 

et sec en été. Nous remarquons que le mois le plus chaud est le mois d’Août avec une 

température moyenne mensuelle de l’ordre de 25,76 °C, alors que le mois le plus froid est le 

mois de Février avec une température moyenne mensuelle de 10,91°C. 

Conclusion 

L’ensemble de ce chapitre, nous a permis de déterminer les principales caractéristiques 

géographiques, hydrologiques et climatologiques de la région littorale Annaba-El Tarf.  

La région d'étude compte parmi les régions les plus arrosées de l'Algérie. Nous avons 

constaté qu’il existe deux ressources potentielles en eau (les eaux de surface et les eaux 

souterraines) qui sont largement exploitées par de nombreux ouvrages de captage destinés à 

l’alimentation des populations et pour répondre aux besoins de l’industrie et de l’agriculture. 
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Figure 4 : Précipitations moyennes mensuelles  (2006-2016) 

(Station météorologique « les Salines », située à l’aéroport d’Annaba) 

 

 

Tableau 1 : Températures moyennes mensuelles (°C) (2006-2016) 

(Station météorologique« les Salines », située à l’aéroport d’Annaba) 

   Mois 

Station 
Janvier Février Mars Avril Mai Juin Juillet Août Septembre  Octobre Novembre Décembre 

Salines 

 
11,45 10,91 13,02 15,57 18,47 22,28 25,37 25,76 23,58 20,50 16,02 13,70 
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Les eaux de surfaces sont très vulnérables à la pollution, vu l’absence de toute surveillance 

du diversement direct des rejets urbains et industriels dans les oueds ainsi que leurs 

réutilisation en agriculture sans traitement préalable.  

Les eaux souterraines présentent une potentialité importante, vu leur extension spatiale sur 

toute la plaine. La nappe superficielle est la plus exposée à la pollution, étant donné sa faible 

profondeur, l’existence de plusieurs zones industrielles et agricoles ainsi que les formations 

sablo-argileuses qui laissent différents polluants s’infiltrer vers les nappes. 

La zone d’étude est soumise à un climat de type méditerranéen, doux et humide en hiver et 

chaud et sec en été, ce qui produit des modifications périodiques de la physicochimie des eaux 

par l’effet de dilution pendant les périodes pluvieuses et par l’effet de l’évaporation pendant 

les périodes sèches. 
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Introduction 

L’eau constitue à l’heure actuelle la source naturelle la plus indispensable mais aussi la 

plus menacée par les activités humaines. L’agriculture, de façon générale, est une grande 

consommatrice d’eau. En Algérie, la réutilisation des eaux usées à des fins agricoles est une 

pratique qui se répand de plus en plus du fait de la rareté croissante des ressources en eau 

(Hannachi et al., 2016). Les exploitants agricoles sont amenés  à utiliser  différentes  sources  

d’eaux  pour  l’arrosage de leurs cultures (El Asslouj et al., 2007). Sur  certains  sites,  ils 

sont contraints d’utiliser des eaux usées non traitées, pouvant provenir via les oueds aussi bien 

des ménages que des industries. Ces eaux d’oued, qui constituent une ressource importante, 

engendrent cependant des nuisances dans les milieux récepteurs et des risques sanitaires pour 

les populations qui sont en contact permanent ou consommant les produits agricoles irrigués 

avec ces eaux (Bouaroudj et al., 2014). 

Dans le Nord-est Algérien, l'oued Seybouse traverse les régions de Guelma, d’Annaba et 

d’El Tarf pour se déverser dans la mer  méditerranée et participe en tant que source hydrique 

dans les activités économiques (agriculture, industrie et d'alimentation en eau potable) 

(Chaoui et al., 2013), ainsi l'oued Meboudja, un affluent majeur de la Seybouse, de 

nombreux travaux ont été consacrées à la pollution hydrique, il en ressort que les eaux des 

deux principaux oueds Seybouse et Meboudja (Annaba) sont soumises à une pollution 

minérale intensifiée par les rejets industriels (Djabri et al., 2003 ; Harzouli et al., 2007). 

Dans un autre travail, la surveillance des rejets vers la Meboudja, a montré une pollution 

inorganique caractérisée par une forte concentration de métaux lourds (Chaoui et al., 2013). 

Quant à l’oued Boukhmira (El Tarf) n’a pas à ce jour fait l’objet d’étude.  

Les eaux usées charriées par oued Meboudja, oued Seybouse et oued Boukhmira sont 

composées des rejets industriels, agricoles et urbains des localités limitrophes. En 

conséquence, ces eaux ont des répercussions graves sur la santé publique et sur 

l’environnement lorsqu’elles s’intègrent aux sources d’eau utilisées pour l’irrigation dont la 

caractérisation de la composition de ces eaux usées est donc indispensable. 

C’est dans ce contexte que s’inscrit notre thématique relative à l’évaluation de la qualité 

physicochimique et bactériologique et du niveau de contamination métallique des eaux de 

surface des oueds Boukhmira (Site 1), Meboudja (Site 2) et Seybouse (Site 3) utilisées à des 

fins d’irrigation, en s’appuyant sur l’évolution saisonnière. Le choix des sites repose sur leur 
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proximité des champs agricoles où les agriculteurs utilisent ces eaux comme une source 

d’irrigation dans les régions Annaba et El Tarf.   

1. Réutilisation des eaux usées en agriculture dans le monde 

AQUASTATS rapportait en 2012 que 261 millions d’hectares de terres agricoles ont été 

irriguées dans le monde. Il est approximativement estimé que près de 20 millions d’hectares 

l’ont été avec des eaux usées non traitées. La superficie des terres irriguées avec des eaux 

usées non traitées est par ailleurs estimée 10 fois plus grande que celle irriguée avec des eaux 

usées traitées (Condom et Declecq, 2015). L’organisation pour l’alimentation et l’agriculture 

(FAO) a également estimé en 2010 que 10 % de la population mondiale consommait des 

cultures produites avec des eaux usées. Ce chiffre monte jusqu’à 80 % au Viet Nam. La figure 

(5) met en évidence par pays, les surfaces irriguées avec des eaux usées traitées et des eaux 

usées non traitées. La Chine et l’Inde sont de loin les pays ayant la plus grande superficie de 

terres irriguées, mais ils sont aussi les principaux utilisateurs des eaux usées brutes non 

traitées ou diluées. 

2. Réutilisation des eaux usées en agriculture en Algérie 

La réutilisation des eaux usées brutes en agriculture, quoique interdite par la loi, est 

devenue une réalité. Cette pratique ne cesse de se développer en aval des centres urbains, des 

grandes et petites agglomérations (Tamrabet, 2011). 

Les ressources en eau en Algérie sont limitées, vulnérables et inégalement réparties. Pour 

une population de 43 millions d’habitants, les ressources renouvelables en eau sont de 675 

m³/an par habitant. Cette moyenne est très faible comparée à la moyenne des pays du Moyen 

Orient et de l’Afrique du Nord (MENA) qui est 1,250 m³ ou à la moyenne mondiale qui est de 

7,500 m³. Le seuil de la rareté de l’eau est de 1000 m³/an/habitant, de ce fait, l’Algérie est un 

pays où l’eau est rare (Saghir et al., 2000; Tamrabet, 2011). Dans ces conditions déficitaires 

en ressources en eau, le secteur de l’agriculture est le plus gros demandeur en eau (Saidam, 

2005). Pour les villes côtières et les petites agglomérations, la réutilisation agricole des eaux 

usées épurées ne peut être économiquement intéressante que si elle est utilisée à proximité des 

stations d’épuration en aménageant de nouveaux périmètres. De même, on constate que près 

de 60% de ces eaux sont rejetées soit loin des périmètres agricoles et des barrages, soit vers la 

mer (Tamrabet, 2011). 
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Figure 5 : Diagramme des superficies irriguées dans le monde avec des eaux non épurées ou 

diluées (haut) et des eaux épurées (bas) (Condom et Condom et Declecq, 2015, modifiée) 
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3. Risques liés à la réutilisation des eaux usées en agriculture 
 

3.1. Risques chimique 

Les eaux d’irrigation polluées peuvent comporter un éventail d’éléments qui peuvent être 

des éléments fertilisants essentiels, des sels ou métaux et non-métaux indésirables à des 

concentrations toxiques, selon leur teneur et leur solubilité. Les concentrations élevées de 

constituants chimiques dont il faut s’occuper dans les milieux irrigués avec des eaux usées 

peuvent être grossièrement divisées selon Pay et al. (2011) en:  

 Métaux et métalloïdes, notamment le cadmium (Cd), le chrome (Cr), le cobalt 

(Co), le molybdène (Mo), le nickel (Ni), le zinc (Zn), le plomb (Pb), l’arsenic (As), le 

sélénium (Se), le mercure (Hg), le cuivre (Cu) et le manganèse (Mn). 

 Eléments nutritifs comme l’azote (N), le phosphore (P), le potassium (K), le calcium 

(Ca) et le magnésium (Mg), qui, en concentrations élevées, peuvent supprimer d’autres 

éléments nutritifs ou nuire à la croissance végétale et à la vie aquatique. 

 Sels et espèces ioniques spécifiques comme le sodium (Na), le bore (B) et le chlorure 

(Cl). 

 Polluants organiques persistants (POP) comme les pesticides et ce qu’on appelle les 

contaminants émergents, comme les produits pharmaceutiques résiduels, les composés 

perturbateurs endocriniens et les résidus actifs des produits d’hygiène personnelle. 

Tous les métaux potentiellement toxiques sont naturellement présents dans l’environnement 

en quantités infimes et sont ingérés par le biais des aliments, de l’eau et de l’air. Le corps 

humain a la capacité de faire face à ces niveaux naturels. L’Organisation mondiale de la santé 

(OMS) a établi des directives sur la consommation admissible de différentes toxines (OMS, 

2006a) et des consignes sur les valeurs dans l’eau d’irrigation (OMS, 2006b). Plusieurs de 

ces métaux et métalloïdes sont particulièrement préoccupants en raison de leurs effets 

nuisibles sur la productivité agricole, de même que sur l’environnement et la santé humaine. 

Dans une revue sur l’utilisation des eaux usées dans l’industrie de production horticole 

australienne, Hamilton et al. (2005) ont classé les métaux potentiellement phytotoxiques en 

quatre groupes selon leur rétention dans le sol, leur translocation dans les plantes, leur 

phytotoxicité et leur risque potentiel pour la chaîne alimentaire (tableau 2). Ils ont classé le 

cadmium, le cobalt, le sélénium et le molybdène comme posant le plus grand risque pour la 

santé humaine et animale parce qu’ils peuvent s’accumuler dans les cultures sans les 



CHAPITRE II 
ÉVALUATION DE LA QUALITÉ DES EAUX DES OUEDS " BOUKHMIRA, MEBOUDJA ET 

SEYBOUSE" DESTINÉES A L’IRRIGATION 

 

18 

 

 

 

Tableau 2: Classification de la biodisponibilité des métaux d’après Hamilton et al. (2005) 

Groupe Métaux Adsorption 
dans le sol 

Phytotoxicité Risque pour la chaîne 
alimentaire 

1 Ag, Cr, 
Sn, Ti, Y 
et Zr 

Faible solubilité 
et forte 
rétention dans 
le sol 

Faible Peu de risque, car ils 
ne sont pas incorporés 
par les plantes 

2 As, Hg et 
Pb 

Matières colloï-
dales fortement 
adsorbées 

Les racines des plantes,  
phytotoxiques à des 
concentrations élevées 

Ils posent des risques 
minimaux à la chaîne 
alimentaire des 
humains 

3 B, Cu, 
Mn, Mo, 
Ni et Zn 

Moins 
fortement 
adsorbés par le 
sol que les 
groupes 1 et 2 

Facilement incorporés par 
les plantes et 
phytotoxiques à des 
concentrations qui posent 
peu de risques pour la 
santé des humains 

Théoriquement, la 
«barrière sol-plante » 
protège la chaîne 
alimentaire de ces 
éléments 

4 Cd, Co, 
Mo et Se 

Adsorption 
inférieure aux 
autres métaux 

Ils posent des risques pour 
la santé des humains ou 
des animaux à des 
concentrations dans le 
tissu végétal qui ne sont 
généralement pas 
phytotoxiques 

Bioaccumulation à 
travers le sol, les 
plantes et la chaîne 
alimentaire  
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endommager. En effet, les symptômes visibles de toxicité varient d’une plante à l’autre, 

même si elles contiennent des concentrations élevées de métaux et de métalloïdes toxiques 

(Clemens, 2001). 

Les nouvelles directives de l’OMS considèrent aussi le cadmium comme particulièrement 

préoccupant en raison de ses niveaux élevés de toxicité et de bioaccumulation dans les 

cultures (OMS, 2006b). 

Des métaux comme le cadmium, le mercure et le plomb n’ont pas de fonctions essentielles, 

mais ils sont nuisibles, même en petites quantités, pour les plantes, les animaux et les 

humains, et ils s’accumulent en raison de leur longue demi-vie biologique (Goethberg et al., 

2002). D’autres métaux et métalloïdes, comme le manganèse, le zinc, le bore et le cuivre sont 

des oligo-éléments essentiels en petites concentrations, mais ils sont dangereux pour les 

cultures en concentrations élevées. 

3.2. Risques liés à la présence d’Agents Pathogènes 

Les eaux usées brutes sont une source majeure de contamination sanitaire. Les pratiques de 

réutilisation ont été et sont encore une des causes principales d’épidémies de diarrhées, de 

choléra, de typhoïde, et de shigellose, en Afrique et en Asie, avec de nombreuses personnes 

hospitalisées et de nombreux décès (OMS, 2006). Elles sont également un contributeur 

probable aux infections parasitaires et cutanées. Que cela soit par contact direct (cutané ou 

ingestion) avec l’eau et les aérosols issus de l’aspersion, ou indirect via la consommation des 

produits agricoles. Le tableau (3) donne des exemples du fardeau de certaines maladies 

potentiellement pertinentes à l’utilisation des eaux usées en agriculture. La plupart de ces 

maladies associées aux excrétas se retrouvent chez les enfants qui vivent dans les pays 

pauvres. Le fardeau des maladies se mesure en années de vie corrigées de l’incapacité 

(AVCI). Dans l’ensemble, l’OMS estime que la diarrhée seule est responsable de près de 3% 

de tous les décès (Prüss-Ustün et Corvalan, 2006).  

Il est prouvé depuis longtemps que les microorganismes pathogènes des animaux ne 

peuvent ni pénétrer ni survivre à l’intérieur des plantes (Sheikh et al., 1999). Ils vivent donc à 

la surface des plantes et sur le sol où le microlimat leur est favorable. Les pathogènes 

survivent plus longtemps sur le sol que sur les plantes (Asano, 1998). La contamination a lieu 

pendant la croissance des plantes ou à la récolte. Des contaminations fécales par  
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Tableau 3 : Mortalité mondiale et AVCI découlant de certaines maladies en lien avec 

l’utilisation des eaux usées en agriculture (Prüss-Ustün et Corvalan, 2006; OMS, 2006) 

Maladie Mortalité 
(décès/année) 

Fardeau de 
la maladie 
(AVCI) 

Commentaires 

Diarrhée 1 682 000 57 966 
000 

99,7 % des décès ont lieu dans les pays 
en développement; 90 % des décès 
touchent les enfants; 94 % peuvent être 
attribués aux facteurs 
environnementaux. 

Typhoïde 600 000 N/D On évalue qu’il y a 16 000 000 de cas 
par année. 

Ascaridiose 3 000 1 817 000 On évalue qu’il y a 1,45 milliard 
d’infections, dont 350 millions 
comportent des effets nocifs. 

Ankylostomiase 3 000 59 000 On évalue qu’il y a 1,3 milliard 
d’infections, dont 150 millions 
comportent des effets nocifs. 

Filariose 
lymphatique 

0 3 791 000 Les moustiques vecteurs de la filariose 
(Culex spp.) se reproduisent dans l’eau 
contaminée. Cela n’entraîne pas la mort, 
mais des incapacités graves. 

Hépatite A N/D N/D On évalue qu’il y a 1,4 million de cas 
par année dans le monde. Des signes 
sérologiques d’infections antérieures 
varient de 15 % à près de 100 %. 

N/D = non disponible. 

 

 

 

 

 



CHAPITRE II 
ÉVALUATION DE LA QUALITÉ DES EAUX DES OUEDS " BOUKHMIRA, MEBOUDJA ET 

SEYBOUSE" DESTINÉES A L’IRRIGATION 

 

21 

 

l’intermédiaire de produits végétaux irrigués avec des eaux usées brutes ont été mises en 

évidence. Froese (1998) rapporte une corrélation entre une épidémie de la cyclosporiose 

(Cyclospors cayetanensis) et la consommation des framboises importées contaminées. 

Devaux (1999) recense quatre études traitant des risques posés par la consommation des 

végétaux irrigués par les eaux usées brutes. Des infections parasitaires dues aux ascaris, aux 

trichocéphales et aux bactéries ont été observées chez les consommateurs des produits 

végétaux infectés. Le risque de contamination est élevé dans le cas de la réutilisation des eaux 

usées brutes comparativement à l’utilisation des eaux usées épurées (Devaux, 1999). 

4. Objectif 

Dans ce chapitre, notre travail a pour objectif d’évaluer la qualité des eaux de surface des 

oueds Boukhmira, Meboudja et Seybouse utilisées en irrigation tout en suivant l’évolution 

spatio-temporelle des indicateurs physicochimiques, bactériologiques et de certains métaux 

lourds, afin de montrer la nécessité de leur épuration avant toute réutilisation en agriculture. 
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5. Matériel et méthodes 

5.1. Les sites d’étude 

Les sites d’étude : Oued Boukhmira (Site1), Oued Meboudja (Site2) et Oued Seybouse 

(Site3) sont situés au Nord-est de la région Annaba-El Tarf (figure 6). Les rejets des eaux 

usées se font directement vers ces oueds. 

 Nous avons choisi ces sites en fonction de leur proximité aux zones agricoles, industrielles 

et urbaines. Notre zone d’étude est considérée comme étant un pôle de développement 

agricole, avec une très grande variété de cultures céréalières, maraîchères et arboricoles 

(figure 7). L’irrigation de ces cultures est assurée par le pompage direct des eaux des oueds 

sans traitement préalable. 

La population des trois sites compte respectivement : 29,897 habitants pour le site oued 

Boukhmira, 37,364 habitants pour le site oued Meboudja et 75,328 habitants pour le site oued 

Seybouse (Service communal-recensement 2016). Elle est concentrée généralement au niveau 

des communes et des hameaux. 

5.2. Echantillonnage 

Des prélèvements bimensuels des eaux d’irrigation sont effectués au niveau des trois sites 

durant un cycle annuel de Février jusqu’à Décembre 2016, afin de prendre en considération la 

variation saisonnière. Pour l’analyse physicochimique les échantillons d’eau sont collectés à 

une profondeur de 50 cm environ et mis dans des bouteilles en polyéthylène de 1,5 L 

soigneusement décontaminées. Concernant l’analyse bactériologique, les échantillons d’eau 

sont mis dans des flacons en verre stériles de 500 ml et conservés à 4°C dans une glacière 

d’après Rodier (2009), puis acheminés au laboratoire dans un délai maximal de 24 heures. 

5.3. Méthodes d’analyses 

Les paramètres physicochimiques sont déterminés au niveau du laboratoire de l’Office 

National de l’Assainissement (ONA), les dosages des métaux lourds sont réalisés au sein du 

laboratoire central du complexe sidérurgique « SIDER » d’El Hadjar et les analyses 

bactériologiques sont effectuées au laboratoire central (SEATA) d’Annaba. Le tableau (4) 

regroupe les principaux paramètres et méthodes utilisés. 
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Figure 6 : Localisation des trois sites d’étude (Site1 : Oued Boukhmira, Site 2 : Oued 

Meboudja, Site 3 : Oued Seybouse) 
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Site 1 : Oued Boukhmira 

 

Site 2 : Oued Meboudja  

 

Site 3 : Oued Seybouse 

 

Figure 7 : Les sites d’étude 
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Tableau 4: Méthodes d’analyses des indicateurs de pollution physico-chimiques et 

bactériologiques 

Paramètres 
 

Méthodes de détermination Références 

P
ar

am
èt

re
s 

 p
hy

si
co

ch
im

iq
ue

s 

Température 

pH 

Conductivité 

O2 dissous 

 
Appareil  multiparamètre 

  
HQ40d 

multi /NACH 

MES Spectrométrique (HACH : DR5000) NF T 90-105 

DBO5 Méthode respirométrique Manométrie NF T90-103 

DCO Déterminée par oxydation catalysée par 

l’argent avec du dichromate de 

potassuim et de l’acide sulfurique 

2h/148°C 

DIN / ISO 15705 

NH4
+ Méthode spectrométrique ISO 7150-1 :1984 

NO3
- Les ions de NO3

- réduits en nitrites dans 

un milieu acide/ Réaction avec l’acide 

sulfanilique et le 1-naphtylamine 

DIN 38405-D9-2 

NO2
- Méthode spectrométrique  ISO 6777 : 1984 

PO4
-3 Méthode spectrométrique  ISO 6878-1 :1998 

M
ét

au
x 

 
lo

ur
ds

 Fe Méthode spectrométrique NF T90-017 

Zn Méthode spectrométrique FD T90-112 

P
ar

am
èt

re
s 

ba
ct

ér
io

lo
gi

qu
es

 

Germes 
totaux 

Méthode générale par ensemencement 

dans un milieu de culture nutritif gélosé 

ISO 6222 :1999 

Coliformes 
totaux et 
fécaux  

Méthode générale par enrichissement en 

milieu liquide (N.P.P) 

ISO 9308-2:1990 
 

Streptocoques 
fécaux 

Streptométrie par filtration sur 

membrane 

ISO 7899-2 :1984 
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5.4. Analyse statistique 

L’étude statistique est basée sur l’analyse de la variance à deux critères de classification 

(site, temps) en utilisant le test ANOVA grâce au logiciel MINITAB version 13,31. Ainsi 

qu’une Analyse en composantes  principales (ACP) est effectuée en utilisant le logiciel 

statistique XLSTAT version 2014.5.03, dans le but d’établir une relation entre les différents 

paramètres physicochimiques et bactériologiques et pour mieux évaluer l’effet des activités 

anthropiques sur la qualité des eaux, cette méthode est largement utilisée pour interpréter les 

données hydrochimiques (Chaouki et al., 2015 ; Lakhili et al., 2015).  
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6. Résultats 

6.1. Résultats des paramètres physico-chimiques 

Les résultats sont regroupés dans les figures de (8) à (18) 

6.1.1. Température 

La figure (8) illustre l’évolution spatio-temporelle de la température au niveau des trois 

sites. Durant la période d’étude la température varie légèrement entre les différents sites avec 

des valeurs extrêmes de 14 à 22,30°C pour site 1; de 15,30 à 24,10°C pour le site 2 et de 

14,60 à 23,80°C au niveau de site 3. La différence d’égalités des moyennes est non 

significative (p=0,836) entre les sites. 

6.1.2. pH 

La variation spatio-temporelle du pH durant la période d’étude au niveau des trois sites est 

représentée dans la figure (9). Le pH des eaux des sites étudiés varie entre 7,14 et 7,80 avec 

une moyenne égale à 7,58±0,24 pour le site 1; entre 7,25 à 7,95 avec une moyenne de 

7,64±0,24 pour le site 2 et entre 7,42 à 7,93 avec une moyenne de 7,75±0,2 pour le site 3, de 

ce fait, le pH est légèrement neutre. Ces valeurs montrent une faible variation durant la 

période d’étude. Une légère réduction du pH est enregistrée au niveau des trois sites en mois 

d’Octobre. La différence d’égalités des moyennes est non significative (p=0,432) d’un site à 

l’autre. 

6.1.3.  Conductivité électrique 

La figure (10) montre l’évolution spatio-temporelle de la conductivité électrique au niveau 

des trois sites durant la période d’étude. Les valeurs de la conductivité électrique des eaux 

montrent des fluctuations au niveau des sites étudiés, allant de  970 à 1400 µs/cm au niveau 

du site 1 avec une moyenne égale à 1216,33±162,06 µs/cm; de 1200 à 2650 µs/cm au site 2 

avec une valeur moyenne de 1910,50±658,16 µs/cm, et de 1279 à 2240 µs/cm au niveau du 

site 3 avec une moyenne de 2009,83±366,51 µs/cm. Les résultats obtenus mettent en évidence 

une minéralisation importante notamment en mois de Juin au niveau des trois sites. La 

différence d’égalités des moyennes est significative (p=0,015) entre les sites. 
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Figure 8 : Variation Spatio-temporelle de la température durant la période d’étude au niveau 

des trois sites 

          

Figure 9 : Variation Spatio-temporelle du pH durant la période d’étude au niveau des trois 

sites 

 

Figure 10 : Variation Spatio-temporelle de la conductivité électrique durant la période 

d’étude au niveau des trois sites 
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6.1.4. Oxygène dissous 

La figure (11) représente la variation Spatio-temporelle de l’oxygène dissous durant la 

période d’étude au niveau des trois sites. L’oxygène dissous de nos eaux enregistre des 

valeurs allant de 4,66 à 6,58 mg/l O2 pour le site 1 avec une moyenne de 5,89 ± 0,64 mg/l O2; 

de 0,77 à 5,14 mg/l O2 pour le site 2 avec une valeur moyenne de 2,90±1,77 mg/l O2; et de 

3,75 à 6,81 mg/l O2  au niveau du site 3 avec une moyenne égale à 5,46±1,11 mg/l O2. À 

l‘échelle saisonnière, les teneurs en oxygène dissous sont plus importantes en période 

pluvieuse qu’en période sèche. La différence d’égalités des moyennes est hautement 

significative (p=0,002) entre les sites. 

6.1.5. Matières en suspension (MES) 

La figure (12) montre l’évolution Spatio-temporelle des matières en suspension dans les 

trois sites durant la période d’étude. Les valeurs de celles-ci sont comprises entre 38 à 95 mg/l 

avec une moyenne de 68,16±22,30 mg/l au niveau du site1; entre 115 et 157 mg/l avec une 

valeur moyenne de 134,50±17,22 mg/l pour le site 2; et entre 93 et 145 mg/l avec une 

moyenne égale à 116±21,34 mg/l pour le site 3. Nous remarquons que les sites 2 et 3 

présentent des concentrations en MES plus importantes que celles du site 1. La différence 

d’égalités des moyennes est très hautement significative (p=0,00) d’un site à l’autre. 

6.1.6. Nitrates (NO3
-) 

L’évolution spatio-temporelle des nitrates durant la période d’étude au niveau des trois 

sites est représentée dans la figure (13). Nos résultats indiquent des concentrations en nitrates 

de l’ordre de 0 à 3,05 mg/l au niveau du site 1 avec une moyenne de 1,63±1,18; de 0,17 à 1,95 

mg/l pour le site 2 avec une moyenne de 0,76±0,62 mg/l; et de 0,88 à 19,89 mg/l  avec une 

moyenne égale à 7,40±8,64 mg/l au niveau du site 3. Les concentrations les plus élevées sont 

enregistrées en mois d’Octobre et Décembre au niveau du site 3 qui sont respectivement de 

l’ordre de 17,01 mg/l et 19,89 mg/l. La différence d’égalités des moyennes est non 

significative (p=0,077) entre les sites. 
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Figure 11 : Variation Spatio-temporelle de l’oxygène dissous durant la période d’étude au 
niveau des trois sites 

 

Figure 12 : Variation Spatio-temporelle des matières en suspension durant la période d’étude 
au niveau des trois sites 

          

Figure 13 : Variation Spatio-temporelle des nitrates durant la période d’étude au niveau des 
trois sites 
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6.1.7. Nitrites (NO2
-) 

La figure (14) met en évidence l’évolution spatio-temporelle des nitrites dans 

les trois sites durant la période d’étude. Les teneurs en nitrites atteignent des valeurs 

comprises entre 0,09 à 1,03 mg/l avec une moyenne de 0,41±0,32 mg/l au niveau du site 1; 

entre 0 et 1,18 mg/l avec une moyenne égale à 0,46±0,43 mg/l au site 2; et entre  0,30 et 0,98 

mg/l avec une moyenne de 0,66±0,25 mg/l enregistrées au site 3. Nous remarquons d’après 

les résultats obtenus une augmentation des concentrations en nitrites en mois de Juin au 

niveau des trois sites.  La différence d’égalités des moyennes est non significative (p=0,459) 

entre les sites. 

