
REPUBLIQUE ALGERIENNE DEMOCRATIQUE ET POPULAIRE 

 
MINISTERE DE L’ENSEIGNEMENT SUPERIEUR ET DE LA RECHERCHE 

SCIENTIFIQUE 

 

 

UNIVERSITE 20 AOUT 1955- SKIKDA 
 

 
 

 

Faculté des Sciences 

Département des Sciences de la Nature et de la Vie 
 

 

Thèse Présentée en Vue de l’Obtention du Diplôme de Doctorat LMD 

 

Filière : Sciences biologiques 

      Option : Biologie et Environnement 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

             Réalisée Par : NOUNE Faïza 
 

Soutenue publiquement le  09/10/ 2024  devant le jury composé de: 
 

Dr. BOUHAYENE Salah   Université 20 août 1955-Skikda  Président  

Pr. CHAIB Nadjla    Université 20 août 1955-Skikda        Directrice de thèse  

Pr. METALLAOUI Sophia Université 20 août 1955-Skikda    Co-Directrice de thèse 

Dr. BOUCETTA Sabrine   Université 20 août 1955-Skikda   Examinatrice 

Pr. BRANES Zidane   Université Badji Mokhtar-Annaba  Examinateur 

Dr. SATHA-YALLES Amina   Université 8 mai 1945-Guelma   Examinatrice 

 

 

Année universitaire 2023/2024 

 

العلمي والبحث العالي التعليم وزارة  

سكيكدة -1955اوت 20جامعة   

Biofilms phototrophes des milieux anthropisés : 

dynamique des communautés diatomiques et intérêt de 

leur utilisation en bioindication  

 الجمهورية الجزائرية الديمقراطية الشعبية
 



Remerciements 

Je voudrais tout d’abord remercier ma directrice de thèse, Mme Nadjla CHAIB, 

Professeur à l’Université 20 août 1955-Skikda, ma co-directrice Mme Sophia 

METALLAOUI, Professeur à l’Université 20 août 1955-Skikda, et mon co-directeur Mr Saùl 

BLANCO LANZA, Professeur à  l’Université de León, Espagne.  

Vous avez été les piliers de ce travail, merci pour vos qualités humaines et votre 

compréhension. Vous m'avez sauvé, ainsi que ma thèse, à un moment difficile, et vous 

m’avez témoigné un soutien sans faille malgré les difficultés rencontrées.  

Mme CHAIB, merci de m’avoir fait entrer dans ce monde de diatomées, vous avez su 

me guider tout au long de ces années. Je vous remercie pour votre gentillesse, vos nombreux 

conseils et corrections, votre patience, vos encouragements, votre disponibilité et votre 

sympathie. J’ai été très honorée de travailler avec vous et je vous remercie d’avoir cru en moi. 

Vous avez su être très gentille et compréhensive, donc MERCI pour tout et surtout pour votre 

HUMANITE.  

Je tiens à remercier Mme METALLAOUI, de m’avoir accordé sa confiance pour 

mener à bien cette thèse. Je la remercie pour ses conseils et toutes les discussions partagées, je 

tiens du fond du cœur à vous remercier pour toutes vos corrections, votre écoute, et vos 

encouragements. 

J’exprime toute ma gratitude à Mr Saùl BLANCO, qui m'a accueillie dans son 

laboratoire de Diatomologie durant la mobilité. La confiance qu'il m'a témoignée durant mon 

séjour en Espagne, ainsi que l'attention constante qu'il a portée à mes travaux et à mes 

requêtes, m'ont réellement encouragé et permis de progresser. Grâce à son soutien, j’ai pu 

résister et continuer à travailler pendant la période difficile de la pandémie de Covid.   

Qu’il me soit permis de présenter l’expression de ma profonde gratitude aux membres 

du jury, pour avoir accepté d’en faire partie et pour l’intérêt qu’ils ont porté à cette thèse, je 

remercie donc le président Dr BOUHAYENE Salah de m’avoir fait cet honneur. Je souhaite 

également remercier Dr BOUCETTA Sabrine, Pr BRANES Zidane et Dr SATHA-YALLES 

Amina pour leurs avis et leur enthousiasme en tant qu’examinateurs.  



Les analyses physicochimiques de l’eau et le dosage des métaux lourds n’auraient pas 

pu être réalisés au niveau du laboratoire de la GL1/K sans l’aide et la compréhension de tout 

le personnel du Laboratoire.  

J’exprime mes remerciements les plus chaleureux pour toute l’équipe du laboratoire 

particulièrement Mr Aziz BOUCHERKHA, pour m’avoir permis de travailler dans de bonnes 

conditions, merci à Loubna et Nour  pour la disponibilité, la grande gentillesse et la bonne 

humeur.    