6.1.8. Ammonium (NH4
+) 

La variation spatio-temporelle des ammoniums durant la période d’étude au niveau des 

trois sites est illustrée dans la figure (15). Les concentrations en ion ammonium sont 

comprises entre 1,30 à 3,72 mg/l au niveau du site1 avec une moyenne de 1,83±0,93 mg/l; de 

1,03 à 17,43 mg/l avec une valeur moyenne de 5,47±6,48 mg/l mentionnées au site 2 ; et entre 

1,60 à 2,10 mg/l avec une moyenne égale à 1,42±0,40 mg/l enregistrées au niveau du site 3. 

Nous observons une augmentation importante de la teneur en ammonium en mois d’Octobre 

au niveau du site 2. La différence d’égalités des moyennes est non significative (p=0,160) 

entre les sites. 

6.1.9. Orthophosphates (PO4
-3) 

La figure (16) illustre l’évolution bimensuelle des concentrations en orthophosphates dans 

les trois oueds. Cette figure montre que le site 2 est plus concentré par rapport aux sites 1 et 3 

avec une teneur moyenne de 6,54 mg/l et des valeurs extrêmes de 2,82 à 9,94 mg/l. Les 

teneurs en orthophosphate sont en moyenne de 2,08 mg/l avec des valeurs extrêmes de 0,75 à 

7,10 mg/l au niveau du site 1; et en moyenne de 1,59 mg/l avec des valeurs extrêmes de 0,37 à 

4,05 mg/l signalée au niveau du site 3. Nous constatons que les concentrations en 

orthophosphates sont fortement élevées en mois d’Aout et ce pour les trois sites. La différence 

d’égalités des moyennes est hautement significative (p=0,003) d’un site à l’autre. 
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Figure 14. Variation Spatio-temporelle des nitrites durant la période d’étude au niveau des 
trois sites 

 

Figure 15 : Variation Spatio-temporelle des ammoniums durant la période d’étude au niveau 
des trois sites 

 

Figure 16 : Variation Spatio-temporelle des orthophosphates durant la période d’étude au 
niveau des trois sites 
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6.1.10. Demande biologique en oxygène (DBO5) 

La figure (17) représente l’évolution spatio-temporelle de la DBO5 durant la période 

d’étude dans les trois sites. Les valeurs de la DBO5 oscillent entre 12,90 à 22,40 mg/l d’O2 au 

niveau du site 1 avec une moyenne de 16,96 ± 4,17 mg/l d’O2; entre 23 à 52 mg/l au site 2 

avec une moyenne égale à 32,68±11,04 mg/l d’O2; et entre 10 et 35 mg/l d’O2 avec une valeur 

moyenne de 20,51±8,81 mg/l d’O2 au site 3. Nous constatons que les valeurs de la DBO5 sont 

plus importantes en saison sèche. La différence d’égalités des moyennes est significative 

(p=0,015) entre les sites. 

6.1.11. Demande chimique en oxygène (DCO) 

La variation bimensuelle de la DCO au niveau des trois sites est illustrée dans la figure 

(18). L’évolution de cette dernière varie globalement entre 26,30 et 43,20 mg/l d’O2 pour le 

site1 avec une moyenne de 34,08±6,90 mg/l d’O2; entre 69,80 et 128 mg/l d’O2  au niveau du 

site 2 avec une valeur moyenne de 95,74±19,14 mg/l d’O2; et entre 31,20 et 51,90 mg/l d’O2 

avec une moyenne égale à 38,26±7,46 mg/l d’O2 pour le site 3. D’après nos résultats, les 

charges les plus élevées sont enregistrées au niveau du site 2 comparativement à celles du site 

1 et 3. La différence d’égalités des moyennes est très hautement significative (p=0,00) entre 

les sites. 

 Ratio DCO/DBO5, DBO5/DCO et la matière oxydable  

Le calcul des rapports DCO/DBO5, DBO5/DCO et l'estimation de la Matière Oxydable 

(MO) au niveau des trois sites est indiqué dans le tableau (5). 

Nous remarquons que les rapports moyens annuels DBO5/DCO sont supérieurs à 0,3 au 

niveau des trois sites d’étude. Nous notons également que les eaux usées de nos sites 

présentent des indices de biodégradabilité DCO/DBO5 variant de 2 à 2,92. Ces indices sont 

donc inferieurs à 3. Ainsi,  la matière oxydable est marquée par des valeurs élevées au niveau 

des eaux usées étudiées.  
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Figure 17 : Variation Spatio-temporelle de la DBO5 durant la période d’étude au niveau des 

trois sites 

 

Figure 18 : Variation Spatio-temporelle de la DCO durant la période d’étude au niveau des 

trois sites 

Tableau 5: Paramètres de biodégradabilité de la matière organique 

                  Paramètres   
Sites 

DBO5/DCO DCO/DBO5 
 

Matière oxydable (MO)* mg/l 
 

Site 1 0,49 2,00 22,48 

Site 2 0,34 2,92 53,7 

Site 3 0,53 1,89 26,42 

              *MO = DCO + 2(DBO5) / 3 (Boeglin, 1999). 
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6.1.12. Métaux lourds 

Les résultats mentionnés dans le tableau (6) représentent la variation des métaux lourds au 

niveau des trois sites durant la période d’étude. Les concentrations en Fer total  fluctuent entre 

0,39 à 1,07 mg/l pour le site 1 avec une moyenne de 0,72 mg/l, entre 0,67 à 1,32 mg/l avec 

une valeur moyenne de 0,97±0,27 mg/l au niveau du site 2 et entre 0,25 à 1,38 mg/l avec une 

moyenne de 0,81 mg/l pour le site 3. La différence d’égalités des moyennes est non 

significative (p=0,455) entre les sites. En ce qui concerne le taux du Zinc, nous notons des 

concentrations faibles au niveau du site 1 et des valeurs moyennes plus élevées enregistrées 

au site 2 et 3. La différence d’égalités des moyennes est non significative (p=0,381) entre les 

sites. 

Tableau 6: Variation des métaux lourds (Fer Total, Zinc) au niveau des trois sites durant la 

période d’étude 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

                          Sites 

Paramètres         

Moy ± ET  
(Min-Max) 

 
Site 1 Site 2 Site 3 

Fer Total (mg/l) 0,72±0,30 

(0,39-1,07) 

0,98±0,27 

(0,67-1,32) 

0,81±0,45 

(0,25-1,38) 

Zinc (mg/l) 0,04±0,03 

(0,02-0,1) 

0,11±0,13 

(0,01-0,35) 

0,10±0,05 

(0,03-0,15) 

Moy : Moyenne ; ET : écart type ; Min : minimum ; Max : maximum  
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6.2. Résultats des paramètres bactériologiques 

Les résultats des analyses bactériologiques des eaux des trois sites durant la période 

d’étude sont consignés dans le tableau (7). 

6.2.1. Germes totaux  

Nos résultats révèlent des charges moyennes en germes totaux très élevées qui sont de 

l’ordre de 11,46 x105 germes/100 ml au niveau du site 1, de 19,48 x105 germes/100 ml pour le 

site 2 et de 12,40 x105 germes/100 ml au niveau du site 3. La différence d’égalités des 

moyennes est non significative (p= 0,116) d’un site à l’autre. 

6.2.2. Coliformes totaux 

 Les valeurs moyennes des Coliformes totaux sont de l’ordre de 50,20 x10 3 germes/100 ml 

mentionnée au niveau du site 1, 68,25 x103 germes/100 ml au niveau du site 2 et 34,96 x10 3 

germes/100 ml pour le site 3. En termes de charge bactérienne, nous constatons que les sites 1 

et 2 sont plus chargés que le site 3. La différence d’égalités des moyennes est non 

significative (p=0,542) entre les sites. 

6.2.3. Coliformes fécaux 

D’après les résultats obtenus, les valeurs moyennes des Coliformes fécaux sont de l’ordre 

de 10,28 x10 3 germes/100 ml au niveau du site 1, de  20,55  x10 3 germes/100 ml indiquée au 

site 2 et de 11,65 x10 3 germes/100 ml au niveau du site 3. Nous remarquons que les charges 

de celles-ci sont plus élevées en mois d’Aout et Octobre par rapport au reste de l’année. La 

différence d’égalités des moyennes est non significative (p= 0,473) d’un site à l’autre. 

6.2.4. Streptocoques fécaux 

Durant la période d’étude les Streptocoques fécaux atteignent respectivement 24,5 x10 2 

germes/100 ml au niveau le site 1, 22,50 x10 2 germes/100 ml au site 2 et 9,33 x10 2 

germes/100 ml  au site 3. Nous notons que les sites 1 et 2 présentent de fortes densités 

comparativement à celles du site 3. La différence d’égalités des moyennes est non 

significative (p=0,179) entre les sites. 
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Tableau 7 : Résultats des analyses bactériologiques au niveau des trois sites durant la période d’étude 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
               Sites 

Paramètres 

Moy ± ET  

(Min-Max) 

Site 1 Site 2 Site 3 

Germes totaux  

(gm/100 ml) (×105) 

11,46±1,50 

(10-14) 

19,48±9,40 

(7,8-31,1) 

12,40±6,94 

(2-20) 

Colifomes totaux 

(gm/100 ml) (×103) 

50,20±50,68 

(4,80-110) 

68,25±59,91 

(7,50-140) 

34,96±40,74 

(4,80-110) 

Coliformes fécaux 

(gm/100 ml) (×103) 

10,28±9,26 

(2,80-24) 

20,55±21,62 

(2-55) 

11,98±11,73 

(1,1-30) 

Streptocoques fécaux  

(gm/100 ml) (×102) 

24,50±16,05 

(10-55) 

22,50±16,54 

(10-50) 

9,33±10,03 

(0-23) 

Moy, Moyenne ; ET, écart type ; Min, minimum ; Max, maximum  
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6.3. Analyse en Composantes Principales 

L’Analyse en Composantes Principales (ACP) permet de décrire un jeu de données, de le 

résumer, ainsi d’étudier les liaisons linéaires entre les variables (corrélations). Une matrice de 

données brutes comportant 13 variables physico-chimiques et 4 variables bactériologiques a 

été utilisée sur les trois sites. Les résultats obtenus sont reportés dans la figure (19).  

- Le cercle de corrélation (figure 19A) montre que l’axe F1 possède une variance de 

50,21 % exprimée par la température, les matières en suspension, les nitrates, les 

ammoniums, les orthophosphates, le Fer total et  le Zinc. Cet axe est dominé par  les 

composés azotés et phosphorés et les métaux lourds qui proviennent de la pollution 

urbaine et agricole. La  deuxième composante contribuant pour 19,34 % de la variance 

totale est corrélée positivement, à l’Oxygène dissous (OD) ce qui traduit la 

saisonnalité. 

- La projection des variables bactériologiques sur le plan factoriel F1-F2 (figure 19B) 

montre que les coliformes totaux et les streptocoques fécaux sont corrélés 

positivement à l’axe  F1 qui cumule  48,49 % d’inertie. La deuxième composante, 

avec la variabilité capturée de 40,86 % montre que les germes totaux et les Coliformes 

fécaux contribuent positivement à l’expression de cet axe. La présence de ces bactéries 

dans les eaux de l’oued Boukhmira utilisées comme eau d’irrigation prouvent qu’elles 

sont soumises à une influence anthropique. 

- Dans le cercle de corrélation (figure 19C) la première composante (F1), contribuant 

avec  41,32% d’inertie, est définie par des paramètres caractérisant les nutriments 

azotés et phosphorés : les nitrates, les ammoniums et les orthophosphates, ainsi que le 

Fer Total.  la deuxième composante (F2) représente seulement 29,83 % des 

informations, elle est déterminée par la température, le pH, la DBO5, la DCO, les 

matières en suspension, les nitrites, et le Zinc. Ces variables sont majoritairement 

dépendantes de l’activité anthropique, notamment humaine (Elhatip et al., 2008; 

Omo-Irabor et al., 2008). 

- Dans le plan factoriel F1-F2 (figure 19D) décrit la surcharge de l’eau par les 

coliformes totaux, les coliformes fécaux et les streptocoques fécaux dans la première 

composante F1 avec une inertie de 47,84%. Les germes totaux contribuent 



CHAPITRE II 
ÉVALUATION DE LA QUALITÉ DES EAUX DES OUEDS " BOUKHMIRA, MEBOUDJA ET 

SEYBOUSE" DESTINÉES A L’IRRIGATION 

 

39 

 

positivement à  la deuxième composante F2, qui cumule seulement 23.88%  de la 

variabilité capturée. Ces différents variables sont des indicateurs d’une pollution fécale 

et sont en grande partie d’origine humaine. 

- La figure (19E) résume 71,99 % de l’information, l’axe F1 a une variance égale à 

46,67 % est constitué par la température, le pH, la DBO5, La DCO, les matières en 

suspension, les nitrites, les Orthophosphates et le Zinc. Cet axe regroupe donc, la 

majorité des paramètres qui décrivent une pollution de type organique et une 

eutrophisation des milieux aquatiques (Mounjid et al., 2014). Tandis que l’Axe F2 

représentant uniquement 25.32% d’inertie, elle est déterminée par la conductivité 

électrique, l’oxygène dissous, les nitrates, l’ammonium et le Fer total. Cette 

composante met en évidence des apports organiques et minéraux qui  peuvent étre liés 

aux activités industrielles, agricoles, et domestiques. 

- L’espace des variables bactériologique du plan factoriel F1-F2 (figure 19F) montre 

que ce plan exprime 71,69 % de la variance exprimée. Le facteur F1, avec une 

variance de 49,66% est déterminé par les germes totaux, les coliformes totaux et les 

coliformes fécaux, le facteur F2 avec respectivement 22,03% de la variance exprimée 

par les Streptocoques fécaux. La présence de ces bactéries confirme l’influence des 

activités anthropiques sur les eaux de l’oued Seybouse. 
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A. Projection des variables physicochimiques 
(S1) sur le plan factoriel F1-F2 de l’ACP. 

B. Projection des variables bactériologiques (S1) 
sur le plan factoriel F1-F2 de l’ACP. 

  

C. Projection des variables physicochimiques 
(S2) sur le plan factoriel F1-F2 de l’ACP. 

D. Projection des variables bactériologiques (S2) 
sur le plan factoriel F1-F2 de l’ACP. 

  
E. Projection des variables  bactériologiques (S3) 
sur le plan factoriel F1-F2 de l’ACP. 

F. Projection des variables bactériologiques (S3) 
sur le plan factoriel F1-F2 de l’ACP. 

Figure 19 : Résultats de l’ACP 
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7. Discussion 

Les eaux polluées utilisées à des fins d’irrigation peuvent avoir des effets nuisibles sur 

l’écosystème et sur la santé publique dont les niveaux admissibles de paramètres 

physicochimiques et bactériologiques dépendent de leur niveau de rétention dans le sol, de 

leur transfert dans les plantes, et leur phytotoxicité et leur risque potentiel dans la chaîne 

alimentaire.  

La température de l’eau, est un facteur écologique qui entraîne d’importantes répercutions 

écologiques (Leynaud, 1968), durant la période d’étude les valeurs de température sont 

inférieures à 30°C, considérée comme valeur limite indicative pour les eaux usées destinées à 

l’irrigation des cultures (J.O.R.A, 2012) et pour les rejets directs dans le milieu récepteur 

(J.O.R.A, 2006), La variation de la température est conditionnée, essentiellement, par la 

température des rejets domestiques et industriels d’une part et des conditions météorologiques 

d’autre part. La température de l’eau suit celle de l’air, vu que la différence entre les 

températures des deux milieux est en moyenne de 2 à 3°C. Nos résultats concordent avec ceux 

rapportés par Derradji et al. (2015). 

Le potentiel d’Hydrogène conditionne un grand nombre d’équilibre physicochimique et 

dépend de multiples facteurs, dont l’origine de l’eau, les apports agricoles, les rejets des 

agglomérations et des industries. Les valeurs moyennes du pH obtenues dans les eaux des 

sites étudiés sont proches de la neutralité et sont conformes aux normes algériennes de la 

qualité des eaux usées destinées à l’irrigation (J.O.R.A, 2012), elles se trouvent également 

dans l’intervalle (6,5-8,4) recommandées par la FAO. Ces observations concordent avec les 

travaux de Guerraiche (2017) et Kahoul et al. (2014).   

La conductivité électrique traduit le degré de minéralisation globale, et renseigne sur le 

taux de salinité (Lakhili et al., 2015). L’évolution de cette dernière a montré que les eaux des 

trois sites sont salines et fortement minéralisées selon Rodier (2009) (Conductivité de 1000 à 

3000 µS/cm : eau saline). Une salinité importante des eaux d’irrigation engendre des effets 

indésirables tant sur les propriétés physiques du sol que sur la croissance et les rendements 

des cultures (Ayers et al., 1994). Ces résultats sont en accord avec ceux rapportés par 

Reggam et al. (2015). 
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L’oxygène dissous (O2) est très important par le fait qu’il conditionne l’état de plusieurs 

sels minéraux, la dégradation de la matière organique et la vie des animaux aquatiques 

(HCEFLCD, 2007). D’après les résultats obtenus, nous avons remarqué que le site 2 se 

caractérise par des faibles teneurs en O2 dissous (inferieures à 5 mg /l O2), qui ne répondent 

pas à la norme algérienne. Ce déficit en oxygène dissous serait dû aux fortes charges 

organiques générées par les rejets. En effet la présence des quantités importantes de matières 

organiques dans les eaux souvent d’origine anthropique, peut provoquer un déficit d’oxygène 

dissous dans le milieu aquatique. Cela est lié probablement à la consommation de l’oxygène 

du milieu par les microorganismes qui dégradent des matières organiques (Hull et al., 2008).  

Les matières en suspension représentent l’ensemble des particules minérales et organiques 

contenues dans les eaux. Elles sont fonction de la nature des terrains traversés, de la saison, de 

la pluviométrie, de régime d’écoulement des eaux, de la nature des rejets, etc. (Rodier, 2009). 

Les teneurs les plus élevées en MES sont observées au niveau des trois sites en saison 

d’étiage, Ce résultat est lié souvent à la charge importante en matières organiques et 

minérales. La présence des matières en suspension dans les affluents en quantité dépassant la 

norme recommandée par l’OMS (30 mg/l) peut entraîner le colmatage du sol dont les 

conséquences sont néfastes pour les cultures (Abouelouafa et al., 2002). Les valeurs 

moyennes obtenues sont proches de celles données par  Ounoki  et al. (2014), et restent 

inférieures à celles trouvées par Souiki et al. (2008). 

Les ions nitrates (NO3
-) représentent la forme la plus soluble de l’azote, sa présence dans 

les eaux de surface est liée à l’utilisation intensive des produits fertilisants (chimiques ou 

organiques) (Debieche, 2002; Lgourna et al., 2014). La comparaison des  teneurs en nitrates 

enregistrés au niveau des trois sites avec la norme algérienne de qualité des eaux destinées à 

l’irrigation montre qu’elles sont inférieures à 30 mg/l (J.O.R.A, 2012). Nos résultats sont 

similaires à ceux reportés par Abboudi et al. (2014), par contre ils sont  inférieurs à ceux 

publiés par Pardeep Singh et al. (2015). 

Selon Debieche (2002) les nitrites ou l’azote nitreux, représentent la forme du passage 

entre les nitrates et l’ammonium, c’est une forme moins oxygénée, moins stable et toxique. 

Les concentrations moyennes en nitrites au niveau des trois sites restent inférieures à la valeur 

limite (1 mg/l) fixée par l’OMS (OMS, 1989). Ces faibles concentrations sont donc la 

résultante de la transformation rapide de cet élément instable par les bactéries de milieu en 
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nitrates (El Khokh et al., 2011; Souiki et al., 2008). Nos résultats sont plus ou moins 

comparables à ceux publiés par Chaib et al. (2011), et sont faibles à ceux obtenus par 

Haddad et al. (2014). 

L’ammonium constitue le produit de la réduction finale des substances organiques azotées 

et de la matière inorganique dans les eaux et les sols. Il provient également de l’excrétion des 

organismes vivants et de la réduction et la biodégradation des déchets, sans négliger les 

apports d’origine domestique, industrielle et agricole (Dimane et al., 2017). D’après nos 

résultats, la teneur en ammonium dans le site 2 en mois d’octobre est fortement élevée, elle 

représente ainsi un indice de pollution récente (Dussart, 1992; Peirce, 1997). Nous 

constatons également que la valeur moyenne du site 2 est supérieure à la norme de la qualité  

des eaux d’irrigation recommandées par la FAO qui exige des teneurs inferieures à 2 mg/l, 

quant aux  sites 1 et 2 se situent dans la gamme des eaux d’irrigation (FAO, 1985; OMS, 

1989). Selon Debieche (2002) le transfert de la forme ammonium vers les nitrites et les 

nitrates se fait par oxydation, cette réaction est rapide en présence de l’oxygène. La forte 

teneur en CO2 et la faible teneur en oxygène accroissent la concentration en ammonium dans 

l’eau. Nos résultats sont supérieurs à ceux trouvés par Mehanned et al. (2014). 

L’évolution bimensuelle des orthophosphates dans les trois oueds a mis en évidence des 

concentrations qui dépassent le seuil de 2 mg/l, norme des rejets dans le milieu récepteur 

prescrite par (J.O.R.A, 2006), ces concentrations sont aussi largement supérieures à celles 

fixées par la FAO concernant les eaux destinées à l’irrigation (F.A.O, 1985). La variabilité 

des teneurs en orthophosphates peut s’expliquer, spatialement, d’une part par les rejets 

additionnels des agglomérations et unités industrielles avoisinantes et d’autre part par le 

lessivage des terres agricoles traitées par les engrais. Les valeurs obtenues sont inférieures à 

celles publiées par Messai et al. (2016), en revanche elles sont supérieures à celles trouvées 

au Sud-est côtier de la Côte d’Ivoire par Eblin et al. (2014). 

Le suivi des paramètres DBO5 et DCO permet d’évaluer la quantité en matière organique 

présente dans l’eau. Les valeurs moyennes en DBO5 enregistrées au site 1 et 3 sont conformes 

à la norme algérienne en revanche la charge observée au site 2 est supérieure à 30 mg/l 

considérée comme valeur limite préconisée par J.O.R.A (2012). Nos valeurs sont inférieures 

à celles rencontrés dans l’eau d’une rivière à Gongo (Akatumbila et al., 2016), par contre 

elles sont supérieures à celles trouvées par khan et al. (2016) en Inde.  Nous remarquons une 
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pollution excessive en DCO dans le site 2 dépassant largement les valeurs guides des eaux 

d’irrigation 90 mg O2/l (J.O.R.A, 2012). Nos résultats sont inférieurs à ceux trouvés dans les 

eaux usées de la ville d’Azilal au Maroc Idriss et al. (2015), et supérieurs à ceux rencontrés 

dans les eaux de surface par Mekaoussi (2014).  

Pour une meilleure appréciation de l'origine des eaux usées étudiées, Le calcul des rapports 

DCO/DBO5, DBO5/DCO et l'estimation de la Matière Oxydable (MO) présentent des intérêts 

très importants afin de proposer un mode de traitement convenable. Les rapports  DCO/DBO5 

sont inférieurs à 3, ce qui indique que les eaux des oueds étudiées reçoivent des eaux usées 

urbaines à dominance domestique et facilement biodégradables (Rodier, 2009).  

Afin de caractériser une pollution industrielle, le rapport DBO5/DCO donne des indications 

très intéressantes sur l'origine d'une pollution des eaux et ses possibilités de traitement. Les 

eaux étudiées présentent des indices de biodégradabilité DBO5/DCO élevés qui sont 

supérieurs à 0,3, ce qui confirme que ces eaux sont fortement chargées en matières 

organiques. Ce résultat obtenu est confirmé par l'estimation de la Matière Oxydable. Les 

rapports obtenus sont similaires à ceux reportés par Abbou et al. (2014) dans les eaux 

d’irrigation au Maroc ; Derradji et al. (2015) ont enregistré également un rapport 

DCO/DBO5 inférieur à 3 dans les eaux usées. 

De multiples activités anthropiques sont responsables de la pollution métallique des eaux. 

Le taux du Fer présente des fluctuations plus prononcées au niveau du site 2 se qui peut être 

traduit par les rejets industriels (Complexe sidérurgique d’El Hadjar) déversés dans l’oued 

Meboudja. Les concentrations obtenues sont proches à celles trouvées par Boughrira et al. 

(2014) dans la même région, ainsi sont nettement supérieures à celles reportées par Fouad et 

al. (2014) à Casablanca (Maroc). En ce qui concerne le taux du Zinc,  nous notons des 

concentrations faibles au niveau du site 1 et des valeurs moyennes plus élevées enregistrées 

au niveau du site 2 et 3. Nos résultats révèlent des concentrations des éléments traces 

métalliques qui répondent aux exigences de la qualité des eaux destinées à l’irrigation, restant 

inférieures à la valeur limite du journal officiel (J.O.R.A, 2012). Mais la présence de ces 

métaux même à de faibles concentrations dans les eaux peut avoir des conséquences néfastes 

sur le plan écologique et sanitaire (OMS, 2013). Les plus faibles teneurs ont été enregistrées 

en période crue, ceci peut s’expliquer par l’effet de la dilution suite aux apports d’eau de 

pluie. Ces résultats concordent avec ceux trouvés par Fouad et al. (2014).  
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L’utilisation des eaux usées pour l’irrigation peut être à l’origine de la contamination des 

légumes, des agriculteurs ou des consommateurs (Mara et al., 1991; Niang, 1996). En effet, 

nous nous somme intéressés au suivi des paramètres bactériologiques. La variation spatio-

temporelle des bactéries indicatrices de la contamination d’origine fécale montre des 

fluctuations pendant la période d’étude.  

Le dénombrement des germes aérobies mésophiles ou germes totaux est utilisé comme 

indicateur de pollution. Nos résultats ont mis en évidence une densité assez élevée de germes 

totaux au niveau des trois sites, ceci est peut être traduit par le fait que les eaux usées urbaines 

contiennent beaucoup de nutriments (macronutriments N, P, K, Ca, Mg et micronutriments 

Fe, Zn, Cu, Mn…) qui sont fortement utilisés par les populations bactériennes (Thomas, 

1995). L’augmentation des germes totaux en mois de Juin et d’Août  peut être expliquée par 

l’élévation de la température qui est un facteur de prolifération des bactéries indicatrices de 

pollution (Souiki, 2008).  

Quant aux coliformes totaux, ils sont utilisés depuis très longtemps comme indicateurs de 

la qualité microbienne parce qu’ils peuvent être indirectement associés à une pollution 

d’origine fécale (Kouame, 2013). La charge des Coliformes totaux dans les eaux usées 

étudiées est plus importante dans les eaux des sites 2 et 3 que celle dans les eaux du site 1. La 

diminution des coliformes totaux pendant le temps de pluie est dû vraisemblablement aux 

effets de la dilution.  

La présence des coliformes fécaux et des streptocoques fécaux dans les eaux indiquent une 

pollution d’origine fécale. Selon Rodier (1984) ces bactéries sont communément utilisées 

pour identifier une pollution d’origine fécale. D’après nos résultats, les eaux étudiées sont 

inaptes pour une utilisation en agriculture vu que les valeurs moyennes des coliformes fécaux 

dépassent largement la valeur limite 1000 UFC/100ml fixée par  la norme algérienne des eaux 

destinées à l’irrigation (J.O.R.A, 2012). Ces teneurs bactériennes restent supérieures à celles 

signalées par Labar et al. (2014)  et Dimane et al. (2017). Concernant les Streptocoques 

fécaux, les moyennes de celles-ci sont supérieurs à la norme préconisée par l’organisation 

mondiale de la santé à 1000 UFC/100ml (OMS, 1989). Cette densité importante est 

probablement due à l’utilisation des matières fécales des animaux comme engrais dans les 

aires cultivées au bord des oueds et  ainsi que le rejet des eaux usées de plusieurs unités 

d’habitation dans les sites étudiés peut également être une source importante de streptocoques 
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et coliformes fécaux dans les eaux usées qui participent à la contamination des milieux 

aquatiques.  

Les résultats bactériologiques obtenus, confirment comme ceux de plusieurs auteurs, la 

présence d’une source importante de pollution et qui est à l’origine de l’instauration de 

milieux propices au développement bactérien. Ils réaffirment également l’intervention 

humaine dans la détérioration des ressources et richesses naturelles notamment par les rejets 

urbains domestiques et industriels non traités (Lalami et al., 2014). Les charges bactériennes 

de nos eaux sont inférieures à celles enregistrées par Derradji et al. (2014) ; Abbou et al. 

(2014) et supérieures à celles trouvées par Derwich et al. (2008).  

Compte tenu des résultats trouvés dans cette étude, la qualité sanitaire des eaux de surface 

des Oued Boukhmira, Meboudja et Boukhmira est loin d’être acceptable pour l’irrigation des 

cultures. 

Conclusion 

La caractérisation des paramètres physicochimiques et bactériologiques des eaux des oueds 

Boukhmira, Meboudja et Seybouse situées dans le Nord-est Algérien nous a permis de 

dégager un ensemble de renseignements quant à leur réutilisation en agriculture. 

Nos résultats ont révélé que les eaux des oueds étudiées se caractérisent par de faibles 

teneurs en oxygène dissous, des valeurs élevées en MES, DBO5, en DCO, ammoniums et en 

orthophosphates ainsi qu’une présence importante de germes totaux, coliformes totaux, 

coliformes fécaux et streptocoques fécaux. Le rapport DCO/DBO5 indique que les eaux des 

oueds étudiées reçoivent des eaux usées urbaines à dominance domestique et facilement 

biodégradables. Les indices DBO5/DCO confirment que ces eaux présentent une charge 

organique élevée. Il ressort que la quasi-totalité des paramètres analysés ne sont pas 

conformes aux normes nationales (J.O.R.A) et internationales (OMS, FAO) de la qualité des 

eaux destinées à l’irrigation. L’analyse en composantes principales (ACP) des dix-sept 

variables étudiées a permis d’extraire une perception globale des faits et donc d’obtenir  une 

typologie sites / variables. De ce fait, les eaux étudiées reçoivent des eaux usées domestiques 

et industrielles des régions avoisinantes et des eaux d'infiltration des plaines agricoles, et ne 

doivent pas être réutilisées directement à l’état brut, il est nécessaire d’envisager un traitement 

préalable pour améliorer leur qualité selon les normes requises. 
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Introduction  

Les écosystèmes d’eau douce subissent des dégradations, principalement dû aux rejets 

domestiques, agricoles et industriels, qui peuvent avoir des impacts sérieux sur les organismes 

aquatiques (Thani et al., 2017). L’analyse des anomalies morphologiques affectant les 

macroinvertébrés benthiques, en particulier les Chironomidae, constitue un moyen privilégié 

pour la biosurveillance des écosystèmes aquatiques (Cranston, 2007). Ainsi, les larves de 

Chironomidae sont considérées comme étant des organismes idéaux aux biotests, puisqu’elles 

sont exposées à des substances toxiques dans l'eau et les sédiments. Elles représentent de bons 

indicateurs pour les études écotoxicologiques en raison de leur cycle de vie relativement court 

et parce qu’elles sont principalement des brouteurs (Beneberu et al., 2014). Pendant 

l'alimentation, ces larves peuvent métaboliser différents types des contaminants dans l'eau et 

les sédiments. Ces contaminants peuvent induire des malformations dans certaines parties du 

corps, en premier lieu dans les pièces buccales (Al-Shami et al., 2010). 

En Algérie, à l'instar de la majorité des pays africains, la surveillance de la santé des 

écosystèmes aquatiques repose uniquement sur la mesure des variables physico-chimiques. 

Celles-ci peuvent indiquer les quantités des polluants dans l’environnement à des points 

d'une grille spatiale et à des intervalles de temps précis, mais elles ne peuvent pas être 

suffisantes pour évaluer les effets aigus ou chroniques des contaminants sur les organismes 

aquatiques. Ainsi, les méthodes physicochimiques sont souvent limitées par des seuils de 

détection et pourtant, l'exposition à de faibles concentrations de métaux lourds peut provoquer 

des effets biologiques tels que les variations morphologiques au niveau individuel et/ou 

populationnel (Ochieng et al., 2008; Arimoro, 2011; Arimoro et al., 2015).  

La nécessité d’évaluer les effets sub-létaux des polluants a conduit à l’utilisation de 

déformations morphologiques dans la biosurveillance des écosystèmes d’eau douce (Odume 

et al., 2012). Ces déformations morphologiques chez les Chironomidae sont considérées à la 

fois comme un signal d'alerte précoce de la pollution aquatique et comme critère d'évaluation 

lié aux caractéristiques écologiques telles que l'alimentation et le développement (Janssens 

de Bisthoven et al., 1998).  

Des recherches sur la déformation des Chironomidae ont été effectuées dans de nombreux 

pays: au Danemark (Vermeulen et al., 1988); en Belgique (Meregalli et al., 2000; 

Vermeulen et al., 2000; Bervoets et al., 2004); au Canada (Liber et al., 2007 ; Baird et al., 
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2007); en Géorgie (Banning, 2010); en Italie (Di Veroli et al., 2010) ; en Malaisie (Al-Shami 

et al., 2011a); en Argentine (Cortelezzi et al., 2011); en France (Arambourou et al., 2012); 

et en Allemagne (Galluba et al., 2012). Mais en Algérie, les recherches sur les malformations  

des  Chironomidae n’ont pas encore fait l’objet d’étude. L’observation des variations de 

forme de la pièce buccale chez les larves de Chironomidae constitue un indicateur d’un stress 

toxique exercé sur le milieu aquatique. Ceci est particulièrement important parce que les 

déformations morphologiques ont été utilisées au niveau international pour évaluer les effets 

toxiques dans les cours d'eau engendrés par des polluants, y compris les métaux (Martinez et 

al., 2002; Odume et al., 2012). 

L’objectif de cette partie est d’évaluer les déformations de la capsule céphalique chez les 

Chironomidae qui constituent des bons indicateurs d’un stress toxique exercé dans le milieu 

naturel, et de fournir des informations de base sur l’utilisation des déformations du mentum et 

des mandibules chez les larves de Chironomus sp. comme outil de biosurveillance des 

ressources en eau douce en Algérie. Pour cela, nous nous sommes intéressées à quantifier  et 

caractériser les anomalies morphologiques affectant les larves de Chironomidae dans trois 

sites fortement anthropisés (Oued Boukhmira, Oued Meboudja et Oued Seybouse) situés dans 

le Nord-est Algérien. Parallèlement, Nous avons déterminé les concentrations en éléments 

traces métalliques (ETM) dans les eaux, les sédiments, ainsi que dans les tissus larvaires de 

chaque site étudié, ceci afin de tenter d’établir un lien entre présence des métaux et 

pourcentage déformations observées. 

1. Distribution et biodisponibilité des contaminants dans le milieu aquatique  

Les systèmes fluviaux sont récepteurs de nombreux polluants et les sédiments ont un rôle 

important dans l'accumulation de contaminants. Les processus d’additivité, de synergie, 

d’antagonisme et de transformation des substances toxiques dans les sédiments sont des 

phénomènes qui affectent la toxicité totale. Les métaux lourds sont parmi les polluants les 

plus fréquents avec un impact écologique important en raison de leur toxicité, leur persistance 

et leur non-dégradabilité dans l'environnement. Des concentrations élevées de métaux dans les 

écosystèmes d'eau douce révèlent généralement la présence de sources anthropiques de 

pollution (effluents industriels, mines, usines de raffinage, ruissellement des terres agricoles, 

eaux usées domestiques et dépôts atmosphériques) (Matteo, 2015).  

1.1.  Les ETM dans la colonne d’eau 
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Au sein du compartiment aquatique, les ETM sont retrouvés aussi bien dans les eaux de 

surface que dans les eaux profondes (Ribera et al., 1996). Les ETM arrivant dans la colonne 

d’eau sont transportés sous formes dissoutes, colloïdales et particulaires (Guéguen et al., 

2003). Cette distinction arbitraire est obtenue par filtration des eaux brutes à 0.45 μm (elle 

peut être de 0.22 μm chez certains auteurs). Au sein de la fraction dissoute, le métal est 

présent sous différentes formes chimiques : ions métalliques libres, complexes organiques 

simples et polymères, complexes inorganiques et hydroxo-complexes (figure 20). Chaque 

forme chimique a une capacité spécifique d’interaction avec le biote. La spéciation d’un métal 

sera différente selon l’élément considéré et la répartition de ce dernier au sein de la colonne 

d’eau va être conditionnée par les caractéristiques physicochimiques du milieu telles que le 

pH, la température, la présence de ligands comme la matière organique dissoute (MOD) 

(Buffle et al., 2009). 

1.2. Les ETM dans les sédiments  

Dans les sédiments, les métaux lourds peuvent avoir différentes mobilités, interactions et 

biodisponibilités (Matteo, 2015). Les ETM associés aux particules ont une forte tendance à se 

déposer à la surface des sédiments et s’enfouir au cours du temps formant ainsi des stocks de 

polluants, potentiellement toxiques pour l’environnement. Ce stockage n’est pas définitif, les 

sédiments pouvant en effet se comporter comme source endogène de contamination suite à 

des changements des conditions environnementales (remise en suspension, évolution des 

paramètres physico-chimiques des sédiments et de la colonne d’eau) (Di Palma et al., 2007 ; 

Banks et al., 2012). Les trois grands processus intervenant dans la  remobilisation de ces 

stocks sédimentaires sont : l’érosion, la diffusion interstitielle et la bioturbation (figure 21). 

Le compartiment sédimentaire n’est pas donc isolé du reste de l’écosystème et l’on peut 

s’interroger sur le rôle des sédiments pollués qui pourraient se comporter comme une source 

de contaminants pour le milieu aquatique par diffusion des métaux sédimentaires vers la 

colonne d’eau. Ce rôle de puits (Spencer et al., 2002) et de source de contamination 

(MacFarlanne et al., 2000) fait que ce compartiment occupe une place de choix dans l’étude 

des ETM dans les hydrosphères (Sprovieri et al., 2007). 

1.3. Interactions entre les métaux traces et les organismes aquatiques  

Les ETM peuvent interagir avec les organismes et être accumulés dans leurs tissus. Dans le 

milieu aquatique, il existe deux voies d’internalisation : la voie dissoute (contact avec le métal 
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Figure 20 : Schéma de la spéciation des métaux et des interactions entre les différentes 

formes chimiques ainsi qu’avec le biote (Buffle, 1988) 
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Figure 21: Schéma des différents transferts dans les milieux aquatiques (Devallois, 2009) 
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en solution) et la voie trophique (ingestion de nourriture contaminée) (Urien, 2015). L’entrée 

du contaminant dans les organismes aquatiques s'effectue soit à partir de la forme dissoute 

(Luoma, 1983) ou de la forme particulaire du métal (Luoma, 1983; Munger et al., 1997). Le 

taux d'entrée d'un métal dans un organisme est grandement influencé par les conditions 

physico-chimiques du milieu. Ainsi, le pH (Campbell et al., 1985; Yan et al., 1990), la 

matière organique (Playle et al., 1993; Tipping, 1994), la présence d'autres métaux traces 

(Simkiss et al., 1989; 1995) et les composantes responsables de la dureté (Wright 1977; 

Stephenson et al., 1989) et de la salinité de l'eau (Sunda et al., 1978) peuvent accroître ou 

réduire l'accumulation de métal chez un organisme. Bien que certains métaux (Cu, Zn, Fe, 

Mn) soient essentiels lors de réactions enzymatiques et de processus physiologiques 

particuliers, tous les métaux s'avèrent potentiellement toxiques à des concentrations élevées 

(Luoma, 1983; Langston et al., 1995). Une fois bioaccumulés, ces métaux peuvent 

occasionner des problèmes tant au niveau de la locomotion (Cd: Ephemeroptera) (Gerhardt, 

1990), du développement (Cd, Cu, Zn et Pb: Diptera Chironomidae) (Anderson et al., 1980); 

(Cu: Diptera Chironomidae) (Kosalwat, 1987a), de la morphologie (Cu: Diptera 

Chironomidae) (Kosalwat, 1987b) et de la reproduction (Cd: Diptera Chironomidae) 

(Williams et al., 1987). Ces effets toxiques surviennent lorsque les quantités de métal qui 

entrent dans l'organisme surpassent les capacités biochimiques de l'organisme à métaboliser 

ces métaux (Rare, 1992). 

2. Utilisation de biomoniteurs pour évaluer la biodisponibilité des contaminants  

Les biomoniteurs, ou sentinelles, sont des organismes qui permettent d'évaluer l'exposition 

des êtres vivants aux contaminants (Meregalli et al., 2001). Tout organisme qui vit dans les 

sédiments a le potentiel d’être utilisé comme biomoniteur de contaminants dans les sédiments 

(Proulx et al., 2012). Cependant, pour être de bons biomoniteurs de la contamination des 

sédiments, les organismes doivent accumuler les contaminants provenant des sédiments dans 

leurs tissus. Un organisme dont les concentrations internes d’un contaminant restent 

constantes n’est pas un bon biomoniteur de ce contaminant. 

Une corrélation entre les concentrations d’un contaminant chez un organisme benthique et 

celles dans les sédiments permet de démontrer l’efficacité de l’organisme en tant que 

biomoniteur des sédiments (Proulx, 2014).  

Un taxon utilisé comme biomoniteur doit : 
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 Avoir une large distribution géographique; 

 Etre abondant, facile à échantillonner, de bonne taille (pour pouvoir mesurer les 

contaminants) et robuste (pour survivre à l’échantillonnage); 

 Etre sédentaire et donc représentatif du site d’échantillonnage; 

 Etre tolérant à une grande gamme de conditions physico-chimiques; 

 Etre tolérant aux contaminants; 

 Etre facile à identifier. 

3. Les Chironomidae 

Les Chironomidae sont un groupe de diptères holométaboles : les formes larvaire et adulte 

diffèrent radicalement. En effet, les larves de chironome évoluent dans les sédiments des 

cours d’eau, elles sont communément appelées « vers de vase rouges », alors que les adultes 

sont des mouches non piqueuses qui évoluent en milieu aérien. Les chironomes sont présents 

dans de très nombreux écosystèmes. La famille des Chironomidae est le groupe d’insecte le 

plus ubiquiste et le plus abondant parmi les insectes dulçaquicoles (Griffiths, 1992). Les 

chironomes sont une composante majeure des réseaux trophiques, étant des consommateurs 

primaires importants (les larves benthiques broutent la surface des sédiments) mais également 

la proie de nombreuses espèces : oiseaux, poissons, amphibiens, ainsi que d’autres invertébrés 

aquatiques (Agathe, 2015). 

3.1. Classification 

Les Chironomidae sont une famille d’insectes appartenant à l’ordre des Diptera. Ils sont 

divisés en sous-familles (Wiederholm, 1983) : les Tanypodinae, les Chironominae, les 

Orthocladinae, les Diamesinae, les Podonominae, les Buchonomyiinae et les 

Telmatogetoninae. L’organisme que nous avons étudié appartient à la sous famille des 

Chironominae, à la tribu des Chironomini, au genre Chironomus. 

3.2. Cycle de vie 

Les Chironominae sont des insectes holométaboles. Ils présentent un cycle larvaire 

aquatique qui peut durer de plusieurs jours à plusieurs mois, en fonction entre autres de la 

température de l’eau et de la quantité de nourriture disponible (Péry, 2006) et un cycle adulte 

aérien de quelques jours, qui permet la dissémination de l’espèce (figure 22). Le stade  
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Figure 22 : Cycle de vie du chironome 

(a) imago, (b) ponte, (c) larve, (d) nymphe, d’après Bonnet (2000) 
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nymphal assure le passage du stade larvaire au stade adulte. L’imago (adulte) s’extrait de 

l’enveloppe nymphale, appelée exuvie. Le mâle émerge avant la femelle ; phénomène qui a 

été largement observé chez les insectes (Wiklund, 1977). Après fécondation, la femelle 

dépose une ponte à la surface de l’eau. Cette ponte contient entre 265 et 722 œufs qui écloront 

après quelques jours (Strenzke, 1959). Le cycle larvaire se décompose en quatre stades. La 

larve (figure 23) croit par mues successives. La largeur de la capsule céphalique permet de 

déterminer le stade larvaire auquel appartient l’organisme (Watts et Pascoe, 2000). A partir 

du 3ème stade, le chironome acquiert de l’hémoglobine qui assure le transport de l’oxygène et 

lui confère une couleur rouge. C’est l’un des rares insectes à posséder cette protéine qui lui 

permet de vivre dans des environnements pauvres en oxygène. 

3.3. Déformations morphologiques chez les Chironomidae  

Les déformations morphologiques des larves de Chironomidae constituent un indicateur 

biologique prometteur pour l’estimation de la contamination des sédiments. Certaines 

anomalies présentent des effets sub-létaux et peuvent être considérées comme des signaux 

d’alarme, prévoyant la dégradation de l’environnement par une pollution chimique 

(Jeyasingham et Ling, 2000). Les déformations de la capsules céphalique sont utilisées car 

cette structure présente beaucoup d’avantages : elle est facile à préparer pour l’observation et 

peut être une représentation de la santé de l’environnement à travers le temps (Jeyasingham 

et Ling, 1997). En effet, l’existence de capsules céphaliques fossilisées dans d’anciens 

sédiments permet d’obtenir des données sur l’écologie et la pollution passée (Janssens de 

Bisthoven, 1999). Ceci pourrait permettre d’estimer le potentiel écologique d’un cours d’eau.  

La relative simplicité, le coût réduit et la sensibilité de cette méthode utilisant les 

déformations morphologiques des larves de chironomes sont autant d’avantages qui 

généralisent son utilisation à travers le monde (Jeyasingham et Ling, 2000). En effet, les 

organismes sont largement répandus et semblent répondre de manière significative à une 

contamination des sédiments. De plus, la majeure partie du matériel employé pour leur récolte 

et leur observation est utilisée couramment dans le domaine de l’hydrobiologie (filet, benne, 

loupe binoculaire, microscope). La figure (24) illustre les structures de la capsule céphalique. 

Les structures susceptibles d'être déformées sont : le mentum, les mandibules et les 

antennes. 
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Figure 23: Morphologie simplifiée des larves de chironome, d’après Tachet et al. (2000) 

 

 

Figure 24 : Vue ventrale de la capsule céphalique du chironome et détails des pièces buccales 

(a) capsule céphalique, (b) prémandibule , (c) mandibule , (d) antenne , (e) mentum , (f) 

pecten epipharynge d’après Vermeulen (1995) et Epler (2001) 
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3.4. L’organisme modèle retenu : Chironomus sp. 

Ce travail a porté sur les larves du genre Chironomus sp., et ce pour plusieurs raisons. 

Certaines espèces comme Chironomus riparius ou Chironomus dilutus sont déjà largement 

utilisés dans des approches écotoxicologiques (Diepens et al., 2013). La sédentarisation des 

larves permet une bonne représentativité du milieu où elles vivent puisqu'elles sont en contact 

avec les sédiments tout au long de leurs stades larvaires (2 à 4) et de pupe (Dias et al., 2008). 

Elles sont distribuées mondialement et on les retrouve autant dans les étendues d’eau 

contaminées que non contaminées (Armitage et al., 1995). Les espèces de Chironomus sont 

souvent abondantes, faciles à échantillonner et de bonnes tailles. En étant d’importantes 

sources de nourriture pour d’autres invertébrés et des poissons, elles peuvent être aussi des 

sources de contamination pour leurs prédateurs (Dubois et al., 2009 ; Dumas et al., 2008). 

Des tests ont été développées pour mesurer différents traits biologiques comme par exemple 

la survie (Crane et al., 2000), l’activité comportementale (Janssens de Bisthoven et al., 

2004), les déformation du mentum (Meregalli et al., 2000), la croissance (Sibley et al., 1999 

; Ferrari et al., 2014), l’alimentation (Soares et al., 2005) et l’émergence (Leppänen et al., 

2006 ; Ferrari et al., 2017), mais également pour mesurer la bioaccumulation des métaux 

(Bervoets et al., 2004 ; Ferrari et al., 2014) et des contaminants organiques comme les 

Perfluorooctanesulfoniques (PFOS) (Babut et al., 2016) et les Polychlorobiphényles (PCB) 

(Casado-Martinez et al., 2016). Par ailleurs, des larves de Chironomus riparius encagées in 

situ ont été également utilisées avec succès pour prédire la concentration de substances 

prioritaires de la directive 2013/39/UE dans les poissons à l’aide de facteurs d’amplification 

trophique (TMF) (Babut et al., 2016). 

4. Objectif du travail 

L’objectif de ce chapitre n’est pas de faire une étude exhaustive de l’état de contamination 

métallique des sites étudiés, mais plutôt de tester la praticité d’utiliser les déformations 

morphologiques chez les larves de Chironomidae comme outil de biosurveillance des 

écosystèmes aquatiques en Algérie. Pour ce faire, nous avons subdivisé ce chapitre en cinq 

sous-objectifs suivants : 

 Séparation  et identification des larves de Chironomidae : La séparation et 

l’identification des larves de Chironomidae sont problématiques, car les larves de certaines 

espèces sont identiques morphologiquement, nous avons donc axé une partie importante de 
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nos travaux sur la séparation et l’identification des larves récoltées au niveau des trois sites 

étudiés. 

 Détermination des concentrations d’éléments traces métalliques dans les 3 

compartiments (eaux, sédiments et tissus larvaires) : Le 2
ème

  objectif de ce chapitre est 

de déterminer les concentrations en métaux lourds dans la colonne d’eau, la phase 

sédimentaire et les tissus larvaires. 

 Evaluation du potentiel d’utiliser les larves de Chironomidae comme biomoniteurs de 

la biodisponibilité des éléments traces dans les sédiments en comparant les 

concentrations de ces éléments traces chez les larves à celles dans les sédiments et 

dans l’eau : Puisque les larves de Chironomidae sont des organismes benthiques, notre 

hypothèse était que leurs concentrations d’éléments traces allaient généralement refléter 

celles dans les sédiments que celles dans la colonne d’eau. 

 Evaluer si l’observation des déformations de la capsule céphalique des larves de 

Chironomus sp. (Diptera; Chironomidae) constitue un bon indicateur d’un stress 

toxique exercé dans le milieu naturel : Le 4
ème

 objectif est donc d’étudier les 

malformations du mentum et des mandibules des larves de l'insecte Chironomus sp. 

(Diptera; Chironomidae) provenant des trois sites d’étude, comme critère d'évaluation de 

toxicité pour caractériser les effets de la contamination par les métaux lourds dans les eaux 

et les sédiments. 

 Démontrer le lien entre la contamination aux métaux lourds des sédiments, la colonne 

d’eau, leur bioaccumulation dans les tissus  larvaires (Diptera; Chironomidae)  et les 

altérations morphologiques des larves de Chironomus sp. 
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5. Matériel et méthodes 

5.1. Matériel biologique  

Le matériel biologique utilisé est la larve de Chironomidae du 4
éme

 Stade larvaire (Diptera, 

Chironomidae), il appartient à la sous famille des Chironominae, à la tribu des Chironomini, 

au genre Chironomus. Connu également sous le nom de "vers de vase" (figure 25). Sa 

position taxonomique selon Meigen (1803) est la suivante :  

Règne  Animalia 

Embranchement  Arthropoda  

Sous-embr.  Hexapoda 

Classe Insecta  

Sous-classe Pterygota  

Infra-classe Neoptera  

Ordre  Diptera  

Sous-ordre Nematocera  

Infra-ordre Culicomorpha 

Famille  Chironomidae 

Sous-famille Chironominae 

Tribu Chironomini 

Genre                      Chironomus  

 

 

Figure 25: Larve de Chironomus (Diptera, Chironomidae) 
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5.2. Méthodes d’étude 

5.2.1. Choix des sites  

Les sites échantillonnés sont les mêmes sites d’étude (Chapitre II) qui appartiennent à la 

même région (Nord-est Algérien) pour réaliser notre étude écologique. Nous avons 

sélectionné les sites sur la base de plusieurs paramètres et critères : 

 Les trois sites  partagent des conditions climatiques semblables. 

 Accessibilité à ces sites (sécurité, végétation peu dense). 

 Présence des larves de Chironomidae. 

 Les sites échantillonnés sont des cours d’eau qui ne partagent pas les mêmes 

caractéristiques : substrat, conductivité, débit et vitesse du courant…etc. 

5.2.2. Echantillonnage 

L’échantillonnage est effectué par temps sec (Août-Septembre 2017). 

a. Échantillonnage de l’eau  

Les échantillons d'eau sont recueillis dans des bouteilles en polyéthylène de 500 ml, puis 

fermés hermétiquement et conservés dans une glacière à 4°C. Puis Les conditions de 

conservation sont rigoureusement respectées selon la méthode de Rodier (2009). 

b. Récolte des sédiments 

Les sédiments sont collectés à la pelle à sédiment à une profondeur de 3 à 5 cm. Les 

échantillons prélevés (500g) sont transportés dans des sacs en polyéthylène en glacière puis 

conservés dans un réfrigérateur à une température de 4°C jusqu'à leur traitement (séchage, 

broyage, tamisage) dans les 24 heures qui suivent (AFNOR, 1986). 

c. Échantillonnage et préparation des Chironomidae  

La technique de récolte repose sur l’utilisation d’un filet entomologique, de 0,3 mm de 

vide de maille, l’échantillonnage s’étalait sur une surface de 10 m², dix coups de filet sont 

effectués en bordure des berges ainsi qu’au fond, de façon à avoir un échantillon homogène et 

représentatif (Zerguine, 2010). Les échantillons sont tamisés à 500 μm sur le terrain, ceci afin 
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de ne récupérer que le 4
ème

 stade larvaire, dernier stade avant le stade nymphal. Un litre de 

sédiments est récolté pour chaque site, afin de compléter le tri en laboratoire pour obtenir un 

nombre d’individus suffisant, les organismes sont triés sous loupe binoculaire dans des boites 

de Pétri en utilisant des pinces et pinceaux. Les larves de Chironomidae sont conservées 

immédiatement dans du formaldéhyde à 5% pour l’évaluation éventuelle de déformations, et 

celles pour l’analyse ultérieure des métaux lourds sont dépurées dans l'eau de chaque site 

pendant 2 à 3 jours afin de les laisser se vider de leurs contenus intestinaux. Les larves 

extraites sont ensuite tamisées à 500 µm et rincées dans deux bains d’eau déminéralisées, puis 

congelés à -20°C jusqu’à l’analyse. 