Je remercie également Maria Borrego-Ramos de l'Institut de l'Environnement de 

l'Université de León - Espagne, pour toute son aide, ses encouragements et sa motivation pour 

poursuivre. Je suis également reconnaissante pour son amitié et tous les moments que j'ai 

passé à León, des moments que je garderai précieusement en mémoire. 

Je tiens également à adresser mes remerciements à Oscar Fernandez et Adrian 

Llamazares du laboratoire de Diatomologie, Université de León, Espagne pour leur 

disponibilité et leur aide lors de mes expérimentations.  

Faire une thèse c’est aussi partager avec d’autres thésards embarqués dans le même 

navire, Un énorme merci à Hadjer et à Halima, merci pour les moments partagés. 

Je tiens à remercier tous les gens qui ont participé, de près ou de loin à cette aventure. 

Mes remerciements vont également à mes frères et sœurs, ma famille et mes ami(e)s…  

qui ne cessent de me poser cette question angoissante : Quand est-ce que tu soutiens ta thèse 

?, Eh bien j'y suis ! 

A ma mère, pour qui ces quelques lignes de remerciement sont si peu à côté de tout ce 

qu’elle a fait pour moi, Merci pour le soutien sans faille dans les moments difficiles,  merci à  

tout l’amour, merci d’avoir fait de moi ce que je suis aujourd’hui. 

Je vous dédie entièrement ce travail, aboutissement de votre éducation. J’espère que vous êtes 

fiers de moi. 

 

 

 



Résumé 

Les perturbations dans les eaux douces jouent un rôle clé dans l'état de santé des 

communautés de diatomées benthiques qui, à leur tour, pourraient être utilisées comme de bons 

indicateurs de pollution. Notre étude s’inscrit dans le cadre d’approfondissement de nos 

connaissances sur un des plus grands et importants écosystème lotique Algérien : Le bassin versant 

Kébir-Rhumel, soumis à un accroissement continu de pollution d’origine anthropique. Les eaux de 

rejets bruts et épurés dans Kébir-Rhumel ont été explorées des points de vue physico-chimique et 

floristique à partir de l’étude de la distribution des communautés benthiques de diatomées. Dans ce 

contexte, un suivi saisonnier de printemps 2017 à l’été 2018 sur les 30 points d’échantillonnage, 

nous a permis d'obtenir des données sur la qualité de l'eau dans l’objectif d'étudier et évaluer la 

réponse et la dynamique des communautés de diatomées y compris le développement de formes 

aberrantes de leur frustules. Cette étude in situ sur le Kébir-Rhumel a été complétée par deux 

expérimentations contrôlée à l’échelle du laboratoire, une première, consiste en une translocation de 

substrat, pour évaluer l’effet des niveaux élevés de conductivité sur les communautés de diatomées 

et une seconde expérience, analysant l’effet de gradient ascendant de conductivité, comme proxy de 

la salinité sur la morphologie des valves de diatomées. L’analyse in situ des données physico-

chimiques a mis en évidence une variabilité spatiale et temporelle des concentrations des différents 

paramètres mesurés dans les eaux de rejets du bassin versant. Kébir-Rhumel a été caractérisé par 

une diversité diatomique élevée, cette diversité augmente le long du gradient descendant de 

pollution. Les analyses multivariées ont montré les principales variables physico-chimiques qui ont 

contribué à la distribution des communautés de diatomées dans le bassin versant Kébir-Rhumel à 

savoir la conductivité, les phosphates, la vitesse du courant, les nitrates et la température. La 

composition taxonomique a également montré des espèces de diatomées avec des anomalies 

morphologiques de frustules, avec une typologie variable des malformations. Les deux expériences 

originales développées et qui constituent un bon outil méthodologique pour aider à la réduction et à 

l'interprétation des processus complexes qui déterminent le milieu naturel ont permis d'aboutir à des 

conclusions très pertinentes concernant l’apparition et le développement de formes tératologiques 

de diatomées.  

Mots clés :  

Kebir-Rhumel, Pollution, Les eaux de rejets, Diatomées benthiques, Tératologie, Conductivité. 

  



Abstract 

Disturbances in freshwaters play a key role in the health status of benthic diatom 

communities, which in turn, could be used as good indicators of pollution. Our study is part of the 

deepening of our knowledge on one of the largest and most important Algerian lotic ecosystems: 

The Kebir-Rhumel watershed, which is experiencing an increase in anthropogenic pollution. 