5.2.3. Identification des Chironomidae 

Le montage consiste à cuire les larves de Chironomidae directement sur la flamme d’un 

bec Benzen dans la solution de KOH (10%) pendant 1 à 3 minutes. Il permet l’élimination des 

tissus musculaires tout en conservant les parties sclérosées de l’exosquelette. Les organismes 

sont ensuite rincés pendant 3 à 10 minutes dans un bain d’eau déminéralisée. Ce rinçage est 

suivi d’un bain de 10 minutes d’acide acétique glacial. Enfin, avant montage, les organismes 

sont placés dans un dernier bain de propanol à 95% pendant 3 à 10 minutes. Cette étape 

permet de chasser l’eau, d’éclairer et de faciliter l’inclusion dans un milieu de montage 

(Zerguine, 2010).  Les larves sont ensuite décapitées, les capsules sont placées entre lame et 

lamelle face ventrale vers le haut, dans un liquide de montage (Baume de Canada), pour une 

meilleure visualisation. L’identification est réalisée en laboratoire sous une loupe binoculaire 

grâce à des clés de détermination (Vergon et al., 1993 ; Epler, 2001).  

5.2.4. Analyse des ETM dans les trois compartiments 

    7.2.4.1. Mesures des ETM dans la colonne d’eau 

Les échantillons d’eau sont filtrés sur un filtre en nitrocellulose d’une porosité de 0,45 µm. 

Puis ils sont stabilisés par ajout d’HNO3 (pH<2) et conservés à l’obscurité à 4
◦
C jusqu’à 

l’analyse. Les dosages en Plomb, Cadmium, Fer, Manganèse et en Aluminium sont réalisés 

par absorption atomique four (Perkin Elmer 3100). Les méthodes utilisées sont approuvés par 

l’USEPA (United States Environmental Protection Agency) (Méthodes : 8317, 8008, 8034 

,8012) (Rodier et al., 2005). 
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5.2.4.2. Mesures des ETM dans les sédiments 

Les sédiments sont séchés à 105
◦
C pendant 24 heures. Puis, 0.5 g de poids sec (PS) est 

digéré dans un mélange d’HCL, d’HNO3 et d’H2O2. L’H2O2 permet de compléter l’attaque de 

la matière organique. Ensuite,  diluée avec de l’eau déminéralisée jusqu’à un volume de 100 

ml. La détermination en Cadmium et Plomb est effectuée par spectrométrie d’absorption 

atomique four (Perkin Elmer 3110) selon la méthode de Pinta et al. (1980). 

5.2.4.3. Mesures des ETM chez les larves de Chironomidae 

Les larves de Chironomidae sont séchées pendant 24 heures à 30°C. Puis une masse de 0,5 

g est digérée de la même manière que les sédiments. La solution est ensuite chauffée à 125
◦
C 

pendant deux heures. Puis, diluée par ajout d’eau déminéralisée. Les concentrations en 

Cadmium et Plomb dans les tissus larvaires ont été déterminées par spectrométrie 

d’absorption atomique four (Perkin Elmer 3110) selon la méthode UNEP/IAEA/1984. 

Les limites de quantification des ETM dans l’eau, les sédiments et les tissus larvaires sont 

données en annexe 2. 

5.2.5. Analyse des déformations morphologiques  

Les capsules céphaliques des larves de Chironomidae sont examinées pour la recherche des 

malformations. Le mentum et les mandibules sont examinés au microscope (Leica) à 

différents grossissements, ensuite chaque déformation morphologique est prise en photo. Un 

mentum normal du genre Chironomus sp. (figure 26) est constitué de dent médiane tripartite 

(une large dent entourée de deux dents plus petites), puis deux dents latérales internes plus 

large et enfin quatre dents externes plus minces (Epler, 2001; Cranston, 2004). Les mentum 

sont considérés comme déformés s'ils présentent des dents aplaties ou des dents manquantes, 

y compris des espaces, ou sont asymétriques ou de forme anormale. Chez Chironomus sp. Les 

mandibules ont une unique et grosse dent apicale, 3 dents subapicales internes et une seule 

dent apicale dorsale externe (figure 27). Les mandibules sont classées comme déformés 

lorsqu’elles consistaient en une dent surnuméraire, en l’absence d’une dent (trou), en une 

asymétrie importante ou en une forme anormale (Bird, 1997). 
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Les malformations sont recensées et comptabilisées, les pourcentages de déformation sont 

ensuite calculés pour chaque échantillon avec la formule suivante qui a été adapté par 

Dermott (1991) : 

 

 

 

 

Figure 26: Mentum normal du genre Chironomus sp. 

 

 

Figure 27: Mandibule normal du genre Chironomus sp. 

𝐃é𝐟𝐨𝐫𝐦𝐚𝐭𝐢𝐨𝐧 % =  ( 𝐍𝐨𝐦𝐛𝐫𝐞 𝐝𝐞 𝐥𝐚𝐫𝐯𝐞𝐬 𝐝é𝐟𝐨𝐫𝐦é𝐞𝐬𝐍𝐨𝐦𝐛𝐫𝐞 𝐭𝐨𝐭𝐚𝐥 𝐝𝐞 𝐥𝐚𝐫𝐯𝐞𝐬 𝐞𝐱𝐚𝐦𝐢𝐧é𝐞𝐬 ) 𝐗 𝟏𝟎𝟎 
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Figure 28: Représentation schématique de la démarche méthodologique 
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5.3. Analyse statistique  

Un test ANOVA est utilisé grâce au logiciel Minitab (Version 13.0) pour déterminer les 

différences significatives des concentrations des éléments traces métallique (ETM) entre les 

compartiments (eau, sédiment, tissu larvaire). 

Les déformations morphologiques du mentum et des mandibules sont calculées séparément 

pour chaque site et exprimées en tant que pourcentage d’individus déformés par rapport au 

nombre total des larves examinées.  

Une analyse en composante principale (ACP) et un test de corrélation de Pearson sont 

effectués également grâce au logiciel XLSTAT (Vesion 2014.5.03), afin d’établir la 

corrélation entre les métaux lourds dans l’eau, les sédiments, les tissus larvaires et les 

altérations morphologiques des larves (mentum et mandibules). 
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6. Résultats  

6.1. Concentrations en métaux lourds dans les trois compartiments  

Les résultats des métaux lourds dans les différents compartiments sont exprimés en 

moyenne ± écart-type dans le tableau (8) et (9). 

6.1.1.  Concentrations en ETM dans les eaux 

Les résultats du dosage de cinq métaux lourds (Cadmium, Plomb, Fer, Manganèse et 

Aluminium) contenus dans la colonne d’eau sont affichés dans le tableau (8) 

Nous constatons que les concentrations en ETM varient dans les eaux étudiées, la 

concentration moyenne en Cadmium la plus élevée dans les eaux est enregistrée au niveau du 

site 1 avec une moyenne de 0,14±0,02 mg/l.  

En ce qui concerne les concentrations en Plomb les valeurs moyennes sont de l’ordre de 

0,94±0,02 mg/l au niveau du site1, 1,92±0,03 mg/l au site 2 et de 1,75±0,04 mg/l au site 3.  

Les concentrations en Fer dosées dans l’eau varient de 1,14±0,02 mg/l au niveau du site 1, 

3,29±0,16 mg/l au site 2 et de 1,32±0,06 mg/l au niveau du site 3.  

Pour ce qui est des teneurs en en Manganèse, la concentration la plus élevée est 

mentionnée au niveau du site 2 avec une valeur moyenne de 0,64±0,05 mg/l, alors que le site1 

est caractérisé par la concentration la plus faible avec une moyenne de 0,23±0,01 mg/l. 

Concernant les concentrations en Aluminium, les valeurs moyennes obtenues sont 

respectivement de l’ordre de 0,35±0,02 mg/l au niveau du site 1, de 0,59±0,01 mg/l au site 2 

et de 0,37±0,03 mg/l mentionnée au site 3. 

6.1.2. Concentrations en ETM dans les sédiments 

Les concentrations moyennes en Cadmium et Plomb de chaque site étudié dans le 

compartiment sédimentaire sont regroupées dans le tableau (9) 

D’après ce tableau, la concentration maximale en Cd enregistrée dans les sédiments du site 

2 est estimée à 5,52±0,17 mg/kg de poids sec (PS) et la concentration minimale est de 

2,88±0,04 mg/kg de PS relevée au niveau du site 3. Quant aux teneurs en Pb, la concentration 
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Tableau 8 : Concentrations moyennes en métaux lourds dans la colonne d’eau au niveau des 

trois sites d’étude 

 

 

Sites 

 

Concentrations 

Ceau (mg/l) 

Cd Pb Fe Mn Al 

Site 1 0,14 ± 0,02 

(0,11-0,16) 

0,94 ± 0,02 

(0,92-0,96) 

1,14 ± 0,02 

(1,12-1,17) 

0,23 ± 0,01 

(0,22-0,25) 

0,35 ± 0,02 

(0,34-0,37) 

Site 2 0,09 ± 0,00 

(0,09-0,10) 

1,92 ± 0,03 

(1,90-1,97) 

3,29 ± 0,16 

(3,14-3.47) 

0,64 ± 0,05 

(0,58-0,69) 

0,59 ± 0,01 

(0,58-0,61) 

Site 3 0,07 ± 0,00 

(0,07-0,08) 

1,75 ± 0,04 

(1,72-1,80) 

1,32 ± 0,06 

(1,27-1,39)  

0,42 ± 0,03 

(0,38-0,45) 

0,37 ± 0,03 

(0,36-0,39) 

 

Tableau 9: Concentrations moyennes en métaux lourds dans les sédiments au niveau des trois 

sites d’étude 

 

 

Sites 
 

Concentrations 

 
CSédiments (mg/kg PS) 

 
Cd 

 
Pb 

 

Site 1 

3,63 ± 0,09 

(3,56-3,74) 

67,12 ± 3,00 

(64,03-70,04) 

 

Site 2 

5,52 ± 0,17 

(5,41-5,72) 

845,28 ± 7,31 

(840,04-583,64) 

 

Site 3 

2,88 ± 0,04 

(2,84-2,93) 

635,80 ± 11,87 

(623,82-647,56) 
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moyenne dans le sédiment provenant du site 1 atteint 67,125±3,00 mg/kg de PS, alors que les 

sédiments du site 2 et du site 3 présentent des concentrations plus importantes qui sont de 

l’ordre de 845,28±7,31 mg/kg de PS et de 635,8±11,87 mg/kg de PS respectivement. 

6.1.3. Concentrations en ETM dans les tissus larvaires  

Le tableau (10) met en évidence les concentrations moyennes en métaux lourds relevées 

dans les larves de Chironomidae au niveau des trois sites.  

Les résultats nous révèlent que les concentrations en Cd mesurées dans les tissus larvaires 

provenant du site 3 sont faibles avec une moyenne de 0,64±0,06 mg/kg de PS par 

comparaison à celles mesurées dans les larves du site 1 et 2 qui sont de l’ordre de 0,89±0,00 

mg/kg de PS et de 1,07±0,03 mg/kg de PS respectivement. Ainsi les concentrations tissulaires 

en Pb des larves provenant du site 2 (2,43±0,04 mg/kg PS) et du site 3 (2,34±0,02 mg/kg PS) 

sont deux fois plus importantes que celles relevées dans les organismes ayant crû dans le 

sédiment du site 1 (1,09±0,08 mg/kg PS). 

La différence d’égalités des moyennes dans les trois compartiments est très hautement 

significative (P=0,00) et ceci pour les trois sites. 

Tableau 10: Concentrations moyennes en métaux lourds dans les tissus larvaires au niveau 

des trois sites d’étude 

Sites 
 

Concentrations 

 
CLarves (mg/kg PS) 

Cd Pb 
 

 

Site 1 

0,89 ± 0,00 

(0,89-0,90) 

1,09 ± 0,08 

(1,01-1,17) 

 

Site 2 

1,07 ± 0,03 

(1,04-1,11) 

2,43 ± 0,04 

(2,39-2,48) 

 

Site 3 

0,64 ± 0,06 

(0,58-0,70) 

2,34 ± 0,02 

(2,32-3,37) 
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6.2. Déformations chez les larves de Chironomus sp. 

Les déformations morphologiques ont été déterminées sur la sous-famille des 

Chironominae. Seuls les individus appartenant au genre Chironomus sp. ont été prises en 

compte.  

6.2.1. Types de déformations 

 Mentum 

La figure (29) démontre les différents types de déformations du mentum observées au 

niveau des trois sites.  

L’observation microscopique des mentums a révélé l’apparition d’un nombre important de 

malformations qui sont représentées dans les figures de (29b) à (29i). La forme normale du 

mentum est représentée dans la figure (29a). 

Cinq types de déformations du mentum ont été pris en compte ; certains individus 

présentent une asymétrie de la forme, une ou plusieurs dents absentes, ceci est très bien 

illustré dans la figure (29b) qui représente un mentum avec 2
ème

 dent latérale manquante. 

La figure (29c) illustre clairement le manque de la 1
ère

 dent externe. L’absence de plusieurs 

dents est parfaitement visible sur la figure (29d).  

Dans certains cas, nous observons des mentums avec dents médianes fendues (figure 29e) 

et  nous constatons les moins fréquemment l’apparition d’une dent supplémentaire (figure 

29f).  

Nous remarquons que les anomalies morphologiques les plus fréquemment observées sont 

caractérisées par la présence des mentums avec de déformations multiples (Figure 29 g, h, i); 

le mentum représenté dans la figure (29g) se caractérise par des dents médianes fendues, 

l’absence d’une dent latérale ainsi que la 4
ème

 dent externe. Les malformations observées dans 

la figure (29h) consistent en des dents médianes fendues, deux dents latérales manquantes, 

fusion de dents ainsi que l’absence de la 4
ème

 dent externe. La figure (29i) illustre 

parfaitement le manque d'une dent médiane et de deux dents latérales ainsi que l’absence de la 

4
ème

  dent externe à droite et de la de la 3
ème

 et la 4
ème

  dent externe à gauche. 
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(a) Mentum normal 

 

(b) 2ème
 dent latérale manquante 

 

(c) 1ère
 dent externe manquante 
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(d) mentum avec dent médiane latérale et dent latérale manquantes 

 

(e) Dents médianes fendues 

 

(f) dent supplémentaire 
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(g) Dents plus courtes, dent latérale manquante et l’absente de la 4
ème

 dent externe 

 

(h) Dent médiane fendue, deux dents latérales manquantes et l’absence de la 4
ème

 dent 

externe. 

 

(i) Multiples déformations : absence des dents médianes, dents latérales et dents externes 

Figure 29 : Types de déformations affectant le mentum des larves de Chironomus sp. (400×). 

Les flèches indiquent les anomalies observées 
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 Mandibules 

Les différentes déformations affectant les mandibules observées au niveau des trois sites 

sont représentées dans la figure (30). 

Les anomalies observées sont illustrées dans les figures de (30b) à (30f), La forme normale 

des mandibules est représentée dans la figure (30a). D’après l’examen microscopique, trois 

types d’anomalies des mandibules ont été observés, ces anomalies morphologiques se 

manifestent par une ou deux dents manquantes (figure 30b, c) ou carrément par une forme 

anormale (figure 30d, e), ou alors par fusion de dents  (figure 30f). 

La figure (30b) met en évidence une mandibule avec deux dents subapicales manquantes. 

Une dent apicale absente est clairement visible sur la figure (30c). 

Certains organismes présentent des mandibules avec des dents courtes, ceci est très bien 

illustré dans la figure (30d). 

D’après la figure (30e), nous constatons une forme anormale de la mandibule et dans 

certains cas, nous observons des fusions de dents (figure 30f). 
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   (a) Mandibule normal                                           (b) Deux dents subapicales manquantes 

                         

  (c) Dent apicale manquante                                              (d) Dents courtes 
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     (e) Forme anormale                                     (f) Fusion de dents 

Figure 30 : Types de déformations affectant les mandibules des larves de Chironomus sp. 

(400×). Les flèches indiquent les anomalies observées 
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6.2.2. Taux de déformations au niveau des trois sites d’étude 

 Mentum 

Le pourcentage de déformations du mentum affectant les larves de Chironomus sp. dans 

les trois sites d’étude est représenté dans la figure (31).  

Les taux de déformations varient largement entre les sites étudiés, nous constatons que les 

larves de Chironomus sp. provenant du site 2 sont les plus touchées par les déformations du 

mentum sur l’ensemble des sites avec 61,70% d’individus déformés. En outre, les 

Chironomidae du site 3 présentent également un taux élevé de déformations de 55,94%. 

Tandis qu’au site 1, les mentums ont tendance à être moins déformés que ceux du site 2 et 3 

avec un taux de 34%. 

 Mandibules  

La figure (32) regroupe le pourcentage de déformations des mandibules affectant les larves 

de Chironomus sp. dans les sites étudiés. 

Nous observons un taux de malformations des mandibules relativement élevé au niveau du 

site 2 atteint 53,19% d’individus déformés. Ainsi, les taux de déformations sur le site 1 et 3 

sont respectivement de l’ordre de 40,66% et 48,95%.  Nous remarquons que le pourcentage 

de déformations des larves provenant du Site 2 et 3 est supérieur à celui observé au niveau du 

Site 1. 

6.3. Analyse en Composantes principales (ACP) 

L’Analyse en composante principale est appliquée dans plusieurs études 

environnementales afin de pouvoir visualiser les variables qui sont corrélées ou non corrélées 

les unes aux autres sur les trois sites d’étude. Les figures (33) et (34)  reportent les résultats 

obtenus. 

La figure (33) met en évidence le cercle de corrélation de l’ACP, les différentes variables 

étudiées sont cinq métaux analysés dans les eaux : Cadmium, Plomb, Fer, Manganèse et 

Aluminium, deux métaux dosés dans les sédiments et les tissus larvaires : Cadmium et Plomb. 

Ainsi que les taux de déformations affectant le mentum et les mandibules des larves. Le  
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Figure 31: Pourcentage de déformations du mentum affectant les  larves de Chironomus sp. 

dans les trois sites d’étude (n représente l’effectif sur lequel a été déterminée les pourcentages 

de déformations) 

 

 

Figure 32 : Pourcentage de déformations  des mandibules affectant les larves de Chironomus 

sp. dans les trois sites d’étude (n représente l’effectif sur lequel a été déterminée les 

pourcentages de déformations) 
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premier axe F1 exprime 74,99% de l’information, tandis que l’axe F2 représentant 

uniquement 25,01% d’inertie. 

Les résultats de l’ACP nous montrent des corrélations positives et significatives entre les 

concentrations en Plomb dans les eaux et l’accumulation de ce métal dans les sédiments et les 

larves, ces variables sont liées positivement aux déformations des mentums et des 

mandibules.  

Nous notons que les concentrations en Fer et en Aluminium sont corrélées 

significativement, ces deux métaux sont liés aussi positivement aux concentrations en 

Manganèse dans les eaux.  

Nous observons également une corrélation positive entre l’accumulation du Cadmium dans 

les sédiments et dans les larves par contre la concentration en Cadmium dans les eaux se 

caractérise par un coefficient de corrélation négatif vis-à-vis les autres variables. 

D’après la figure (34), nous remarquons que les sites étudiés ne sont pas soumis aux 

mêmes types de pollutions et que Oued Boukhmira est le site le moins touché par la pollution 

métallique par rapport aux Oued Meboujda et Oued Seybouse  

L’Analyse en Composante Principale nous conduit aux conclusions suivantes : 

 Les larves de Chironomidae sont de bons indicateurs de la biodisponibilité des éléments 

traces métalliques.  

 Les éléments traces métalliques semblent responsables des malformations chez les larves 

de Chironomus sp. 

 Les déformations morphologiques reflètent la présence des métaux lourds dans l’eau et 

les sédiments notamment le Plomb. 
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Cd eau : Concentration moyenne en Cadmium dans les eaux. 

Pb eau : Concentration moyenne en Plomb dans les eaux. 

Mn eau : Concentration moyenne en Manganèse dans les eaux. 

Fe eau : Concentration moyenne en Fer dans les eaux. 

Cd sédiments : Concentration moyenne en  Cadmium dans les sédiments. 

Pb sédiments : Concentration moyenne en Plomb dans les sédiments. 

Cd larves : Concentration moyenne en Cadmium dans les tissus larvaires (Diptera; Chironomidae). 

Pb larves : Concentration moyenne en Cadmium dans les tissus larvaires (Diptera; Chironomidae). 

Déf.Mentum : Taux moyen de déformations affectant le mentum des larves de Chironomus sp. 

Déf.Mandibul : Taux moyen de déformations affectant les mandibules des larves de Chironomus sp. 

 

Figure 33: Cercle de corrélation de l’ACP 
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Site 1 : Oued Boukhmira 

Site 2 : Oued Meboudja   

Site 3 : Oued Seybouse 

 

 

Figure 34: Graphique des observations de l’ACP 
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6.4. Corrélation de Pearson  

Le test de Pearson permet d’évaluer l’intensité et le sens de la relation entre deux variables. 

Les coefficients de corrélation de Pearson de cinq métaux dans l’eau, deux métaux dans les 

sédiments ainsi que deux dans les tissus larvaires et les déformations affectant le mentum et 

les mandibules sont représentés dans le tableau (11). 

Les résultats du test de Pearson montrent une corrélation significative entre les 

concentrations en plomb dans l'eau et les déformations du mentum (p < 0,05 ; r = 0,99). De 

plus, nous constatons que les concentrations en plomb dans les sédiments sont corrélées aux 

déformations du mentum et des mandibules d’une manière hautement significative (p < 0,01 ; 

r = 0,99). Nous observons également une corrélation significative entre l'Aluminium et le Fer 

dans l'eau (p< 0,05 ; r = 0,99). 

Tableau 11: Corrélation de Pearson entre les métaux lourds dans l'eau, les sédiments, les 

tissus larvaires et les déformations morphologiques des larves (mentum et mandibules) 

 Pb  
eau 

Cd  
eau 

Al  
eau 

Fe 
 eau 

Mn  
eau 

Cd  
sédiments 

Pb  
sédiments 

Cd  
larves 

Pb  
larves 

Def 
mentum 

Def  
mandiblues 

Pb 
eau 

1,00 -0,90 0,69 0,70 0,92 0,40 1,00 0,07 0,99 0,99* 0,99 

Cd 
eau 

 1,00 -0,31 -0,31 -0,66 0,04 -0,86 0,37 -0,94 -0,89 -0,81 

Al 
eau 

  1,00 0,99* 0,92 0,94 0,76 0,77 0,61 0,72 0,81 

Fe 
eau 

   1,00 0,92 0,94 0,76 0,77 0,61 0,72 0,81 

Mn 
eau 

    1,00 0,72 0,95 0,45 0,87 0,93 0,97 

Cd 
sédiments 

     1,00 0,48 0,94 0,30 0,43 0,55 

Pb 
sédiments 

      1,00 0,17 0,98 0,99** 0,99** 

Cd 
larves 

       1,00 -0,03 0,10 0,24 

Pb 
larves 

        1,00 0,99 0,96 

Def 
mentum 

         1,00 0,99 

Def 
mandible 

         
 

1,00 

    Seuil de signification statistique *, p < 0,05 ; **, p < 0,01 ; ***, p < 0,001. 
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7. Discussion 

L’évaluation de la qualité des eaux jouent un rôle important dans la protection des 

ressources en eau et dans la caractérisation des répercussions des contaminants 

environnementaux sur la qualité et les utilisations des ressources aquatiques. Les sédiments 

influent considérablement sur la santé des organismes aquatiques qui peuvent être exposés 

aux polluants par leurs interactions immédiates. Par conséquent, le recours à l’utilisation des 

organismes benthiques  comme un outil de biosurveillance est devenu une partie importante 

de la protection et la gestion des écosystèmes d'eau douce. 

Dans la présente étude, nous nous sommes intéressés, en premier lieu, à la 

détermination des concentrations en éléments traces métalliques dans trois 

compartiments et comparer ces éléments traces chez les larves à ceux dans la colonne 

d’eau et les sédiments.  

Une concentration élevée d'un métal donné sous sa forme biodisponible peut nuire aux 

écosystèmes et à la santé des êtres vivants. En effet, certains métaux font partie des éléments  

traces essentiels et sont, en faibles quantités, indispensables au développement des 

organismes. En revanche, d'autres métaux n'ont pas de fonction biologique connue et sont 

directement toxiques pour les organismes (Riether, 2001). Les concentrations en métaux 

lourds dans la colonne d’eau des oueds étudiés dépassent largement les normes requises par la 

communauté européenne (Cd fixée à 0,005 ppm ; Pd fixée à 0,05 ppm) (CCE, 1988). Ces 

concentrations élevées, mises en évidence au niveau de Oued Meboudja et Oued Seybouse, 

sont probablement liées aux activités industrielles (complexe sidérurgique), rejets agricoles, 

ainsi qu’aux rejets d’effluents domestiques chargés en éléments traces métallique (ETM). Par 

ailleurs, la contamination métallique de Oued Boukhmira semble être liée aux rejets urbains 

ainsi qu’aux activités agricoles de la zone, qui contribuent par le biais de l'irrigation et par 

l’utilisation des pesticides (les organochlorés) à la pollution par les métaux, expliquant ainsi 

l’accumulation du Cd. La forte concentration de métaux lourds dans les eaux provient 

généralement de l’apport anthropique important provenant des zones densément peuplées. 

Selon Shivakumar et al. (2014) les métaux lourds présents dans les eaux proviennent 

généralement de déchets industriels et urbains rejetés dans les cours d’eau.  

Le sédiment agit comme un puits pour la plupart des métaux et les accumule à des 

concentrations supérieures à celles dans la colonne d'eau (Beasley et al., 2002). Néanmoins, 
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les sédiments des trois sites présentent des concentrations en métaux lourds (Pb et Cd) qui 

dépassent largement la valeur guide internationale (USEPA, 2000). Nos résultats sont 

confirmés par Belabed et al. (2017) et Louhi et al. (2012). 

La larve de Chironomus construit des tubes composés de grains de sable dans lesquels elle 

vit. Elle se nourrit soit de matières en suspension dans la colonne d’eau ou des particules 

sédimentaires. Bien qu’elles habitent dans les sédiments, les larves de Chironomus sont 

exposées à l’eau de la colonne d’eau puisqu’elles irriguent leur tubes pour le garder oxygéné. 

Ceci dit, une larve de Chironomus peut assimiler un élément trace de la colonne d’eau par son 

exposition à cette eau ou par l’ingestion de particules en suspension (exemple : 

phytoplancton) (Croteau et al., 1998 ; Ponton et al., 2009 ; Ponton et al., 2013). D’un autre 

côté, cette larve de Chironomus peut aussi assimiler cet élément trace par l’ingestion de 

particules sédimentaires. C’est probablement pour cela, que l’on trouve des quantités 

relativement importantes de métaux lourds non essentiels (Pb et Cd) dans les organismes 

provenant du sédiment de Oued Meboudja, Oued Seybouse ainsi que Oued Boukhmira. Ces 

concentrations correspondent à celles mesurées par Roulier et al. (2008) dans le corps des 

larves appartenant au genre Chironomus et ayant crû dans du sédiment naturel contaminé en 

métaux lourds. De plus, les concentrations mesurées dans les organismes demeurent 

inférieures aux concentrations relevées dans la phase sédimentaire. Ce phénomène est 

également observé par Arambourou et al. (2013) et Di Veroli et al. (2014). 

En deuxième lieu, notre intérêt s’est porté sur l’analyse de déformations 

morphologiques des larves de Chironomidae qui constituent un indicateur biologique 

prometteur pour l’estimation de la contamination des sédiments.  

Certaines anomalies présentent des effets sub-létaux et peuvent être considérées comme 

des signaux d’alarme, prévoyant la dégradation de l’environnement  par une pollution 

chimique (Warwick, 1990 ; Jeyasingham et Ling, 2000). Parmi les différents agents 

responsables de déformations chez les Chironomidae, les métaux lourds, y compris le  Zn, le 

Cu, le Mn, le Pb, le Ni, l’As et le Cd qui ont été largement impliqués comme causes 

principales de déformations morphologiques observées sur terrain et dans des 

expérimentations en laboratoire (Janssens de Bisthoven et al., 1998a; Janssens de 

Bisthoven et al., 2003; Martinez et al., 2004; Ochieng et al., 2008; Arimoro et al., 2015). 
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Vermeulen et al. (1998) ont établi une classification de la toxicité d’un sédiment en 

fonction du taux de déformations observé sur le 4
ème

 stade larvaire de Chironomus, en dessous 

de 8%, la contamination du sédiment est considérée comme très faible. En dessus de 8%, 

comme c’est le cas de nos sites, le sédiment est qualifié de fortement contaminé. Dans notre 

étude, nous avons observé plus de 33% des larves présentant des déformations dans le 

mentum et les mandibules. De plus, aucun des trois sites ne pourrait être considéré comme un 

site de référence, les fréquences de déformations sont supérieures à 8%, qui est généralement 

pris comme seuil de contamination dans les cours d'eau (Nazarova et al., 2004). Ces 

fréquences élevées observées pourraient être considérées comme un indicateur précoce de la 

détérioration de la qualité des sédiments. Ce qui confirme les études antérieures sur terrain, 

dans lesquelles les malformations des parties buccales se sont avérées être de véritables 

bioindicateurs du stress environnemental (Al-Shami et al., 2011b; Di Veroli et al., 2014; 

Odume et al., 2016; Naira et al., 2016). 

Les observations microscopiques ont montré une variété de types de déformations 

morphologiques affectant le mentum et les mandibules des larves de Chironomus sp. 

provenant des trois sites étudiés, tels que l’asymétrie de la forme, dents manquantes, dents 

supplémentaires et les malformations multiples. Les types de déformations les plus 

fréquemment observés chez les mentums sont les dents manquantes et les déformations 

multiples notamment au niveau de Oued Meboujda et Oued Seybouse. Ce résultat nous amène 

à penser que ces types de phénodéviations sont caractéristiques d’un stress environnemental 

élevé. Odume et al. (2012) suggèrent également que ces types de déformations sont induits 

par une grave pollution. Des malformations similaires ont pu aussi être révélées par Odume 

et al. (2016) et Arimoro et al. (2018). 

Dans cette étude, les fréquences de déformations des structures de la capsule céphalique 

(mentum et mandibules) chez les larves de Chironomus sp. différent entre les trois sites; la 

source et la nature de la pollution dans ces habitats différent également. Meregalli et al. 

(2000) ont signalé des taux élevés de déformations morphologiques atteignant respectivement 

40 % et 10% chez le mentum et les mandibules, alors que dans la présente enquête, le taux 

maximal est de 61% chez le mentum et 53% chez les mandibules relevé au niveau du site 2, 

ce qui peut être liée aux effets des concentrations relativement élevées de métaux lourds (Cd 

et Pb). 
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Vermeulen et al. (1998) ont suggéré que les différentes structures de la capsule céphalique 

réagissent différemment aux degrés croissants de pollution. Les déformations des pectens, du 

mentum et des mandibules peuvent être des signes de contamination faibles, moyens et 

élevés, respectivement. Nous suggérons que les niveaux de pollution sur nos sites d'étude sont 

extrêmes. 

Le mentum semble être beaucoup plus susceptible aux agents toxiques induisant une 

déformation que les structures fortement sclérotisées telles que les mandibules. Ceci explique 

probablement pourquoi plus de larves se sont déformées dans le mentum que dans les 

mandibules au niveau des sites 2 et 3, ce qui indique que ces sites sont soumis à un stress 

toxique. Contrairement aux larves provenant du site 1 qui sont beaucoup plus déformées dans 

les mandibules que dans le mentum. Vraisemblablement, la population de Chironomidae de 

ce cours d’eau est exposée à un mélange de substances toxiques, notamment de métaux 

lourds, d’engrais et de pesticides qui sont couramment appliqués sur les cultures maraîchères 

dans cette région et qui sont responsables de la déformation des structures de la capsule 

céphalique. Madden et al. (1992) ont signalé une corrélation significative entre les 

déformations des antennes, des mentums chez les larves de Chironomus spp. et les 

concentrations de DDT et de l'herbicide Dacthal. En effet, différentes structures de la capsule 

céphalique semblent réagir différemment aux substances toxiques présentes dans 

l'environnement (par exemple les métaux traces) et dans les larves elles-mêmes (Janssens de 

Bisthoven et al., 1994; Janssens de Bisthoven et al., 1998b). 

En second lieu, il nous a semblé complémentaire et nécessaire de démontrer les 

relations entre la contamination aux métaux lourds des sédiments, la colonne d’eau, leur 

bioaccumulation dans les tissus larvaires (Diptera; Chironomidae) et les altérations 

morphologiques chez les larves de Chironomus sp. Nous avons mis en évidence d’après 

l’Analyse en Composante Principale et le test de Pearson, des corrélations entre la présence 

des éléments traces métalliques dans l’eau, les sédiments les tissus des larves de 

Chironomidae et les malformations du mentum et des mandibules. En réalité, les organismes 

benthiques sont exposés à un large éventail des contaminants  dans le milieu aquatique. En 

effet, les taux de déformations morphologiques élevées observées sur les sites 2 et 3 reflètent 

que ces sites sont soumis à un stress toxique.  Di Veroli et al. (2012) ont enregistré une 

corrélation entre les altérations morphologiques et la toxicité globale des sédiments. Nos 

résultats suggèrent que les altérations des parties buccales pourraient être dues à l'effet 
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synergique d'un mélange de polluants présents dans l’eau et les sédiments. Ce qui confirme 

les études antérieures réalisées dans des conditions naturelles et expérimentales (Vermeulen, 

1995; Martinez et al., 2003; Di Veroli et al., 2010, Odume et al., 2012). 

Conclusion  

En conclusion, nos résultats ont mis en évidence une contamination métallique des trois 

compartiments, ainsi que des taux de déformations du mentum et des mandibules élevés 

observés au niveau des trois sites d’étude, ce qui laissent supposer l’existence de pressions 

chimiques. L’analyse en composante principale (ACP) et le test de Pearson ont révélé une 

corrélation entre les concentrations en métaux lourds dans la colonne d’eau, le compartiment 

sédimentaire et les taux de malformations. Plus probablement ces métaux, seuls ou en 

combinaison, semblent être des agents induisant des déformations du mentum et des 

mandibules chez les larves de Chironomidae. 

L’utilisation des malformations morphologiques chez les larves de Chironomus sp. est un 

excellent outil pour l'évaluation biologique et la biosurveillance des milieux aquatiques, 

servant des informations importantes pour la gestion des ressources en eau, il est recommandé 

d'utiliser systématiquement les larves de Chironomidae comme bioindicateurs  pour évaluer la 

qualité des écosystèmes aquatiques en Algérie.  
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Introduction 

L’urbanisation croissante, l'industrialisation et la surpopulation, sont les principales causes 

de la dégradation de l'environnement et de la pollution (Singh et al., 2011). La situation de 

l’environnement s’empire de plus en plus à cause de la multiplicité des installations urbaines 

provisoires et très souvent inachevées et du manque de structures appropriées 

d’assainissement des eaux usées (Cherib, 2016). 

La gestion durable de l’eau est l’un des principaux axes du développement durable, dans la 

mesure où l’eau doit répondre aux besoins des générations actuelles et satisfaire les 

générations futures. L’agriculture constitue le plus gros consommateur des ressources 

hydriques, vu la diminution des apports en eau constatée depuis plusieurs décennies 

(Hannachi et al., 2014). Les eaux des cours d’eau polluées est probablement la source d’eau 

d’irrigation des terres agricoles la plus courante dans les milieux urbains et péri-urbains en 

Algérie. Les agriculteurs peuvent facilement accéder à cette ressource, dans et hors des villes. 

Les eaux usées brutes sont souvent diluées, mais contiennent encore des teneurs élevées en 

contaminants et les risques sanitaires sont alors souvent très élevés. Afin de remédier à ce 

problème, des travaux de recherche (Derradji, 2015 ; Laabassi, 2016 ; Bensaid, 2018) 

proposent une solution écologique permettant de réutiliser les eaux usées épurées par des 

marais filtrants artificiels (phytoépuration ou filtre planté de macrophytes)  

Les marais filtrants artificiels (ou constructed wetlands) sont des écosystèmes recréés 

artificiellement afin de traiter une large gamme d’eaux usées, dont des effluents municipaux, 

industriels et agricoles. L’épuration des eaux usées en marais filtrants se fait selon une 

combinaison de processus physiques, chimiques et biologiques. Les plantes jouent un rôle 

essentiel dans le processus d’épuration, notamment en favorisant le développement des 

microorganismes et en oxygénant le milieu. Comparativement aux systèmes conventionnels 

de traitement des eaux usées, les marais filtrants artificiels ont un faible coût d’installation et 

d’exploitation et ne nécessitent aucun produit chimique et peu ou pas d’énergie. De plus, ils 

offrent un habitat pour la faune et bénéficient d’une grande acceptabilité sociale, inspirés des 

marais en milieu naturel (Mimeche, 2014). Pour cela nous avons procédé à l’installation des 

marais artificiels à macrophytes. 

 L’objectif de notre étude est de tester le pouvoir épurateur de la menthe aquatique 

(Mentha aquatica L.) par l’évaluation des indicateurs de pollution physico-chimiques et 
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bactériologiques, afin de proposer une alternative pour le traitement des eaux usées, qui 

permettrait d’atteindre une qualité d'effluent compatible avec la norme d'irrigation restrictive. 

1. Traitements des eaux usées par phytoépuration 

La phytoépuration est l'action de l'épuration des eaux usées en présence de plantes. Si les 

plantes sont placées dans des bassins remplis d’eau usée, donc il s’agit des zones humides 

artificielles ou connues aussi sous le nom de « filtres plantés de macrophyte» (Suwasa et al., 

2011) ou  « lit planté », ou encore « marais filtrant artificiel ». 

2. Fonctionnement des marais filtrants artificiels 

Les marais artificiels sont constitués de bassins individuels, encore appelés filtres plantés. 

Ces bassins peuvent être à écoulement sub-surfacique ou à surface libre (Zhang et al., 2010). 

Dans les filtres à écoulement sub-surfacique, l’eau circule par gravité, horizontalement ou 

verticalement, à travers le substrat qui abrite un cortège de microorganismes vivant en 

association avec les racines des plantes (Yalcuk et al., 2009). Dans les filtres à écoulement 

horizontal, l’eau entre dans le filtre et circule lentement à travers le massif filtrant, sous la 

surface du lit, selon un chemin plus ou moins horizontal, jusqu’à atteindre la zone de sortie. 

La plus grande partie du lit est en zone saturée, et présente des conditions anaérobies, bien 

que des secteurs en aérobie se situent aux alentours des racines et rhizomes qui diffusent 

l’oxygène dans le substrat (Kadlec, 2009 ; Stottmeister et al., 2003). Dans les filtres à 

écoulement vertical (FV), l’eau est en général apportée de façon alternée et séquencée sur 

toute la surface du lit, et percole rapidement à travers le substrat selon un chemin plus ou 

moins vertical, instaurant un milieu insaturé et des conditions principalement oxydantes 

(Yalcuk et al., 2009). Dans les filtres à surface libre, l’eau circule à travers un bassin peu 

profond planté de macrophytes émergents, submergés ou flottants (Kadlec, 2009). Ce sont 

des systèmes extrêmement dynamiques et hétérogènes, dans lesquels la variation des 

paramètres environnementaux a lieu à la fois selon des fluctuations à court terme et à long 

terme (Truu et al., 2009). Ces systèmes favorisent un large spectre de conditions 

environnementales (pH, potentiel redox, T°C, etc.) garantissant la faisabilité 

thermodynamique d’un ensemble de processus physico-chimiques et biologiques rassemblés 

sous le terme de « processus épuratoires ». Ces milieux peuvent donc être assimilés à des 

bioréacteurs complexes caractérisés par des flux de matière et d’énergie selon des gradients 

spatio-temporels, gouvernant les processus épuratoires (Imfeld et al., 2009). La majorité des 
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processus épuratoires se déroulent au sein de la rhizosphère, définie comme la zone 

d’interface entre les racines des plantes, les constituants du sol, les microorganismes et la 

microfaune (Dessaux et al., 2009). 

3. Processus en jeu pour l’épuration des eaux usées dans les marais filtrants artificiels 

Les processus épuratoires sont liés à un ensemble de processus physiques, chimiques et 

biologiques complexes liés par des flux de matière et d’énergie. Ces processus se déroulent au 

sein de trois compartiments principaux : les plantes, le sol et la biomasse microbienne (Imfeld 

et al., 2009). 

3.1. Le rôle du substrat  

La performance épuratoire des marais filtrants artificiels peut être optimisée en utilisant un 

substrat spécifique en fonction du polluant, les substrats les plus utilisés étant les galets, le 

gravier, le sable, l’argile et la pouzzolane (Dordio et al., 2013). La nature du substrat 

influence la dégradation et la rétention des contaminants par ses caractéristiques physiques 

(granulométrie, agencement des particules, porosité, conductivité hydraulique), sa 

composition minéralogique (argiles, carbonates, silice, oxydes métalliques et matière 

organique), les propriétés acide-base et les propriétés de sorption (Bolan et al., 2014 ; 

Stottmeister et al., 2003). Le substrat peut jouer un rôle de filtre physique de l’effluent 

notamment dans des configurations de type filtre à écoulement vertical (Tilley et al., 2014) 

qui piègent les polluants particulaires. Ces caractéristiques vont influencer le développement 

des organismes vivants ; certaines espèces de plante et de souches bactériennes vont se 

développer préférablement sur certains substrats (Calheiros et al., 2009 ; Truu et al., 2009). 

Différents processus géochimiques interviennent au niveau du substrat et contribuent à 

l’épuration des contaminants, tels que : 

 La sorption : La sorption d’un contaminant sur le substrat est un processus physique 

et/ou chimique (liaisons covalentes chimiques) d’adhésion à la surface du corps solide. La 

sorption dépend des caractéristiques hydrophobes et hydrophiles du contaminant et de la 

structure chimique et la composition de la matière organique du sol. Pendant les premiers 

stades de l’exploitation des marais artificiels, la sorption du substrat sera naturellement 

élevée, le substrat n’ayant jamais été exposé à de forte capacité d’adsorption (Omari et al., 
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2003). Il est important de différencier adsorption et désorption : l’adsorption est un processus 

de fixation au corps solide et la désorption correspond à son détachement (Rollin et al., 2006). 

 La précipitation : est un autre processus en lien avec le sol pouvant éliminer les 

polluants de la phase aqueuse. La précipitation correspond au passage d’une molécule 

dissoute vers un état précipité, ce processus s’oppose à la dissolution et par la suite peut être 

suivi d’une sédimentation. Ces contaminants peuvent s’associer à la matière organique 

particulaire et finissent alors par se déposer au fond de la zone humide artificielle. Au-delà de 

son rôle direct sur les processus d’épuration des contaminants, le substrat permet une 

infiltration et un écoulement uniforme des eaux usées dans le système (Petit, 2017). 

3.2. Le rôle des microorganismes 

Les microorganismes étudiés dans les marais filtrants artificiels regroupent principalement 

les champignons et les bactéries et ont un rôle majeur dans la transformation et la 

minéralisation des nutriments et des polluants organiques et inorganiques (Dordio et al., 

2013; Truu et al., 2009). Les microorganismes obtiennent de l’énergie pour leur croissance 

en catalysant le transfert des électrons d’un électron donneur en un électron accepteur 

(Jourdain et al., 2007), leurs processus métaboliques vont transformer des molécules 

complexes en molécules plus simples. Ainsi la plupart des transformations chimiques 

générées lors des processus épuratoires sont contrôlées par des enzymes, des protéines 

spécifiques ayant la propriété de catalyser les réactions chimiques. Le métabolisme microbien 

dépend non seulement de la présence d’enzymes appropriées mais aussi des conditions 

environnementales telles que la température, l’oxygène dissous et la concentration en ions 

hydrogène (pH). Les bactéries ont diverses niches écologiques telles que les racines des 

plantes, le substrat, le sédiment au fond du filtre ou elles peuvent vivre dans la phase aqueuse 

(Truu et al., 2009). Lorsque le métabolisme microbien utilise des enzymes pour briser/casser 

des liaisons de composés organiques complexes pour former des composés plus simples avec 

une libération d’énergie (catabolisme), on parle alors de biodégradation.  

 La biodégradation : peut se produire dans des conditions aérobies et anaérobies en 

fonction de l’apport en oxygène par les plantes et de la disponibilité d’autres accepteurs 

d’électrons (Imfeld et al., 2009). 
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 La minéralisation : correspond au stade ultime de la biodégradation de la matière 

organique en matière minérale. Les microorganismes grâce à leurs enzymes ont la capacité de 

synthétiser des composés organiques (anabolisme) par l’utilisation d’énergie stockée 

chimiquement (Maier et al., 2009). Comme pour les autres compartiments, les 

microorganismes peuvent éliminer des contaminants de leurs milieux par volatilisation 

(Kassenga et al., 2004 ; Kassenga et al., 2003). Les contaminants peuvent aussi s’adsorber à 

la paroi cellulaire ou sur le biofilm, on parle alors de biosorption, ou bien être absorbés puis 

immobilisés/minéralisés (Gadd, 2010).  

3.3. Rôle des plantes 

Les plantes interviennent plus ou moins dans l’épuration en fonction des contaminants 

mais aussi des espèces végétales (morphologie de leur système racinaire, production de 

biomasse, tolérance aux polluants en présence, capacité d’oxygénation de la rhizosphère, 

etc.), et de la façon dont elles sont gérées dans les filtres plantés (agencement, fréquence et 

type de coupe ou de récolte, etc.). Une grande variété de plantes aquatiques de type flottantes, 

émergentes ou submergées, rassemblées sous le terme générique de « macrophytes », peut 

être utilisée pour la phytoépuration, à la fois pour leurs rôles directs et indirects. Notre travail 

se focalise  sur une plante émergente ou hélophyte enracinée dans le substrat. Les plantes sont 

capables de retenir ou dégrader les polluants par un ensemble de processus qui peuvent avoir 

lieu simultanément dans les filtres plantés (Pilon-Smits, 2005) (figure 35) : 

 Phytoaccumulation / phytoextraction : la phytoaccumulation intervient quand le 

contaminant est séquestré par la plante et n’est pas rapidement ou complètement dégradé, ce 

qui entraine son accumulation (Susarla et al., 2002). La phytoextraction consiste en 

l’extraction de polluants par voie racinaire et leur accumulation dans les organes de la plante 

en particulier les feuilles et les tiges, ou parfois des glandes spécifiques (Mench et al., 2009), 

elle peut parfois être amplifiée par une symbiose entre le tissu racinaire et les micro-

organismes du sol (Lucisine et al., 2014).  

 Phytostimulation / phytodégradation : la phytostimulation correspond à l’ensemble 

des processus par lesquels la plante favorise la biodégradation des polluants par les 

microorganismes dans la rhizosphère. Les plantes peuvent moduler l’environnement 

géochimique de la rhizosphère, apportant des conditions idéales pour la croissance des 

bactéries et des champignons et pour leur activité de dégradation des contaminants organiques  



CHAPITRE IV   ESSAI DE PHYTOÉPURATION DES EAUX USÉES  

 

92 

 

 

 

 

Figure 35 : Processus mis en œuvre par les plantes et contribuant à la phytoépuration, adapté 

de Pilon-Smits (2005). 
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(Faulwetter et al., 2009). En particulier, les racines des plantes pénètrent dans le sol, 

fournissant des zones d’aération et stimulant la biodégradation aérobie (Susarla et al., 2002). 

La phytodégradation met en jeu les enzymes (peroxydases, déhalogénases, nitroréductases, 

phosphatases, etc.) des plantes et peut conduire à la dégradation des polluants dans les tissus 

de la plante. 

 Phytovolatilisation : ce processus correspond à l’évapotranspiration des contaminants 

par les feuilles des plantes après leur absorption et leur éventuelle conversion sous une forme 

volatile (Chaney et al., 1997). 

 Phytostabilisation : grâce à leurs exsudats racinaires, les plantes peuvent induire des 

changements de conditions environnementales dans la rhizosphère (pH, potentiel rédox, etc.) 

modifiant la forme chimique des contaminants et conduisant à leur rétention sous des formes 

moins mobiles. La fourniture de substrats organiques (biomasse vivante ou morte) peut 

également être favorable à la sorption de contaminants à ce niveau, et contribuer à la 

phytostabilisation (Gadd, 2010). 

4. Objectif 

L’objectif de notre étude dans ce chapitre est de mettre en évidence les potentialités de la 

menthe aquatique (Mentha aquatica L.) à épurer les eaux usées par l’installation de marais 

filtrants artificiels sous un régime d'écoulement horizontal, tout en suivant les indicateurs de 

pollution physico-chimiques et bactériologiques avant et après passage des eaux usées dans 

les systèmes d’épurations.   

L'intérêt est porté plus particulièrement sur la comparaison d'un pilote planté avec Mentha 

aquatica L. avec un système pilote non planté afin d’optimiser ces performances de 

décontamination des eaux usées et répondre à des exigences de réutiliser ces eaux en 

agriculture. 
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5. Matériel et Méthodes  

5.1.  Matériel végétal 

 Mentha aquatica L 

Mentha aquatica L., plus connue sous le nom de menthe aquatique (figure 36) est une 

plante vivace de 30-80 cm., verte ou rougeâtre, velue-hérissée ou presque glabre, à odeur forte 

mais agréable; tiges dressées ou ascendantes; feuilles toutes assez longuement pétiolées, 

largement ovales ou ovales lancéolées, dentées en scie; fleurs roses ou blanches, en verticilles 

peu nombreux, tous ou les supérieurs rapprochés en têtes terminales globuleuses ou ovoïdes 

très obtuses; calice tubuleux, velu, à nombreuses nervures saillantes, à gorge nue, à 5 dents 

lancéolées-acuminées; corolle velue en dedans; carpelles ovoïdes, verruqueux. Cette plante à 

l’odeur de berlingot fleurit de juillet à septembre. Comme les autres menthes, l’hybridation est 

assez fréquente et peut conduire à une variation de certaines caractéristiques botaniques 

(Tucker et Naczi, 2007). 

Systématique 

Nous avons opté pour la classification proposée par Bachman (2016) : 

Domaine : Eucaryota. 

Sous domaine : Bikonta. 

Règne : Plantae. 

Division : Magnoliophyta. 

Classe : Mangoliopsida. 

Ordre : Lamiales. 

Famille : Lamiaceae. 

Genre : Menta L. 

 

 

                                                        

                                        

                                                         Figure 36 : Menthe aquatique (Mentha aquatica L.) 
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5.2. Echantillonnage de l’eau 

Nos prélèvements sont effectués en mois d’Avril 2018 au niveau de Oued Meboudja  

« Site 2 » (Chapitre I) à une profondeur de 50 cm environ. Les échantillons d’eau sont 

collectés dans des flacons en verre stériles de 250 ml destinés pour les analyses 

bactériologiques et dans des bouteilles en plastique propre de 1,5 L pour les analyses 

physicochimiques, fermés hermétiquement et conservés dans une glacière à 4°C. Concernant 

le dispositif expérimental des bidons d’une capacité de 20 L sont utilisés, rincés plusieurs fois 

avec de l’eau à échantillonner. Les conditions de conservation sont rigoureusement respectées 

selon la méthode de  Rodier (2009). 

5.3. Mise en place du dispositif expérimental 

L’expérience est réalisée au laboratoire de Toxicologie Cellulaire de l’université Badji 

Mokhtar Annaba dans des conditions in vitro. Nous avons construit un système d’épuration 

type marais filtrant à écoulement horizontal et cela en utilisant trois bacs de 40 cm de 

longueur, 25 cm de largeur et 16 cm de hauteur, remplis par deux couches de gravier de 

granulométrie variable qui ont servi comme filtres (figure 37), gravier fin de diamètre 3/5 mm 

et gravier gros de diamètre 8/15 mm (figure 38) disposés au niveau du robinet de distribution 

afin de faciliter le passage de l’effluent. Ces substrats sont lavés pour les débarrasser de toutes 

impuretés qui peuvent nuire à l’épuration. Nous avons planté dans deux bacs 5 plants de 

menthe aquatique / bac. Le séjour de ces plants varie de 7 à 14 jours. Le troisième bac, ne 

reçoit que les eaux usées et les filtres à gravier (figure 39). Les eaux sont récupérées au 

moyen d’un robinet placé à la base de chaque bac. 

 

Figure 37: Disposition des substrats dans les bacs d’épuration 
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Figure 38 : Les substrats  utilisés 

 

Figure 39: Dispositif expérimental 
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5.4. Méthodes d’analyses des eaux 

Nous avons mesuré les paramètres physicochimiques et bactériologiques des échantillons 

d’eau usée à l’entrée et à la sortie de chaque bac d’épuration afin de contrôler le 

fonctionnement du pilote expérimental. Les analyses sont effectuées au laboratoire de l’Office 

National d’Assainissement «ONA» et au laboratoire « Horizon » Annaba. 

Les paramètres analysés sont : le pH, La température, la conductivité électrique, l’oxygène 

dissous, les matières en suspension (MES), la demande chimique en oxygène (DCO), la 

demande biochimique en oxygène (DBO5), les nitrates (NO3
-
), les orthophosphates (PO4

-3
) 

pour la physico-chimie. L'analyse bactériologique a porté sur les Coliformes totaux (CT) et 

fécaux (CF) et les Streptocoques fécaux (SF). Les méthodes d’analyses étudiées sont décrites 

précédemment dans le chapitre II (tableau 4). 

 Rendement épuratoire  

Le taux d’abattement d’un paramètre (X) exprimé en pourcentage et basé sur la formule 

suivante : 

 

% 𝐀𝐛𝐚𝐭𝐭𝐞𝐦𝐞𝐧𝐭 (𝐗) = (𝐂𝐢 (𝐗) − 𝐂𝐟(𝐗))𝐂𝐢 (𝐗) × 𝟏𝟎𝟎 

 

Ci : concentration initiale de X dans l’eau usée. 

          Cf : concentration finale de X dans l’eau usée épurée. 
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6. Résultats  

6.1. Variations des  paramètres physico-chimiques  

6.1.1. Température 

 Les variations de la température des eaux usées durant notre expérimentation sont 

illustrées dans le tableau (12). Nous constatons que les valeurs de la température de l’eau 

brute sont inférieures à celles des eaux épurées. La température moyenne varie entre 

18,28±0,02 °C et 20,13±0,15 °C à la sortie des systèmes non plantés, et entre 17,72±0,03 °C 

et 20,40±0,45 °C à au niveau des deux systèmes plantés.  

6.1.2. pH 

Le tableau (12) met en évidence l’évolution du pH des eaux durant notre expérimentation. 

Le pH de l’eau brute à l’entrée du système d’épuration est de 8,23±0,01 alors que le pH des 

eaux épurées à la sortie des filtres plantés diminue, et tend vers 7,78±0,07 et 7,46±0,15 

respectivement pour un séjour de 7 jours et 14 jours. Nous remarquons que les valeurs 

obtenus du pH après épuration avec Mentha aquatica sont légèrement neutre. 

6.1.3. Oxygène dissous 

Les variations de l’oxygène dissous avant et après épuration durant notre expérimentation 

sont représentées dans le tableau (12). La valeur moyenne de l’Oxygène dissous est de 

4,06±0,05 mg/l dans l’eau brute, Celle-ci augmente dans les systèmes plantés pour atteindre 

6,21±0,11 mg/l et 7,78±0,17 mg/l respectivement pour un séjour de 7 jours et de 14 jours. La 

meilleure oxygénation est observée au niveau du filtre planté de 14 jours. 

6.1.4. Conductivité électrique 

Les variations de la conductivité électrique des eaux durant notre expérimentation sont 

indiquées dans le tableau (13). Les valeurs enregistrées dans les filtres plantés avec Mentha 

aquatica  L. sont inférieures à celles des eaux épurées par le filtre à gravier seul et celle de 

l’eau brute. Nous constatons une légère diminution dans les filtres à gravier avec un taux 

d’abattement de l’ordre de 6,70% et 10,81% par rapport aux bacs plantés où nous observons 

diminution très apparente allant de 32,27% à 51,23%. Les valeurs de la conductivité ne 

dépassent pas la norme nationale qui fixe la conductivité à 2800 µS/cm. 
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Tableau 12 : Evolution de la température, du pH, et de l’oxygène dissous des eaux durant 

notre expérimentation 

Paramètres 
 

EUB 
 
 
 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(7 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(7 jours) 

 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(14 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(14 jours) 

 
 

T(C°) 17,57±0,05 18,28±0,02 17,72±0,03 20,13±0,15 20,40±0,45 

pH 8,23±0,01 8,20±0,01 7,78±0,07 8,41±0,02 7,46±0,15 

O2 dissous (mg/l) 4,06±0,05 4,20±0,1 6,21±0,11 4,13±0,15 7,78±0,17 

 

 

Tableau 13 : Evolution de la conductivité des eaux durant notre expérimentation 

 

EUB 
 
 
 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(7 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(7 jours) 

 
 

EUE 
Sans Menthe 

aquatique 
(14 jours) 

 
 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(14 jours) 

 
 

Conductivité 

(µS/cm) 
2034,33±7,02 1898±8,00 1377,66±3,21 1814,33±6,02 992,33±2,51 

Rendement 

(%) 
/ 06,70 32,27 10,81 51,23 
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6.1.5. Matières en suspension 

Le tableau (14) montre les variations d’élimination des matières en suspension dans les 

eaux durant notre expérimentation. Nous notons une forte réduction des teneurs en MES dans 

les deux systèmes d’épuration. Le taux d’abattement diminue d’environ  76% à 84% dans les 

filtres non plantés et 88 % et 92 % dans les bacs plantés pour un temps de séjour de 7 jours et 

14 jours respectivement. Donc il y a une nette différence entre les teneurs en matières en 

suspension de l’eau brute et celles des eaux épurées. Toutes les valeurs enregistrées après 

épuration sont inferieure à la norme algérienne (30mg/l). 

6.1.6. Nitrates 

 L’évolution des teneurs en nitrates dans les eaux avant et après épuration est représentée 

dans le tableau (15). Nous remarquons une réduction des concentrations en nitrates dans les 

deux systèmes d’épuration (planté et non planté). Le taux d’abattement varie entre 2% et 

30,76% au niveau des filtres plantés, et entre 0 % et 20% dans les systèmes de filtration non 

plantés respectivement après une rétention de 7 jours et 14 jours.  Les valeurs des nitrates 

après épuration (30 mg/l) la concentration limite des eaux usées épurées utilisées à des fins 

d’irrigation. 

6.1.7. Orthophosphates 

Le tableau (16) illustre les variations des teneurs en orthophosphates durant notre 

expérimentation. Les systèmes plantés et non plantés présentent des rendements épuratoires 

élevés variant entre 74,59% et 87,79% dans les bacs avec Mentha aquatica et entre 53,62% et 

57,05% dans les filtres sans plantes respectivement pour un temps de séjour de 7 jours et de 

14 jours. Les concentrations en orthophosphates après épuration sont inférieures à 2 mg/l 

considérée comme valeur limite des rejets liquides déversés dans le milieu naturel. 
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Tableau 14 : Evolution des MES dans les eaux durant notre expérimentation 

 

EUB 
 
 
 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(7 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(7 jours) 

 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(14 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(14 jours) 

 
 

MES (mg/l) 
216±5,29 51±4,35 25±4,58 33±1,00 16±3,60 

Rendement (%) 
 

/ 

 
76,38 88,42 84,72 92,59 

 

Tableau 15 : Evolution des nitrates dans les eaux durant notre expérimentation 

 

EUB 
 
 
 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(7 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(7 jours) 

 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(14 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(14 jours) 

 
 

Nitrates (mg/l) 39±2 39±3 38±1 31±2 27±1,73 

Rendement (%) 
 

/ 

 
0 2 20 30,76 

 

Tableau 16 : Evolution des orthophosphates dans les eaux durant notre expérimentation 

 

EUB 
 

 
 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(7 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(7 jours) 

 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(14 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(14 jours) 

 
 

Orthophosphates 
(mg/l) 

4,96±0,30 2,3±0,20 1,26±0,11 2,13±0,15 0,6±0,10 

Rendement (%) 
 

/ 

 
53,62 74,59 57,05 87,79 
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6.1.8. Demande biologique en oxygène 

Le tableau (17) met en évidence l’évolution de la DBO5 avant et après épuration. Une 

diminution très importante de la DBO5 est constatée après passage des eaux à travers le 

système planté avec un rendement de l’ordre de 82,63 % et 85,63 % respectivement pour un 

temps de séjour de 7 jours et 14 jours. Ainsi dans les filtres non plantés le taux d’abattement 

de la  DBO5 est arrivé à 64,36% après 7 jours et à 66,61% après 14 jours. Les résultats 

obtenus après épuration sont conformes aux normes algériennes (30 mg/l O2). 

6.1.9. Demande chimique en oxygène 

Le tableau (18) représente les variations de la DCO dans les eaux avant et après épuration. 

Nous notons une réduction de la DCO au niveau des filtres non plantés avec un taux 

d’abattement allant de 50,66% à 55,56% respectivement après un temps de séjour de 7 et 14 

jours de rétention. Ainsi en présence des plants de Mentha aquatica, la DCO diminue 

d'environ 65 % à 79 % respectivement pour un temps de séjour de 7 jours et 14 jours.  
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Tableau 17: Evolution de la DBO5 dans les eaux durant notre expérimentation 

 

EUB 
 
 
 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(7 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(7 jours) 

 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(14 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(14 jours) 

 
 

DBO5 (mg/l) 
 

26,66±1,52 9,50±0,45 4,63±0,37 8,90±0,10 3,83±0,38 

Rendement (%) 
 

/ 

 
64,36 82,63 66,61 85,63 

 

      Tableau 18: Evolution de la DCO dans les eaux durant notre expérimentation 

 

EUB 
 
 
 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(7 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(7 jours) 

 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(14 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(14 jours) 

 
 

DCO (mg/l) 
 

75±4,35 37±2,64 26±2,00 33,33±1,52 15,66±1,15 

Rendement (%) 
 

/ 

 
50,66 65,33 55,56 79,12 
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6.2. Variations des paramètres bactériologiques 

6.2.1. Coliformes totaux 

Les variations des coliformes totaux dans les eaux usées durant notre expérimentation  sont 

illustrées dans le tableau (19). Nous  remarquons une élimination importante  des coliformes 

totaux dans les deux bacs d’épuration. En effet dans les systèmes non plantés la différence est 

de l’ordre de 63,94% au 7
ème

 jour et de 91,84% au 14
ème

 jour et le taux tend à diminuer dans 

les filtres plantés de plus de 92% et 99 % respectivement pour un temps de séjour de 7 et 14 

jours. 

6.2.2. Coliformes fécaux 

Les charges moyennes en coliforme fécaux et les rendements épuratoires sont montrées 

dans le tableau (20). Nous constatons un bon abattement des coliformes fécaux dans les eaux 

récupérées des deux systèmes d’épuration. En effet le taux des coliformes fécaux diminue 

dans les filtres non plantés de plus de 79% à 90% et la diminution est plus importante au 

niveau des filtres plantés; Où elle atteint 85,45% après 7 jours et 96,54% après 14 jours. 

6.2.3. Streptocoques fécaux 

Les variations des streptocoques fécaux dans les eaux durant notre expérimentation sont 

représentées dans le tableau (21). Nous notons que l’élimination des streptocoques fécaux 

dans les deux systèmes d’épuration (plantés et non plantés) est presque totale. Le rendement 

épuratoire dans les bacs non plantés est arrivé à 94,70% au 7
ème

 jour  et à 99,30% au 14
ème

 

jour. Ces taux de réduction des abondances bactériennes sont très similaires à ceux observés 

dans les filtres plantés avec Mentha aquatica qui sont de l’ordre de 95,85% et 99,53% 

respectivement après 7 et 14 jours de rétention. 
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Tableau 19 : Evolution des coliformes totaux dans les eaux durant notre expérimentation 

 

EUB 
 
 
 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(7 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(7 jours) 

 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(14 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(14 jours) 

 
 

Coliformes 
totaux 

(germes/100ml) 
14,70×10

4
 53×10

3
 11×10

3
 12×10

3
 11,90×10

2
 

Rendement (%) 
 

/ 

 
63,94 92,51 91,83 99,19 

 

 

Tableau 20 : Evolution des coliformes fécaux dans les eaux durant notre expérimentation 

 

EUB 
 
 
 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(7 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(7 jours) 

 
 

EUE 
Sans 

Menthe 
aquatique 
(14 jours) 

 

EUE 
Menthe 

aquatique 
(14 jours) 

 
 

Coliformes 
fécaux 

(germes/100ml) 
11×10

3
 23×10

2
 16×10

2
 11×10

2
 380 

Rendement (%) 
 

/ 

 
79,09 85,45 90 96,54 

 

Tableau 21 : Evolution des Streptocoques fécaux dans les eaux durant notre expérimentation 

 

EUB 
 
 
 
 

EUE  
Sans 
Menthe 
aquatique  
(7 jours) 
 

EUE  
Menthe 
aquatique  
 (7 jours) 
 
 

EUE  
Sans 
Menthe 
aquatique  
(14 jours) 
 

EUE  
Menthe 
aquatique 
(14 jours) 
 
 

Streptocoques 
fécaux 

(germes/100ml) 
434 23 18 3 2 

Rendement (%) 
 

/ 

 
94,7 95,85 99,3 99,53 
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7. Discussion 

La pollution des eaux de surface est devenue une préoccupation majeure pour des pays 

comme l’Algérie, l’assainissement des eaux usées demeure une problématique récurrente ces 

dernières décennies. La complexité des problèmes recommande désormais de développer une 

alternative durable pour assurer une nouvelle ressource en eau pour leur réutilisation en 

agriculture et leur recyclage sans risque. C'est dans ce cadre que se déroulent les réflexions de 

cette étude. Nous avons testé expérimentalement les capacités d'épuration des eaux usées par 

des marais artificiels filtrants à macrophytes (Mentha aquatica L.)  

La température agit sur la densité, la viscosité, la solubilité des gaz dans l’eau, la 

dissociation des sels dissous, de même que sur les  réactions chimiques et biochimiques, le 

développement et la croissance des organismes vivant dans l’eau et particulièrement les 

microorganismes (W.H.O, 1987). Dans notre étude nous avons mis en évidence une variation 

de  la température dans les trois bacs. Les fluctuations de ce paramètre sont en relation avec 

les conditions climatiques locales et plus particulièrement avec la température de l’air. Nos 

résultats sont en accord avec ceux de Derradji (2015) qui a travaillé sur les roseaux. 

La mesure du potentiel d’hydrogène peut nous renseigner sur le déroulement de 

l’épuration. D’après Franck (2002) pour le processus d’épuration aérobie la biomasse a 

besoin d’un pH proche de la neutralité pour réaliser son activité épuratrice. Dans notre travail, 

les valeurs du pH correspondent aux normes algériennes (6,5-8,5) (J.O.R.A, 2003), nous 

remarquons que le pH du filtre planté avec Mentha aquatica L. a légèrement diminué par 

rapport au filtre non planté, ceci peut s’expliquer par la production d’ions H
+ 

par la plante 

pour compenser le prélèvement de certains cations (nutrition minérale) (Souiki, 2008) ou 

l’accumulation des ions H
+
 suite à l’activité des bactéries nitrifiantes. Nos résultats 

concordent avec ceux de Bensaid (2018) qui a montré une diminution du pH en présence de 

Typha latifolia. 

Nous avons mis en évidence une diminution du taux d’O2 dissous dans les eaux avant 

épuration. Cette diminution serait due à un excès de matière organique puisque 

l’autoépuration ne suffit plus pour les éliminer, ce qui peut provoquer une asphyxie 

(Derradji, 2015). Après le passage de l’eau à travers les deux systèmes plantés et non plantés, 

le taux d’oxygène dissous augmente notamment dans les bacs plantés. Cette augmentation 

serait due à la forte activité métabolique de Mentha aquatica L, puisque l’oxygène est fourni  
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grâce au métabolisme propre de la plante, ainsi que par le biais du métabolisme respiratoire, 

les plantes fournissent l'oxygène nécessaire aux réactions de dégradation aérobie de la matière 

organique. Ces résultats concordent avec ceux enregistrés par Ben Slimane et al. (2013). 

Les travaux de Kleche (2013) ont mis en évidence une réduction de la conductivité, nos 

résultats corroborent ces travaux puisque nous avons mis en évidence une forte diminution de 

la conductivité après le passage des eaux usées à travers le système d’épuration planté et non 

planté. Selon Coulibaly et al. (2008) la diminution de la conductivité dans les filtres plantés 

peut s’expliquer par une rétention de sels dans le massif filtrant. Ces sels peuvent être retenus 

par diverses réactions physicochimiques et biochimiques (absorption, échanges ioniques, 

oxydation, neutralisation). Cette baisse durant l’expérimentation peut s`expliquer aussi par la 

reproduction rapide des plantes qui vont limiter la concentration des sels dissous par 

déminéralisation excessive.  

Selon Wolverton (1987) la chute des teneurs en matières en suspension due aux matériaux 

de remplissage (gravier) utilisés dans le bac et les racines des macrophytes qui jouent le rôle 

de barrière physique, freinant le transport des matières en suspension vers la sortie du bac et 

contribuant ainsi à leur décantation et digestion dans les sédiments. Nous constatons dans 

cette étude des rendements élevés d’élimination des MES dans les filtres plantés et non 

plantés. Les teneurs obtenues après épuration sont conformes à la  norme de la réutilisation 

des eaux usées en agriculture (J.O.R.A, 2012), elles sont enlevées principalement par les 

processus physiques tels que la sédimentation et la filtration (Cristina et al., 2015) suivie de 

la dégradation microbienne aérobie ou anaérobie à l'intérieur du substrat (Zurita et al., 2006). 

Nos résultats semblent concorder avec ceux de Mimeche et al. (2016). 

La diminution de la DBO5 après bio épuration est lié à plusieurs mécanismes (processus 

physiques et biologiques), y compris la sédimentation et la filtration associée à des matière 

décantable et /ou filtrables (Pride et al., 1990), en plus de l’oxydation, principalement par des 

bactéries aérobies (protozoaires, rotifères, etc.) attachés aux racines des plantes (Reddy et al., 

1985). Reddy et al. (1987) ont indiqués également que le transfert de l’oxygène par les 

plantes aquatiques dans la zone racinaire joue un rôle important dans le soutien de la 

croissance des bactéries aérobies et la dégradation subséquente du carbone des eaux usées. 

C’est ce qui explique la diminution de ce paramètre après passage des eaux usées à travers les 

filtres plantés par Mentha aquatica, des résultats identiques ont été enregistrés par 

Benslimane et al. (2013). 
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Concernant la DCO, nous avons noté un abattement très important dans les deux systèmes 

plantés et non plantés, les rendements obtenus à la sortie du filtre planté sont élevés par 

rapport au filtre sans plante. Ce qui montre que l’épuration des eaux usées avec les plantes 

aquatiques Mentha aquatica L. est très performante pour l'élimination des matières 

organiques. Selon Ciria et al. (2005) l’abbatement de la DCO est presque entièrement due à 

des processus physiques tels que la filtration et l’absorption plutôt que des processus 

biologiques associés à la communauté microbienne ou avec les plantes. Ces résultats sont en 

accord avec ceux obtenus par Kumari et al.  (2014) et Mishra et al. (2013) qui ont trouvé 

une meilleure élimination de la DCO en utilisant des macrophytes émergentes ou flottantes. 

Nous avons également mis en évidence une diminution des nitrates après le 

passage des eaux usées notamment à travers le système d’épuration planté par Mentha 

aquatica L. Ce système permet d'obtenir des valeurs, respectant les normes des eaux usées 

épurées utilisées en irrigation. Résultat confirmé par García et al. (2005) qui ont démontré, 

que les macrophytes absorbent principalement de l’azote inorganique sous forme de nitrates 

(NO3
-
) et d’ammonium (NH4

+
). Ces nutriments sont utilisés par la plante pour la croissance de 

ses tissus, ils peuvent être emmagasinés dans les racines et rhizomes, les tiges et les feuilles 

(Kucuk et al., 2003), L’élimination des ions en nitrates (NO3
-
)
 
est probablement due à une 

dénitrification. Selon Wood (1990) les nitrates stables en conditions aérobies, peuvent être 

assimilés directement par les plantes où ils servent d’accepteurs d’électrons dans le processus 

de dénitrification.  

Selon Brix (1997) certaines plantes consomment une quantité appréciable de phosphore 

lors de leur croissance. Elles peuvent emmagasiner celui-ci dans les racines et rhizomes, les 

tiges et les feuilles. Nous avons noté une diminution des concentrations en orthophosphates à 

la sortie des deux systèmes d’épuration qui sont inférieures à 2 mg/l considérée comme valeur 

limite des rejets liquides déversés dans le milieu naturel prescrite par J.O.R.A (2006) et à 

celle fixée par la FAO concernant les eaux destinées à l’irrigation (F.A.O, 1985). Cette 

diminution pourrait résulter d’une assimilation bactérienne et /ou végétale et par l’absorption 

de PO4
-3

 dans le filtre planté (Molle, 2003). Ces résultats concordent avec ceux obtenus par 

Souiki (2008) et  Laabassi (2016).  

Les résultats des analyses bactériologiques ont aussi révélé une très bonne performance des 

systèmes étudiés dans l'abattement des germes indicateurs de contamination fécale. Les 

rendements épuratoires obtenus des coliformes totaux dans notre système d’épuration sont 
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aussi importants dans les filtres plantés que dans les filtre nus, cela montre bien que les bacs 

plantés peuvent également jouer un rôle important dans l'élimination des pathogènes. Ces 

abattements sont probablement dus à la concentration en oxygène plus élevée, ainsi qu’une 

température légèrement plus élevée. Nos résultats concordent avec ceux rapportés par 

Cristina et al. (2015) qui ont trouvé une réduction remarquable des Coliformes totaux dans 

les filtres plantés. Différent travaux ont montrés que les conditions anaérobies prolongent la 

survie des coliformes dans les zones humides artificielles et en revanche, les conditions 

aérobies telles que celles qui prédominent dans les filtres plantées sont favorables pour les 

conduire à une efficacité d'élimination plus élevés (Bensmina-Mimeche et al., 2010). Wand 

et al. (2007) et Vacca et al., (2005) suggèrent que ces résultats sont dus à l'abondance des 

prédateurs dans des conditions aérobies. 

Entre l'entrée et la sortie du système d’épuration nous avons également noté des 

abattements moyens élevés des coliformes fécaux et streptocoques fécaux, ces abattements 

obtenus à la sortie de chacun des deux filtres étudiés répondent aux recommandations de 

l'OMS (1989) pour l'irrigation restrictive. Cette élimination des bactéries dans un système 

extensif de lagunage ou à lit de gravier est réalisée par différents processus : l’inactivation par 

le rayonnement lumineux, l’exposition aux toxines des plantes, la compétition entre micro-

organismes pour la nourriture, la filtration et la sédimentation (Thurston et al., 2001). Nos 

résultats concordent bien avec les travaux de Laahbassi (2016) et Bensaid (2018) qui ont mis 

en évidence des éliminations très importantes des germes pathogènes en utilisant des marais 

filtrants artificiels. 

 Conclusion 

Au terme de ce travail, nous avons mis en évidence les capacités épuratrices de Mentha 

aquatica L. L'intérêt est porté particulièrement sur la comparaison d'un pilote planté par la 

menthe aquatique avec un système pilote non planté.  

Nos résultats ont révélé un fort pouvoir épurateur de Mentha aquatica L. avec une 

diminution de la plupart des paramètres physicochimiques étudiés. En effet, la charge 

organique est enlevée avec une efficacité de plus de 92,59% pour les matières en suspension 

et un taux d’abattement très important de 79,12% et de  85,63% pour la DCO et la DBO5.  

L'élimination des nutriments est relativement satisfaisante, la capacité d’élimination des 
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orthophosphates atteint jusqu'à 87,79% ainsi qu’une réduction des nitrates avec un rendement 

de 30,76% au niveau du système planté.  

Il apparaît clairement que nos eaux brutes révèlent des concentrations importantes de 

coliformes totaux, coliformes fécaux et streptocoques fécaux, la présence de la menthe 

aquatique dans le système assure une nette amélioration de l’abattement de la charge 

bactérienne.  

Les deux systèmes plantés et non plantés fournissent des eaux épurées claires et limpides, 

ils permettent également d'éliminer les mauvaises odeurs. En effet, la présence des plantes 

dans le pilote expérimentale reste meilleure par rapport au système non planté. Nous pouvons 

dire que Mentha aquatica L. est considérée comme un excellent modèle phyto-épurateur.  

La phytoépuration avec Mentha aquatica L. montre bien que le procédé constitue une 

alternative efficace pour l'assainissement des eaux usées et l’exploitation rationnelle des 

ressources en eau non conventionnelles. L'application de tels systèmes dans le traitement des 

eaux usées permet d'obtenir une bonne qualité d'eau pour l'irrigation.  

 



 

 

 

 

 

CHAPITRE v  

 
 
 
 

Étude du stress oxydatif induit par  

les eaux usées chez Mentha aquatica L.  
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Introduction  

Le déversement des eaux contaminées dans les cours d’eau peut avoir un impact important 

sur les écosystèmes aquatiques, étant un énorme danger pour les écosystèmes naturels et la 

santé humaine (Calderón-Preciado et al., 2011; Petrovic et al., 2011). 

Dans la littérature, le stress oxydatif, induit par des facteurs de stress tels que les polluants 

et les températures élevées, est considéré comme un sujet important à la fois pour la 

toxicologie terrestre et aquatique et pour déterminer la tolérance des plantes (Apel et al., 

2004; Valavanidis et al., 2006; Radić et al., 2011). L’exposition des plantes à des conditions 

environnementales stressantes peut produire un déséquilibre entre la production et le piégeage 

d’espèces réactives de l’oxygène (ROS), ce qui provoque un stress oxydatif (Basiglini et al., 

2018). Les ROS perturbent alors le fonctionnement cellulaire du fait de leur action sur les 

protéines, sur les acides nucléiques et sur les lipides (Ramel et al., 2007). Par conséquent, les 

plantes activent leur système de défense antioxydant pour réduire les effets des ROS (Fan et 

al., 2017). Ces systèmes de défense comportent à la fois des mécanismes enzymatiques et non 

enzymatiques (Foyer et Noctor, 2003; Elbaz et al., 2010).  

Les mécanismes enzymatiques (peroxydase (POD), catalase (CAT), ascorbate peroxydase 

(APX), glutathion réductase (GR) et superoxyde dismutase (SOD)) ne reflètent pas seulement 

le degré de toxicité, mais aussi la capacité des plantes à tolérer le stress toxique (El-Shenawy 

et al., 2012; Dixit et al., 2016). Les mécanismes non enzymatiques (par exemple glutathion 

(GSH), acide ascorbique (AsA) et tocophérol) protègent les cellules contre la toxicité par le 

piégeage des ROS (Mittler, 2002; Drążkiewicz et al., 2003; El-Shenawy et al., 2012). 

La menthe aquatique (Mentha aquatica L.) est une espèce aromatique et médicinale de la 

famille des Lamiaceae, connue pour ses propriétés médicinales en raison de sa teneur élevée 

des métabolites secondaires (Andro et al., 2013), elle a une grande importance économique et 

médicale (Nazari et al., 2017). 

À ce jour, aucune recherche ne semble avoir été publiée concernant les effets des eaux 

usées sur les réponses biochimiques, enzymatiques et énergétiques chez M.aquatica. de ce 

fait, nous avons examiner les réponses et les mécanismes de résistance et de tolérance de 

Mentha aquatica L. face à une pollution du milieu, pour connaitre si la menthe aquatique 

pourra être utilisée comme une plante à la phytoépuration des eaux contaminées. 

https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pmc/articles/PMC6621490/#ref10
https://www.ncbi.nlm.nih.gov/pmc/articles/PMC6621490/#ref10
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Dans cette partie de notre travail, nous nous focalisons sur l’évaluation de la capacité de 

Mentha aquatica L. à tolérer le stress oxydatif engendré par les eaux usées à travers le suivi 

des variations biochimiques, du métabolisme oxydant et énergétique ainsi que des activités 

des biomarqueurs non-enzymatiques et enzymatiques les plus impliqués dans les mécanismes 

de défense antioxydants contre ce stress. 

1. Le stress oxydant chez les végétaux  

Les végétaux peuvent être confrontés à des changements de leurs conditions 

environnementales qui vont être néfastes pour leur développement. On parle de situation de 

"stress" lorsque ces facteurs externes sont capables d'induire un effet potentiellement nuisible 

sur les organismes vivants mais peut également être utilisée pour décrire l'effet nuisible lui-

même. On distingue respectivement les stress de types biotiques et abiotiques (bios = vie en 

grec) selon qu’ils sont dus à des organismes vivants (insectes, virus, bactéries..) ou à d’autres 

facteurs (sécheresse, froid, métaux lourds…) (Junglee, 2014) (figure 40). 

Un des principaux effets de ces conditions de stress est l'augmentation de la production 

d'espèces réactive de l'oxygène (ERO) au sein des plantes. Les ERO peuvent être des 

radicaux, mais aussi des molécules non radicalaires et leur nature instable les rendent 

particulièrement réactifs et sont capables de provoquer des dégâts cellulaires importants 

(Junglee, 2014). 

Le stress oxydatif (ou stress oxydant) est un type d'agression des constituants de la cellule 

dû aux espèces réactives de l’oxygène (ERO) qui vont s'attaquer aux membranes cellulaires, 

aux protéines, à l’ADN et à la perturbation de nombreux processus physiologiques comme la 

photosynthèse. Il peut être induit lors de la surproduction d’espèces réactives et/ou par suite 

de l’inhibition des systèmes antioxydants qui peuvent être inactivés, soit directement, soit par 

défaut de synthèse. Il correspond à un déséquilibre entre molécules pro-oxydantes (espèces 

réactives oxygénées) et molécules de défenses antioxydantes (vitamines, enzymes) au niveau 

cellulaire (Peltier et al., 2004). 

En conditions physiologiques normales, les ERO produites dans les différents 

compartiments cellulaires de la plante sont efficacement éliminés ou piégés par divers 

antioxydants localisés dans ces organelles (Sharma et al., 2012). Dans ces conditions, il y a 

un équilibre permanent entre les ERO produites et les ERO piégées par les antioxydants  
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Figure 40: Les principaux stress environnementaux 
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(Foyer et Noctor, 2005). Par contre, cet équilibre est perturbé lors d’un stress biotique ou 

abiotique. En effet, en condition de stress, la concentration en ERO intracellulaire augmente 

fortement conduisant à un stress oxydatif (Scandalios, 2005 ; Sharma et al., 2012). Chez les 

plantes, les mécanismes antioxydants font intervenir des enzymes et/ou des molécules de 

détoxication des ERO (ROS). 

2. Les mécanismes de défense contre les ERO chez les végétaux  

Les végétaux sont des organismes immobiles dits sessiles, ils sont alors incapables de fuir 

face aux contraintes favorisant la production d’ERO et altérant ainsi leur croissance. Afin de 

limiter l’accumulation de molécules oxydantes et leurs effets néfastes sur les macromolécules 

cellulaires, les plantes ont développé différentes stratégies. D’une part, elles ont mis en place 

des mécanismes d’évitement de la production d’ERO. Et d’autre part, ces organismes 

possèdent de nombreux mécanismes de détoxication non-enzymatiques et enzymatiques des 

ERO (figure 41). 

2.1. Les mécanismes de détoxication enzymatique  

Chez les plantes, les mécanismes antioxydants enzymatiques font principalement intervenir 

les enzymes suivantes : superoxyde dismutase (SOD), catalase (CAT), ascorbate peroxydase 

(APX), glutathion-S-transférase (GST), monodéhydroascorbate réductase (MDHAR), 

déhydroascorbate réductase (DHAR), glutathion réductase (GR) et glutathion peroxydase 

(GPX). Elles ont pour fonction de convertir les ERO en composés moins toxiques ou de 

générer des antioxydants réduits intervenant dans la détoxication des ERO (Sharma et al., 

2012). Les principales réactions catalysées par ces enzymes sont illustrées dans le tableau 

(22). 

2.1.1. La superoxyde dismutase (SOD) 

Les superoxyde dismutases sont des métallo-enzymes se retrouvant dans l’ensemble du 

monde du vivant, mis à part dans quelques microorganismes (Alscher et al., 2002). Les 

plantes possèdent trois types de SOD contenant des groupements prosthétiques renfermant des 

métaux différents : du fer (Fe-SOD), du manganèse (Mn-SOD) ou du cuivre et du zinc 

(Cu/Zn-SOD). Toutes catalysent la dismutation de deux anions superoxydes en dioxygène et 

peroxyde d’hydrogène (Bowler et al., 1994; Arora et al., 2002). Les Mn-SOD sont 

spécifiques aux mitochondries alors que les Fe-SOD sont exclusivement chloroplastiques. Les  
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Figure 41: Résumé des mécanismes antioxydants des plantes intervenant dans la défense 

contre les ERO produits lors de stress biotiques et abiotiques 

Tableau 22: Les principales réactions catalysées par les antioxydants enzymatiques 

Antioxydants enzymatiques Réactions catalysées 

Superoxyde dismutase (SOD) 2.O2
- + 2 H+           H2O2 + O2 

Catalase (CAT) 2 H2O2              2 H2O + O2 

Glutathion peroxydase (GPX) H2O2+ GSH        2 H2O + O2 

Glutathion-S-Transférase (GST) GSH + R- X. GSR + HX (RH représente 
un substrat électrophile) 
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Ascorbate peroxydase (APX)  H2O2 + AA        2H2O + DHA 

Monodéhydroascorbate 
réductase (MDHAR) 

MDHA+ NAD(P)       AA + NAD (P)+ 

Déhydroascorbate réductase 
(DHAR) 

DHA + 2 GSH       AA+ GSSG 

Glutathion réductase (GR) GSSG+ NAD(P)H      2GSH + NAD(P)+ 
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Cu/Zn-SOD ont été localisées dans le cytosol, les chloroplastes, les peroxysomes et les 

mitochondries (Bueno et al., 1995). 

2.1.2. La catalase (CAT) 

Les CAT sont des enzymes à hème qui catalysent la dismutation de l’H2O2 en H2O et O2. 

Elles sont spécifiques de l’H2O2 et présentent une faible activité contre les dérivés peroxydés. 

Les peroxysomes, sites majeurs de production d’H2O2 par la photorespiration, sont également 

la principale localisation des CAT. Les catalases des plantes ont été classées en trois groupes 

basés sur le profil d’expression des gènes : les CAT de classe I sont principalement exprimées 

dans les tissus photosynthétiques et sont régulées par la lumière ; les CAT de classe II sont 

exprimées dans les tissus vasculaires ; et les CAT de classe III sont essentiellement exprimées 

dans les graines et les jeunes pousses (Mhamdi et al., 2010 ; Willekens et al., 1995). En 

outre la détoxication de l’H2O2, les catalases jouent un rôle important dans le maintien de 

l’équilibre redox pendant un stress oxydatif.  

2.1.3. La glutathion peroxydase (GPX) 

Les GPXs sont une grande famille des isoenzymes qui catalysent la réduction des 

hydroperoxydes organiques et lipidiques et de H2O2 en utilisant le glutathion réduit comme 

donneur de protons, ce qui provoque son oxydation en glutathion oxydé (GSSG) et aide les 

plantes à lutter contre le stress oxydatif (Noctor et al., 2002). Millar et al. (2003) ont 

identifié plusieurs isoenzymes chez Arabidopsis présents dans le cytosol, le chloroplaste, les 

mitochondries et le réticulum endoplasmique. Ainsi, le Cd augmente l'activité de la GPX dans 

les cultivats de plantes C. annuum (León et al., 2002) et la tolérance au stress abiotique chez 

les plantes transgéniques est améliorée par la surexpression de la GPX (Gill et Tuteja, 2010). 

2.1.4. Les enzymes du cycle ascorbate-glutathion  

Les enzymes du cycle ascorbate-glutathion telles que l’ascorbate peroxydase (APX), la 

monodéhydroascorbate réductase (MDHAR), la déhydroascorbate réductase (DHAR) et la 

glutathion réductase (GR) sont essentielles dans la défense contre les ERO. Ces enzymes 

régénèrent l’ascorbate et le GSH, et détoxifient l’H2O2. Elles ont été identifiées dans le 

cytosol, les chloroplastes, les mitochondries et les peroxysomes (Jimenez et al., 1997). 

2.1.5. L’ascorbate peroxydase (APX) 
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L’ascorbate peroxydase (APX) est une enzyme qui catalyse aussi la réduction de H2O2 en 

utilisant l’ascorbate (ASA) comme donneur d’électrons, les produits de la réaction sont l’H2O 

et le dihydroascorbate (DHA). Cette enzyme fait partie du cycle ascorbate-glutathion. Les 

APX constituent une famille de 5 isoformes localisées dans les thylakoides, le stroma des 

chloroplastes, les peroxysomes (Sharma et al., 2004). Les APX sont considérées comme 

étant plus efficaces que les CAT étant donne qu’elles sont distribuées dans toute la cellule et 

qu’elles ont une meilleure affinité pour H2O2 (Das et Roychoudhury, 2014). 

2.1.6. La Glutathion-S-transférase  (GST) 

La GST est une grande famille d’enzymes catalysant la conjugaison du glutathion avec de 

nombreux substrats xénobiotiques ou composés naturels souvent cytotoxiques de nature 

électrophiles. C’est l’enzyme majeure de la détoxication enzymatique des xénobiotiques 

(Anjum et al., 2012). Elle est très soluble et est largement répandue dans les eucaryotes ; 

chez les plantes, elle représente 2% des enzymes solubles (Frova, 2003). Les GST 

interviennent dans la réponse des plantes aux stress biotique et abiotique. Dans l’organisme, 

elles catalysent la conjugaison du glutathion avec les herbicides et les métaux en les 

désactivant. Elles peuvent avoir des activités peroxydases, isomérase ou thiol transférase et 

intervenir dans l’homéostasie des hormones et la modulation de la signalisation cellulaire 

(Dixon et al., 2010). Noctor et al. (2002) rapportent que les GST participent à l’élimination 

des composés génotoxiques ou cytotoxiques qui peuvent réagir et endommager l'ADN, l'ARN 

et les protéines. Les GST végétales sont donc une famille de protéines de séquences 

divergentes avec une structure conservée qui se lie sélectivement au GSH et inductible par le 

stress. Elles sont dans la plupart du temps cytosoliques, mais on les trouve également dans les 

microsomes, les plastides, les nucleus et les apoplastes (Foyer et Noctor, 2005). 

2.2. Les mécanismes de détoxication non-enzymatiques  

Il existe de nombreux mécanismes antioxydants non enzymatiques ubiquitaires qui 

agissent comme des tampons redox cellulaires tels que l’ascorbate et le glutathion, les 

caroténoïdes, les tocochromanols, les plastoquinones et les flavonoïdes (Apel et Hirt, 2004). 

Parmi ces antioxydants non enzymatiques l’ascorbate et le glutathion :  

2.2.1. L’Ascorbate  
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L’ascorbate est le composé antioxydant le plus abondant chez les plantes (10-100 mM) 

(Noctor et Foyer, 1998), il se concentre en majorité dans les tissus photosynthétiques. 

Environ 90% de cet antioxydant est situé dans le cytosol ainsi que dans l’apoplaste (Shao et 

al., 2008). Sa capacité à transférer ses électrons dans diverses réactions enzymatiques et non-

enzymatiques lui confère un fort pouvoir antioxydant (Ashraf et al., 2008). En conditions 

physiologiques normales, l’ascorbate se trouve essentiellement à l’état réduit où il fonctionne 

notamment comme co-facteur de la violaxanthine dé-époxydase pour favoriser la dissipation 

de l’excès d’énergie (Smirnoff, 2000). En agissant contre les ERO telles que l’•O2
- et l’H2O2, 

il s’oxyde et forme le monodéhydroascorbate (MDHA). Cette molécule instable peut 

spontanément générer du déhydroascorbate (DHA) et de l’ascorbate, ou être réduite en 

ascorbate par l’intervention de la MDHAR (Asada et al., 2000). 

2.2.2. Le glutathion  

Le glutathion (GSH) est un tripeptide (acide glutamique-cystéine-glycine). Avec son 

groupement sulfhydrile, il est le thiol majoritaire au niveau intracellulaire et est 

essentiellement présent sous forme réduite (la concentration de la forme oxydée dissulfure 

GSSG est au moins 10 fois plus faible). Le GSH joue son rôle d’antioxydant en tant que 

substrat d’enzymes antioxydantes telles que les glutathion peroxydases (GPX) (Couto et al., 

2013). En effet, le glutathion prévient l’oxydation des groupements thiols grâce à son pouvoir 

réducteur. Il doit son pouvoir antioxydant à son caractère nucléophile et radicalaire (Scholz et 

al., 1989). 

3. Objectif du travail 

L’étude de cette partie a porté sur la tolérance et la résistance de Mentha aquatica L. au 

stress engendré par les eaux usées, en mettant l'accent sur : 

- Les variations biochimiques (protéines totales). 

- Les activités antioxydantes enzymatiques (CAT, APX, GPX et GST) et non 

enzymatique (GSH). 

- La production d’espèces réactive de l’oxygène (H2O2). 

- Le métabolisme énergétique : la respiration et la photosynthèse. 
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4. Matériel et méthodes 

L’étude expérimentale a été menée au niveau du Laboratoire de Toxicologie Cellulaire de 

l’Université de Badji Mokhtar - Annaba. 

4.1. Matériel 

Le matériel végétal utilisé dans ce travail est le même que celui décrit dans le chapitre IV 

la menthe aquatique (Mentha aquatica L.), dont les organes choisis sont les feuilles et les 

racines. 

4.2. Méthodes  

Après 7 et 14 jours d’exposition aux eaux usées, les plantes sont collectées et disséquées 

afin d’évaluer les effets sur le stress oxydant (H2O2), les effets biochimiques de défense 

(Protéines totales), les variations  des activités antioxydantes enzymatiques (CAT, APX, GPX 

et GST) et non enzymatique (GSH), les effets énergétiques (respiration, photosynthèse), en 

comparant avec les plantes témoins. 

4.2.1. Dosage des teneurs en protéines totales 

Le dosage des protéines des racines et des feuilles de Mentha aquatica L. est effectué selon 

la méthode de Bradford (1976) par référence à une courbe d’étalonnage réalisée avec des 

concentrations croissantes d’albumine de sérum de bœuf (BSA). Les absorbances sont lues  à 

595nm. Les concentrations sont exprimées en mg/g de matière fraiche (MF).  

4.2.2. Dosage de peroxyde d’hydrogène (H2O2) 

La concentration du H2O2  a été déterminée par la méthode de Lareto et Velikova (2001). 

Approximativement, 100 mg de matière fraiche a été homogénéisée avec 2 ml d’acide 

trichloroacétique (TCA) à 0,1% (v/v) à 4°C. L’homogénat obtenu a été centrifugé à 12000 g 

pendant 15 min à 4°C. 500 µl de surnageant a été ajouté à 500 µl du tampon phosphate 

(K2HPO4/KH2PO4 :10 mM, pH 7,0) et 1ml d’iodure de potassium (KI : 1 M). La teneur de 

H2O2 dans le surnageant a été évaluée par mesure de densité optique à 390 nm contre le blanc, 

en utilisant un coefficient d’extinction molaire de 26,6 M-1 cm-1 et la concentration est 

exprimée en µM/g de matière fraiche. 
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4.2.3. Détermination des activités enzymatiques antioxydantes 

 Préparation de l’extrait enzymatique. 

La matière fraiche des feuilles et des racines de Mentha aquatica L. (environ 1g) sont 

broyées à froid dans un mortier avec 5 ml de tampon phosphate (50 mM phosphate, pH = 

7,5). L’extrait brut est ensuite procédé à une centrifugation à 12000 g pendant 20 min. Le 

surnageant obtenu est utilisé comme extrait enzymatique pour la détermination des différentes 

activités enzymatiques. 

4.2.3.1. Mesure de l’activité Catalase (CAT) 

L’activité Catalase est mesurée selon la méthode de Cakmak et Horst (1991). Le mélange 

réactionnel contenant 100 µl de l’extrait enzymatique, 50μl de peroxyde d’hydrogène H2O2 à 

0,3% et 2850μl de tampon phosphate (50 mM, pH= 7,2). L’étalonnage de l’appareil se fait en 

l’absence de l’extrait enzymatique. La réaction est déclenchée par l’ajout de l’eau oxygénée. 

L’activité du CAT  est calculée par mesure de la densité optique à 240nm pendant une minute, 

en utilisant un coefficient d’extinction molaire ε =39.4 mM-1.cm-1.L et exprimé en 

µM/min/mg de protéine. 

4.2.3.2. Mesure de l’activité Ascorbate-Peroxydase (APX) 

La technique de dosage de l’activité Ascorbate - Peroxydase est celle de Manivannan 

(2007). Le volume réactionnel final de 3 ml contient : 100μl d’extrait enzymatique, 50 μl 

H2O2 à 0,3 % et 2850 μl de tampon NaK. Ascorbate (50 mM NaK, 0 ,5 mM Ascorbate, pH = 

7,2) L’étalonnage de l’appareil se fait en l’absence de l’extrait enzymatique. La lecture est 

effectuée à une longueur d’onde de 290 nm pendant 1 min. L’activité de cette enzyme est 

calculée à l'aide du coefficient d’extinction molaire = 2,8 mM-1 cm-1 L et exprimée en µM 

/min / mg de protéines. 

4.2.3.3. Mesure de l’activité Gaïacol Peroxydase (GPX) 

L’activité gaïacol peroxydase est déterminée selon la méthode de Hiner et al. (2002), 

Cette activité est mesurée par l’augmentation de l’absorbance à 470 nm due à la 

polymérisation du gaïacol en tétragaïacol en présence de peroxyde d’hydrogène. Pour un 

volume final de 3 ml, le mélange réactionnel contient : 100μl d’extrait enzymatique, 50μl 
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d’H2O2  à 0,03% et 2850μl de tampon phosphate-Gaïacol (50mM NaK, 8mM de gaïacol, 

pH=7,20). L’activité GPX est exprimée en µM/min/mg de protéines (ε =2,47 mM-1.cm-1) 

 Quantification des mesures spectrophotométrique. 

La formule suivante, est utilisée dans la quantification des différentes mesures 

spectrophotométriques suite aux dosages enzymatiques de la GPX, APX et CAT (Servais, 

2004). 

 

𝑨𝒄𝒕 = ∆𝑨. 𝑽𝒕𝜺. ∆𝒕. 𝑳. 𝑽𝒆. 𝑷 

 

 

Act : Activité enzymatique en nmol/min/mg de Protéines. 

ε : Coefficient d’extinction linéique molaire en M. 

ΔA : Différence moyenne de l’absorbance. 

Vt : Volume total du mélange réactionnel en ml. 

Ve: Volume de l’extrait enzymatique en ml. 

L: Largeur de la cuve de mesure en cm. 

P: Teneur en protéine en mg. 

T: temps de lecture en min. 

4.2.3.4. Mesure de l’activité Glutathion-S-Transférase (GST) 

L’activité glutathion S-transférase est réalisée suivant la méthode de Habig et al. (1974). 

Elle est basée sur la réaction de conjugaison entre la GST et un substrat, le CDNB (1-chloro 2, 

4 dinitrobenzène) en présence d’un cofacteur : le glutathion (GSH). Les échantillons sont 

homogénéisés dans un tampon phosphate à pH 6,5 et à 100 mM et centrifugés à 9000g 

pendant 30 min, le surnageant récupéré servira comme source d’enzymes. 

Le dosage consiste à faire réagir 200 µl (0,2 ml) du surnagent avec 1,2 ml du mélange 

CDNB (20 mM) et GSH (100 mM) [0,4052 g CDNB ; 3,072 g GSH ; 1 ml éthanol, 99 ml 

tampon phosphate (100 mM ; pH 6,5)]. L’activité enzymatique est mesurée toute les 15 

secondes pendant une minute à une longueur d’onde de 340 nm. Les concentrations de la GST 
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sont exprimées en µmole /min/ mg de protéines et l’activité spécifique est déterminée d’après 

la formule suivante :   
 

 

 

X : micromole de substrat hydrolysé par mg de protéines (µM/min/mg de protéines). 

Do : pente de la droite de régression obtenue après hydrolyse du substrat en fonction du 

temps. 

9,6 : coefficient d'extinction molaire du CDNB (mM-1cm-1). 

Vt : volume total dans la cuve : 1,4 ml (0,2 ml surnagent + 1,2 ml du mélange CDNB/GSH).  

Vs : volume du surnageant utilisé dans le dosage : 0,2 ml. 

mg de protéines : quantité de protéines exprimée en mg. 

4.2.4. Détermination des activités non enzymatiques antioxydantes 

4.2.4.1. Dosage des teneurs en Glutathion (GSH)  

Le glutathion a été dosé selon le procédé de Weckberker et Cory (1988), qui repose sur la 

mesure de l'absorbance de l'acide 2-nitro-5 mércapturique, résultant de la réduction de l'acide 

5-5' thiol-bis-2-nitrobènzoïque (DTNB) par les groupements thiol (-SH) du glutathion. 

Le protocole consiste à : 

- Broyer 500 mg du végétal dans 4 ml tampon phosphate (0.1 M, pH=6.5) et centrifuger 

ce mélange à 5000 tours/min pendant 15 min. 

-  Prélever 0.8 ml (800 μl) de l'homogénat et ajouter 0.2 ml (200 μl) de ASS 0.25%. 

-  Agiter et laisser 15 min dans un bain de glace, centrifuger ensuite à 1000 tours/min 

pendant 5 min. 

- Prélever 0.5 ml (500 μl) du surnageant. 

- Ajouter 1 ml de tampon Tris-EDTA  

- Mélanger et ajouter 0.025 ml (25 μl) de DTNB. 

-  Laisser pendant 5 min à la température ambiante. 

-  Lecture se fait à 412 nm grâce à un spectrophotomètre. 

𝑿 =  ∆𝑫𝒐𝟗, 𝟔 × 𝑽𝒕𝑽𝒔 /𝒎𝒈 𝒅𝒆 𝒑𝒓𝒐𝒕é𝒊𝒏𝒆𝒔 
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Le taux du Glutathion est estimé selon la formule suivante: 

 

 

 

X : micromole de substrat hydrolysé par mg de protéines (μM/mg de protéines). 

ΔDO : différence de la densité optique obtenue après hydrolyse du substrat. 

13,1 : coefficient d'extinction molaire concernant le groupement thiol (-SH) à 412 nm. 

Vd : volume total des solutions utilisées dans la déprotéinisation : 1 ml (0,2 ml ASS + 0,8 ml 

homogénat). 

Vh : volume de l'homogénat utilisé dans la déprotéinisation : 0,8 ml. 

Vt : volume total dans la cuve : 1,525 ml (0,5 ml surnagent + 1 ml tris/EDTA + 0,025 ml 

DTNB). 

Vs : volume du surnageant dans la cuve : 0,5 ml. 

mg de protéines : quantité de protéines exprimée en mg. 

4.2.5. Etude du métabolisme respiratoire 

L’appareil utilisé est une électrode à oxygène, de type HANSATECH, qui permet la 

mesure de la production ou de la consommation d’oxygène. L’appareil comprend une cathode 

polarisé (-) en platine et une anode polarisé (+) circulaire en argent. Le contact entre les deux 

électrodes est établi par un pont de solution saturée de KCl, la suspension cellulaire est 

constamment remuée par un agitateur magnétique. L’application d’une faible tension 

électrique va provoquer la réduction électrolytique de l’oxygène présent dans la solution. Le 

courant qui traverse le circuit des deux électrodes quand la tension appliquée est en moyenne 

de 0,7mV, varie linéairement en fonction de la concentration en oxygène dissout dans la 

suspension cellulaire selon la réaction : 

 

                                     

 

La jaquette est maintenue à une température constante de 25°C. Cet appareil est relié à un 

ordinateur sur lequel les spectres apparaissent et sont ensuite enregistrés sur une imprimante 

de type (Epson-LQ 1027) (Djebar et Djebar, 2000). 

𝐗 = ∆𝐃𝐨𝟏𝟑, 𝟏 × 𝐕𝐝𝐕𝐡 × 𝐕𝐭𝐕𝐬 /𝐦𝐠 𝐝𝐞 𝐩𝐫𝐨𝐭é𝐢𝐧𝐞𝐬 

½ O2+ 2e-             O- 
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4.2.6. Etude du métabolisme photosynthétique 

L’intensité photosynthétique des échantillons (feuilles de Mentha aquatica L.) isolées est 

mesurée par l’électrode à oxygène comme pour l’intensité respiratoire. L’échantillon est 

séparé de toute source lumineuse par un épais filtré noir (carton) et caché par une boite noire 

afin d’accélérer le processus métabolique et permettre aussi l’activité photosynthétique. 

4.3.  Etude statistique 

Les données sont représentées par la moyenne plus ou moins l’écart type (m±SD). Pour 

chaque paramètre étudié nous avons réalisés quatre répétitions (n = 4). Les résultats obtenus 

ont fait l’objet d’une analyse de la variance ANOVA à un critère de classification (temps)  

grâce au logiciel Minitab16. 
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5. Résultats 

5.1. Evolution des teneurs en protéines totales après épuration 

La figure (42) représente l’évolution des concentrations moyennes en protéines totales au 

niveau des racines et des feuilles durant l’expérimentation. Nos résultats mettent en évidence 

qu’en présence des eaux polluées, les teneurs en protéines totales augmentent d’une manière 

très hautement significative (p<0,001) dans la partie aériennes et souterraine de Mentha 

aquatica L. par rapport à celles des témoins. Cette augmentation est plus importante au niveau 

des feuilles qu’au niveau des racines. 

5.2. Evolution de la production de peroxyde d’hydrogène après épuration 

La figure (43) montre l’influence des eaux polluées sur la production de peroxyde 

d’hydrogène dans les racines et les feuilles de Mentha aquatica L. nous observons une 

production de peroxyde d'hydrogène qui s’accentue d’une façon très hautement significative 

(p<0,001) au niveau des deux organes étudiés au cours du temps de rétention. En outre, nos 

résultats ont également montré que les teneurs en H2O2 dans les racines subissent une 

augmentation plus intense que dans les feuilles. Cependant, les eaux polluées entrainent un 

enrichissement en H2O2 de 76% en comparaison avec les plantes témoins. 

5.3. Evolution des activités enzymatiques antioxydantes après épuration 

5.3.1. Catalase 

Les variations de l’activité catalase au niveau des racines et des feuilles durant 

l’expérimentation sont illustrées dans la figure (44). Les résultats nous révèlent une 

augmentation très hautement significative (p<0,001)  de l’activité CAT après un séjour de 7 et 

de 14 jours chez les plantes retenues en comparaison à celles des témoins. Ainsi nous 

constatons également que les eaux polluées induisent une forte stimulation de l’activité CAT 

dans les racines que dans les feuilles.  

5.3.2. Ascorbate peroxydase 

La figure (45) met en évidence l’évolution de l’activité ascorbate-peroxydase au niveau des 

racines et des feuilles de Mentha aquatica L. au cours de l’expérimentation. Une 

augmentation très hautement significative (p<0,001) de l’activité APX est observée chez les 
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Figure 42: Evolution des teneurs en protéines totales au niveau des racines et des feuilles de 

Mentha aquatica L. (m ± SD; n = 4) 

 

 

Figure 43: Evolution de la production de peroxyde d’hydrogène au niveau des feuilles et des 

racines de Mentha aquatica L. (m ± SD; n = 4) 
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Figure 44: Variation de l’activité catalase au niveau des racines et des feuilles de Mentha 

aquatica L. (m ± SD; n = 4) 

 

 

Figure 45: Variation de l’activité ascorbate-peroxydase au niveau des racines et des feuilles 

de Mentha aquatica L. (m ± SD; n = 4) 
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racines et les feuilles de la menthe aquatique à partir du 7ème jour et tend à augmenter jusqu’au 

14ème jour. Cette augmentation est estimée à 31 % chez les feuilles et à 43 % chez les racines. 

D’après nos résultats, l’activité de cette enzyme dans les parties aériennes semble moins 

intense que dans les parties racinaires. 

5.3.3. Gaïacol peroxydase 

Les résultats de l’activité gaïacol-peroxydase au niveau des racines et des feuilles de 

Mentha aquatica L. sont regroupés dans la figure (46). Nous observons que celle-ci est 

stimulée d’une manière hautement significative (p<0,01) chez les plantes retenues 

comparativement à celles des témoins, cette stimulation est plus importante aux 14ème jours de 

rétention ; où elle atteint respectivement 54% chez les feuilles et 90% chez les racines. 

5.3.4. Glutathion-S-Transférase 

D’après la figure (47) représentative de  l’évolution de l’activité GST chez les racines et 

les feuilles de Mentha aquatica L. nous constatons que les eaux polluées provoquent une 

augmentation hautement significative (p<0,01) de l’activité GST durant notre 

expérimentation, Il révèle que cette dernière augmente d’une façon remarquable au niveau 

racinaire qu’au niveau foliaire. Ainsi la stimulation la plus importante est notée au 14éme jour 

de rétention où elle représente 3 fois l’activité du témoin. 

5.3. Evolution des teneurs en glutathion après épuration 

Les variations des concentrations en glutathion au niveau des racines et des feuilles après 7 

et 14 jours de l’essai sont présentées dans la figure (48). En effet, une élévation hautement 

significative (p<0,01) des teneurs en GSH chez les feuilles et très hautement significatives 

(p<0,001) chez les racines est observée chez les plantes placées dans les eaux polluées 

pendant 7 jours. Par contre, nous remarquons une déplétion remarquable des concentrations 

en GSH chez les feuilles et les racines par rapport à celles des plantes témoins après un séjour 

de 14 jours. L’effet des eaux usées sur la synthèse du glutathion est plus modéré dans les 

racines que dans les feuilles. 
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Figure 46: Variation de l’activité gaïacol-peroxydase au niveau des racines et des feuilles de 

Mentha aquatica L. (m ± SD; n = 4) 

 

Figure 47: Variation de l’activité glutathion -S-Transférase au niveau des racines et des 

feuilles de Mentha aquatica L. (m ± SD; n = 4) 

 

Figure 48: Evolution des teneurs en glutathion  au niveau des racines et des feuilles de 

Mentha aquatica L. (m ± SD; n = 4) 
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5.3. Evolution du métabolisme respiratoire après épuration  

L’évolution du métabolisme respiratoire chez les racines de Mentha aquatica L. est 

présentée dans la figure (49), cette figure montre que les racines de la plante aquatique 

stressée subissent une perturbation de l’activité respiratoire qui se manifeste par une 

diminution de la consommation d’O2 chez les racines retenues pendant un séjour de 7 et 14 

jours comparativement aux témoins. L’analyse statistique révèle des différences hautement 

significatives (p<0,01) entre la respiration des racines témoins et celles plantés dans les eaux 

usées. 

5.4. Evolution du métabolisme photosynthétique après épuration 

La figure (50) indique l’effet des eaux polluées sur le métabolisme photosynthétique des 

feuilles de Mentha aquatica L. durant l’expérimentation. Nos résultats mettent en évidence 

une inhibition très hautement significative (p<0,001) de l’activité photosynthétique dans le 

temps de sa mesure (de 0 à 10 min), qui se traduit par une baisse de production d’O2 chez les 

feuilles des végétaux retenus pendant 14 jours par rapport à celles des témoins. 
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Figure 49: Evolution de  l’activité respiratoire au niveau des racines de Mentha aquatica L. 

 

 

Figure 50: Evolution de l’activité photosynthétique au niveau des feuilles de Mentha 

aquatica L. 
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6. Discussion 

Dans cette partie, nous avons évalué l’importance de la défense antioxydante dans la 

manifestation de la tolérance aux différents polluants et les altérations dans le statut oxydatif 

chez la plante Mentha aquatica L. étudiée au niveau foliaire et racinaire. Plusieurs études ont 

été mise en évidence précédemment la réponse des macrophytes face aux stress 

environnementaux (Souiki, 2008; Kleche, 2013; Derradji, 2015; Bensaid, 2018). 

Dans un premier temps, nous nous somme intéressés par le dosage des protéines totales. 

Nos résultats mettent en évidence, une augmentation des concentrations en protéines totales 

au niveau des racines et des feuilles de Menta aquatica L. De ce fait, cette augmentation 

traduit l’existence des protéines, synthétisées lors du stress généré par les xénobiotiques et/ou 

métaux lourds, existant éventuellement dans les milieux hydriques expérimentaux, tel 

rapporté dans les travaux de Dixon et al. (2003). Comme nous avons montré dans les 

chapitres précédents la présence des éléments traces métalliques dans nos eaux,  l’exposition 

aux métaux lourds provoque une production rapide des ERO, en entrainant des modifications 

variables dans la structure des protéines (Cargnelutti et al., 2006). Ces modifications 

oxydatives sont caractérisées par la formation des dérivés carbonyles (Shacter et al., 1994). 

Cependant, certaines plantes peuvent synthétiser de nouvelles protéines contre ce stress 

(Verma et Dubey, 2003). Ces résultats viennent confirmer ceux rapportés antérieurement par 

Derradji (2015) qui ont aussi montré une augmentation des protéines totales dans les racines 

et les feuilles de Phragmite australis face à un stress généré par les eaux usées pendant 7 et 14 

jours. 

Nous nous sommes focalisés, dans un deuxième temps, sur l’évolution des espèces 

réactives de l’oxygène via l’analyse du peroxyde d’hydrogène. Le H2O2 joue le rôle d’une 

molécule signal qui alerte la cellule de la présence d’un stress environnemental (Rentel et 

Knight, 2004; Maksymiec, 2007). Selon Dat et al. (2000), H2O2 peut fonctionner comme un 

messager secondaire à des faibles concentrations mais il devient toxique à fortes 

concentrations. Le H2O2 peut provenir de la réaction de dismutation de l’anion superoxyde 

par la SOD (Cakmak, 2000; Mishra et al., 2006). Il peut provenir aussi de l’altération du 

transport d’électrons dans les chaînes photosynthétique et respiratoire (Dixit et al., 2001; 

Gomes-Junior et al., 2006). Dans ce travail, nous avons montré une production de peroxyde 

d’hydrogène qui varie selon le temps et l’organe étudié. La production de H2O2 est plus 

importante au 14ème jour du pilote expérimentale. En prolongeant le temps, les eaux usées 
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stimulent la production de peroxyde d’hydrogène. L’accumulation de H2O2 dans les parties 

des plantes est un symptôme de surproduction des ROS observés précédemment chez 

Brassica juncea L exposé aux différentes concentrations de Cd pendant 7 jours par Kapoor 

et al. (2019). Nazari et al. (2017) ont signalé également une augmentation de H2O2 chez 

Mentha aquatica L. suite à un traitement au manganèse. De même, les résultats de Alayat 

(2015) soulignent que le cadmium induit un enrichissement en H2O2 chez les céréales. 

Notre intérêt s’est porté dans un second temps sur le suivi des variations des activités des 

biomarqueurs non-enzymatiques et enzymatiques chez Mentha aquatica L. Le rôle des 

différentes enzymes antioxydantes dans la lutte contre l’effet toxique des ROS dans des 

conditions stressantes a été mis en évidence par plusieurs auteurs (Bernard et al., 2015; De 

Pinto et al., 2015). 

La CAT est une enzyme indispensable pour la détoxification des ROS pendant les 

conditions de stress. Elle catalyse la conversion de H2O2 en H2O dans le peroxysome des 

plantes (Noctor et Foyer, 1998; Cherif et al., 2011). Les résultats acquis dans cette étude 

révèlent une stimulation de l’activité catalase dans les racines et les feuilles de Mentha 

aquatica L. en présence des eaux poluées. Plusieurs auteurs ont montré une augmentation de 

l’activité catalytique sous l’effet d’un stress toxique, comme le Cd (Souiki, 2008), l’herbicide 

« Calliofop 36EC » (Tlidjen, 2014), le Mn (Nazari et al., 2017), le mercure (Zhang et al., 

2017). Yang et Poovaiah (2002) suggèrent que l’augmentation de l’activité catalase est 

étroitement liée à l’augmentation de la concentration intracellulaire du peroxyde d’hydrogène 

et du Ca2+. En situation de stress, une augmentation de la teneur en calcium entraîne une 

stimulation de l’activité de cette enzyme suite à la fixation de l’ion calcique à une protéine 

cytosolique appelée calmoduline formant un complexe Ca2+calmoduline. Ce dernier joue le 

rôle d’une molécule signal,  stimulant l’activité catalase. 

L'ascorbate peroxydase est une enzyme impliquée dans l'élimination du peroxyde 

d'hydrogène lors d'un stress oxydant (Souguir, 2009). Nous avons noté une sensibilité de 

l’APX au stress causé par les eaux polluée qui se présente sous forme d’une stimulation de 

son activité surtout au 14ème jour de l’expérimentation. Cette stimulation dans les deux 

organes de Mentha aquatica L., indique son rôle crucial dans l’élimination des ROS durant le 

stress induit par les polluants présents dans les eaux, ces polluants provoquent l’activation de 

l’APX chez les plantes pour se protéger contre les dommages oxydatifs. Cela indique la 

grande affinité de l’APX pour le H2O2 par rapport à la CAT et à la POD comme constaté par 
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Gill et Tuteja, (2010). La forte activité de l’APX a été observée chez diverses espèces 

végétales soumises aux différents polluants, Phragmite australis (Souiki, 2008 ; Klech, 

2013 ; Derradji, 2015), Lemna minor (Zhang et al., 2017); Triticum durum (Meksem, 2007; 

Alayat, 2015; Ferfar, 2017) et Typha latifolia (Bensaid, 2018). 

Les peroxydases sont des enzymes antioxydantes qui jouent un rôle crucial dans la 

croissance et le développement des plantes. Leurs activités sont stimulées dans des conditions 

de stress biotiques et abiotiques (Doganlar et Atmaca, 2011). Nous avons constaté lors de 

notre étude une augmentation de l’activité GPX de Mentha aquatica L. plantées dans des eaux 

usées. Les activités peroxydase élevées chez les plantes aquatiques, sont liées à la tolérance 

aux polluants (Lavid et al., 2001). Ces résultats ne concordent pas avec ceux de Sandalio et 

al. (2001) qui ont observé une diminution de l'activité peroxydase et d'autres enzymes 

antioxydantes chez le pois sous l'influence du Cd. Par contre de nombreux auteurs ont signalé 

une augmentation de l'activité GPX sous l’effet des métaux lourds (Macfarlane et Burchett, 

2001; Kafel et al., 2010; El-Beltagi et Mohamed, 2010; Doganlar et Atmaca, 2010). La 

relation positive entre la teneur en métal et l'activité GPX a également été rapportée par 

Nadgórska-Socha et al. (2008) chez les feuilles de Philadelphus coronarius dans une zone 

urbanisée de Cracovie (Pologne). Cependant, Baycu et al. (2006), dans leur évaluation de 

l'activité peroxydase chez les feuilles d'arbres feuillus plantés dans des parcs urbains en 

Turquie, ont observé une augmentation et une diminution de cette dernière par rapport aux 

plantes témoins. Pongrac et al. (2009) ont rapporté aucune modification de l'activité GPX 

dans les plantes Thlaspi praecox et Thlaspi caerulescens en présence de Cd et de Zn. 

Kandziora-Ciupa et al. (2013) ont signalé une augmentation de l'activité GPX dans les 

feuilles de Vaccinium myrtillus suite à un stress par le Fer et sa réduction en présence du Cd, 

Pb et Zn. Ces changements d'activité GPX peuvent être le signe d’une augmentation du stress 

oxydatif. Ce paramètre semble être universel, sensible et bien corrélé au stress métallique 

(Kandziora-Ciupa et al., 2013). 

Les glutathion S-transférases représentent une famille d'enzymes qui jouent un rôle 

important dans la détoxification par leur capacité à inactiver des substances toxiques (Zhang 

et al., 2013). La GST, possédant l’activité GSH peroxydase, catalyse les réactions de 

conjugaison entre le glutathion et un certain nombre de xénobiotiques, contribuant ainsi à la 

détoxification des espèces réactives de l'oxygène (Andra´s et al., 2005; Hellou et al., 2012). 

Plusieurs recherches montrent son importance dans la séquestration des métaux lourds chez 
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les plantes. Zhang et Ge (2008) ont montré l’implication de la GST dans la formation du 

GSH-Cd et sa séquestration au niveau des vacuoles. Ceci explique probablement l’induction 

de l’activité GST pour les plantes placées en milieu pollué, cette induction permet 

vraisemblablement de séquestrer et détoxifier des concentrations importantes de métaux 

lourds chez Mentha aquatica L. L’augmentation de l’activité de la GST en réponse au stress 

métallique a été rapportée antérieurement chez les racines de l’orge exposées à plusieurs 

métaux (Pb, Ni, Hg, Co, Cu et Zn) (Halušková et al., 2009), chez le maïs en présence de Cd 

(Requejo et Tena, 2012) et chez la plante aquatique Elodea canadensis traitée par le Cd et le 

Zn (Zouainia, 2017). 

Le glutathion est l'un des métabolites les plus importants dans les plantes. Il a des fonctions 

diverses dans la détoxification, la biosynthèse, l'homéostasie. Le GSH est le précurseur direct 

des phytochélatines (PCs). Les PCs sont des peptides de liaison impliqués dans la tolérance et 

la séquestration des métaux lourds (Bhargava et al., 2012). Ces peptides sont synthétisés 

enzymatiquement par la phytochélatine synthase et sont connus pour leur implication dans la 

détoxication et l’accumulation des métaux lourds (Pal et al., 2010). Les différentes études 

présentent des résultats contradictoires, leur teneur étant, soit augmentée, soit diminuée. Dans 

notre cas d’étude nos résultats révèlent une augmentation du taux de GSH racinaire et foliaire 

après un séjour de 7 jours. De ce fait, il semble que le GSH est utilisé directement par la 

cellule pour la protéger contre les espèces réactives de l’oxygène. Lin et al. (2007) ont montré 

que l’augmentation de la production de GSH, en présence du Cd, pourrait résulter de la 

stimulation de la transcription des gènes codant pour la synthèse de ce métabolite tels que les 

gènes codant pour la γ-glutamylcystéine synthétase, la glutathion synthétase et la glutathion 

réductase. En outre, après 14 jours du pilote expérimentale,  nous avons noté une diminution 

de GSH dans les deux organes étudiés, ces résultats sont cohérents avec ceux obtenus par 

Tatar et al. (2017) qui ont mis en évidence, une déplétion de GSH chez les plantes 

aquatiques Lemna minor L. et Lemna gibba L après séjour de ces dernières dans les eaux 

usées. Nazar et al. (2012) ont expliqué que la réduction de GSH due au stress généré par le 

Cd est probablement le résultat d'une production accrue de PCs, qui forment des complexes 

avec le Cd et se séquestrer dans les vacuoles. Tatar et al. (2017) suggèrent que les 

xénobiotiques changent les quantités de GSH et l’altération de celle-ci montre une adaptation 

aux polluants et joue un rôle critique dans le maintien de l'homéostasie cellulaire. Coa et al. 

(2019) ont montré que la biosynthèse de GSH joue un rôle important dans la dépuration de la 
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microcystine-LR (MC-LR) chez la laitue (Lactuca sativa L.) et l’épinard (Spinacia oleracea 

L.). 

Dans un dernier temps, et après avoir élucidé les effets des eaux usées sur les aspects 

biochimiques et enzymatiques, nous avons jugé utile de suivre le métabolisme énergétique 

(respiration et photosynthèse). Nos résultats montrent que l’exposition de Mentha aquatica L. 

aux eaux usées est à l’origine d’une inhibition progressive de la consommation d’oxygène. 

Cette inhibition est plus prononcée après un séjour de 14 jours dans les eaux polluées. Ce 

résultat semble appuyer l’hypothèse la plus plausible qui a été émise par Djebar (1988) qui 

explique que l’inhibition de la respiration observée chez des racines végétales en présence 

d’un xénobiotique est due à un découplage de la phosphorylation oxydative au niveau de la 

dernière étape de l’oxydation respiratoire ç-à-d lors du transfert des électrons vers la molécule 

d’oxygène. Il s’ensuit alors une inhibition de la respiration malgré un fonctionnement normal 

de l’ATPase mitochondriale. Sachant que chez les végétaux, le phénomène de détoxification 

se traduit par un stockage du xénobiotique dans les vacuoles est indépendant du gradient 

d’ATP. Selon Bouchlaghem et al. (2011) l’inhibition de la respiration chez les mousses et les 

lichens traitées par la poussière métallique est probablement due à une  perturbation de la 

phosphorylation oxydative mitochondriale. Cette perturbation serait expliquée par 

l'interférence de certains métaux lourds dans les activités enzymatiques et respiratoires par 

conséquent, dans le mécanisme de phosphorylation de l'ADP en ATP par l'ATPase. Nos 

résultats vont dans le même sens que ceux de Tlidjen (2014) et Khaldi (2012). 

Nous avons pu observer également que les différents polluants présents dans les eaux usées 

induisent une baisse de la photosynthèse. Les réponses des macrophytes émergents, 

soulignent des mécanismes d’adaptation importants développés par ces végétaux pour faire 

face à l’effet toxique d’une exposition aux métaux lourds qui modifie probablement 

l’absorption racinaire de l’eau et /ou son transport (Barcelo et Poschenrieder, 1990;  Bishnoi 

et al., 1993). Selon d’autres auteurs, lorsque la plante est stressée, la racine et le rhizome sont 

soumis à un manque d’eau (Yang et al., 2004) lié à des effets négatifs sur l’absorption d’eau 

et son transport qui son aussi dépendants de l’activité des aquaporines (canaux à eau) sensible 

aux métaux lourds (Kasim, 2007 ; Disante et al., 2010). Toutefois, si la fermeture des 

stomates réduit l’approvisionnement en CO2 atmosphérique conduisant à une diminution de la 

photosynthèse nette (A) (Hopkins, 1999), d’autres paramètres physiologiques sont 

susceptibles de réduire l’activité photosynthétique tels que les contenus en chlorophylle, la 
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photochimie et les activités enzymatiques associées au métabolisme carboné. Ainsi, l’activité 

photosynthétique peut être diminuée par la réduction de la concentration en chlorophylles des 

feuilles (Pezeshki, 2001). Israr et al. (2006) expliquent l’altération du métabolisme 

photosynthétique par deux hypothèses : Soit un xénobiotique affecte un composé lumière-

dépendant relié à la photosynthèse, soit l’un des photosynthétats frais joueraient un rôle dans 

la tolérance des plantes aux polluants et confère ainsi à la lumière une protection relative. Nos 

résultats sont en accord avec ceux de Shaker (2016) qui rapporte un effet inhibiteur des 

métaux lourds sur l’activité photosynthétique chez la marcophyte Typha latifolia et ne 

semblent pas concorder avec ceux de Khaldi (2012) qui ont mis en évidence une stimulation 

de cette activité chez les mousses et les lichens, suite au traitement par les NPKs.  

Conclusion 

La démarche adoptée dans cette partie a consisté à évaluer le pouvoir antioxydant de  

Mentha aquatica L. en réponse au stress oxydatif induit par les eaux usées et caractériser ses 

propriétés de tolérance via le suivi d’une batterie de biomarqueurs de défense. 

D'après nos résultats, le stress causé par les eaux usées, engendre une surproduction des 

espèces réactive de l’oxygène et des modifications biochimiques, enzymatiques et 

métaboliques. Ces altérations se manifestent, à l’échelle des deux organes étudiés, par une 

accumulation de H2O2, une augmentation des protéines totales, une induction des activités 

enzymatiques et une variation du glutathion ainsi qu’une perturbation fonctionnelle traduite 

par une inhibition de l’activité respiratoire et photosynthétique.  

Nous pouvons conclure que Mentha aquatica L. semble développer des systèmes de 

défense visant à réagir aux changements de son milieu environnant. Ces systèmes de 

détoxication font intervenir des mécanismes enzymatiques et d'autres non-enzymatiques.  Les 

systèmes enzymatiques font appel à la CAT, APX, GPX et GST. Les systèmes non-

enzymatiques font intervenir le glutathion, pour réguler les concentrations des ERO. 
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Conclusion générale  

Le Nord-est Algérien est marqué par un développement rapide urbanistique, industriel et 

agricole avec pour conséquence des rejets dans le milieu aquatique sans réseau 

d’assainissement développé. La réutilisation des eaux chargées a des effets néfastes sur la 

santé publique et sur l’environnement avec l’émergence de pathologies divers et graves.  

La démarche engagée dans la présente étude s’est appuyée sur quatre principaux axes : la 

première approche a consisté à caractériser les eaux de surfaces des oueds Boukhmira, 

Meboudja et Seybouse destinées à l’irrigation en suivant la variation saisonnière des 

paramètres physicochimiques et bactériologiques. Notre intérêt s’est ensuite orienté vert  

l’évaluation du degré de contamination métallique des différents compartiments des sites 

étudiés  à savoir : les eaux, les sédiments et les larves de Chironomidae.  Nous nous sommes 

particulièrement concentrés sur une étude morphologique des larves de Chironomus sp. afin 

d’établir le lien entre la pollution de ces compartiments et les déformations observées. A partir 

de ces données, il nous a semblé nécessaire de tenter à trouver une solution alternative en 

testant les capacités épuratrices de Mentha aquatica L. à épurer les eaux usées par 

l’installation de marais filtrants artificiels sous un régime d'écoulement vertical, tout en 

suivant les indicateurs de pollutions physico-chimiques et bactériologiques avant et après 

passage des eaux usées dans les systèmes d’épurations. Afin de mieux cerner les mécanismes 

cellulaires mis en jeu dans la tolérance de Mentha aquatica L., nous nous sommes penchés sur 

le suivi des biomarqueurs du stress oxydant. 

Lors de la caractérisation de la qualité des eaux des oueds Boukhmira, Meboudja et 

Seybouse dans la première partie de notre travail,  nos résultats ont mis en évidence des 

faibles teneurs en oxygène dissous, des valeurs élevées en MES, en DBO5, en DCO, en 

ammonium et en orthophosphates ainsi qu’une charge importante de germes totaux, 

coliformes totaux, coliformes fécaux et streptocoques fécaux. Le rapport DCO/DBO5 indique 

que les eaux des oueds étudiées reçoivent des eaux usées urbaines à dominance domestique et 

facilement biodégradables, le rapport DBO5/DCO confirme que ces eaux présentent une 

charge organique élevée. Il ressort  que la quasi-totalité des paramètres analysés ne sont pas 

conformes aux normes nationales (J.O.R.A) et internationales (OMS, FAO) des eaux 

destinées à l’irrigation.  
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Dans la deuxième partie, l’évaluation de la qualité des trois compartiments des sites 

d’étude a révélé une contamination métallique de l’eau, des sédiments et des tissus larvaires. 

De plus, l’observation des anomalies morphologiques a mis en évidence des pourcentages de 

déformations élevés du mentum et des mandibules chez les larves de Chironomus sp. ce qui 

laisse supposer l’existence de pressions chimiques. L’analyse en composante principale 

(ACP) et le test de Pearson ont mis en évidence une corrélation entre les concentrations en 

métaux lourds dans la colonne d’eau, le compartiment sédimentaire et les taux de 

déformations. 

L’essai d’un système de phytoépuration avec Mentha aquatica L. que nous avons réalisé 

lors de la troisième partie, nous a bien montré que le procédé constitue une alternative 

efficace pour l'épuration des eaux usées avec des abattements de 92,59% pour les MES, 

79,12% et de 85,63% pour la DCO et la DBO5 respectivement. L'élimination des nutriments 

est relativement satisfaisante : 87,79% pour les PO4
-3 

et 30,76% pour les nitrates. D’un autre 

coté, la présence de la menthe aquatique dans le système assure une nette élimination de la 

charge bactérienne.  

Le suivi du rôle du système anti-oxydant chez Mentha aquatica L. dans la dernière partie 

de notre travail a mis en évidence une augmentation des protéines totales, une induction des 

activités enzymatiques et non enzymatiques anti-oxydantes (CAT, APX, GPX, GST et GSH). 

Parallèlement, l’étude polarographique effectuée sur racines et feuilles a révélée une 

inhibition de l’activité respiratoire et photosynthétique chez Mentha aquatica L. en présence 

d’eaux chargées. 

En conclusion, il ressort de ce travail que : 

- Les eaux de surface de Oued Boukhmira, Meboudja et Seybouse sont de mauvaise 

qualité physicochimique et bactériologique, elles doivent subir une épuration avant 

d’être réutilisées en agriculture.  

- Les larves de Chironomidae révèlent une réelle pertinence comme modèles 

bioindicateurs de pollution. Ainsi, les déformations morphologiques chez les larves de 

Chironomus sp.  constituent un outil efficace de biosurveillance des écosystèmes 

aquatiques en Algérie.  
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- L’essai de phytoépuration avec Mentha aquatica L. en laboratoire est prometteur pour 

le développement d’une solution d’assainissement des eaux usées afin de réduire les 

risques encourus sur les ressources en eau, la biodiversité et la santé publique. 

- La menthe aquatique (Mentha aquatica L.) développe des systèmes de défense visant 

à réagir à une pollution du milieu. Ces systèmes de détoxication font intervenir des 

mécanismes enzymatiques (CAT, APX, GPX et GST) et d'autres non-enzymatiques 

(GSH), pour réguler les concentrations des ERO. 

Ce travail ouvre plusieurs pistes et perspectives d’étude, il serait donc judicieux de : 

 Mener des études complémentaires pour l’évaluation de la toxicité des sédiments 

notamment la réalisation du test Microtox pour pouvoir confirmer les données 

chimiques. 

 Elargir l’étude à d’autres organismes benthiques afin de mieux éclairer les échanges 

entre les différents compartiments du milieu aquatique en ciblant les sites les plus 

pollués. 

 Tester la performance de Mentha aquatica L., à épurer les métaux lourds. 

 Une analyse multidimensionnelle pour l’évaluation physicochimique et 

bactériologique des effluents d’un système de phytoépuration mixte, serait également 

intéressante. 
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Annexe 1 : Tableau normes des eaux destinées 

Paramètres Unité 
Normes 

FAO* (1985) OMS**(1989) JORA (2012) 

pH  6,5-8,4* 6,5-8,5 

CE ds/m 

<0,7 * Aucune restriction 

0,7 – 3,0 * restriction légère à 

modérée 

> 3,0 * Forte restriction 

3 

MES mg/l < 30** 30 

DCO mg O2/ l < 40 ** 90 

DBO5 mg O2/ l < 10 ** 30 

NO3
-
 mg/l 50 ** 30 

NO2
-
 mg/l < 1 ** Non disponible 

NH4
+
 mg/l < 2 ** Non disponible 

PO4
3-

 mg/l < 0,94 ** Non disponible 

SAR meq/l 

< 3* Aucune restriction 

3-9* restriction légère à modérée 

> 9* Forte restriction 

Non disponible 

Coliformes 

totaux 
UFC/100ml Non disponible Non disponible 

Streptocoque 

fécaux 
UFC/100ml 1000 ** Non disponible 

Salmonelles UFC/ 1L Absence ** Non disponible 
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Annexe 2 : Limites de quantifications des métaux lourds dosés dans les différents 

compartiments étudiés (eau, sédiment et larves de Chironomidae) 

 

 

 

 

. 

 Pb 

 

Cd Fe Mn Al 

Eau (mg/l) 

 

0,001 0,003 0,002 0,001 0,005 

Sédiment 

(mg/l) 

0,02 0,05 / / / 

Larves 

(mg/l) 

0,02 0,05 / / / 


	M
	MES: Matière en suspension.
	Mn : Manganèse.
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