Discharges in Kebir-Rhumel, purified discharges from wastewater treatment plants, and unpurified 

raw discharges along the watershed were investigated from a physicochemical and floristic 

standpoint through the study of benthic diatom communities. In this context, seasonal monitoring of 

the 30 sampling points from spring 2017 to summer 2018 allowed us to obtain data on water quality 

in order to study and evaluate the response and dynamics of diatom communities, including the 

development of abnormal forms of their frustules. This in situ study on Kebir-Rhumel was 

completed by two controlled laboratory experiments: the first involved a substrate translocation to 

assess the effect of high conductivity levels on diatom communities, and the second examined the 

effect of conductivity gradient, as a proxy of NaCl salinity, on the morphology of diatom valves. In 

situ analysis of the physic-chemical data revealed spatial and temporal variability in the 

concentrations of the various parameters measured in the discharge waters of the watershed. Kebir-

Rhumel was characterized by high diatom diversity, which increased as pollution levels decreased. 

Multivariate analyses showed that conductivity, phosphates, current velocity, nitrates and 

temperature represent the main physicochemical variables that have contributed to the distribution 

of diatom communities in the Kebir-Rhumel watershed. The taxonomic composition also revealed 

diatom species with morphological abnormalities of frustules, with a variable typology of 

malformations. The two original experiments developed, which serve as a useful methodological 

tool for reducing and interpreting the complex processes that determine the natural environment, 

resulted in very relevant conclusions concerning the appearance and development of teratological 

forms of diatoms. 

Keywords : Kebir-Rhumel, Pollution, Waste water, Benthic diatoms, Teratology, Conductivity. 

 

 

 

 

  



 

 ملخص

المياه العذبة دورًا رئيسياً في صحة مجتمعات الدياتومات القاعية،  نوعية تلعب الاضطرابات في

دراستنا هي جزء من تعميق معرفتنا بأحد  .ها يمكن استخدامها كمؤشرات جيدة للتلوثوالتي بدور

كبيرالرمال ،والذي يخضع لزيادة مستمرة وادي   أكبر وأهم نظام بيئي في الجزائر: مستجمع مياه
،التصريفات المنقى من تم استكشاف مياه التصريف في كبيرالرمال .في التلوث من أصل بشري

محطات معالجة مياه الصرف الصحي والتصريفات الخام غير المنقاة على طول مستجمعات المياه 

من المنظورين الفيزيوكيميائي و الزهري بناءً على دراسة توزيع مجتمعات الدياتومات 
على نقاط  2018إلى صيف  2017القاعية.وفي هذا السياق، أتاحت لنا المتابعة الموسمية من ربيع 

أخذ العينات الثلاثين الحصول على بيانات حول جودة المياه بهدف دراسة وتقييم استجابة 

تم استكمال هذه .جسامها لأوديناميكيات مجتمعات الدياتومات بما في ذلك تطور الأشكال الشاذة 
ولى من الرمال بتجربتين مضبوطتين على نطاق مخبري، تتكون الأ-الدراسة الموقعية على كبير

على المجموعات الشاذة وتجربة ثانية،  الناقليهنقل الركيزة، لتقييم تأثير المستويات العالية من 

كشف  التدرج، كبديل للملوحة على مورفولوجية اجسام الدياتومات الصاعدة الناقليهلتحليل تأثير 
المعلمات .في تركيزات  التحليل الموقعي للبيانات الفيزيائية و الكيميائية عن تباين مكاني وزمني

كبيرالرمال بتنوع دياتومي مرتفع، ويزداد  واديوتميز الصحي  صرفالالمختلفة المقاسة في مياه 

أظهرت التحليلات متعددة المتغيرات، المتغيرات الفيزيائية . هذا التنوع مع تدرج التلوث التنازلي
مات في مستجمع المياه، وهي والكيميائية الرئيسية التي ساهمت في توزيع مجتمعات الدياتو

أظهر التركيب التصنيفي أيضًا أنواع  ودرجة الحرارة النترات.ية، الفوسفات، سرعة التيار الناقل

. المورفولوجية المورفولوجية لاجسادها ، مع تصنيف متغير للتشوهات.الدياتومات ذات التشوهات 
كلان أداة منهجية جيدة للمساعدة في تقليل أدت التجربتان الأصليتان اللتان تم تطويرهما و اللتين تش

من العمليات المعقدة التي تحدد البيئة الطبيعية وتفسيرها إلى استنتاجات هامة للغاية فيما 

 .الشاذة للدياتومات بمظهر وتطور الأشكال.يتعلق
 

  الكلمات المفتاحية:

 .يةالناقل الدياتومات القاعية، التشوهات،كبيرالرمال ، التلوث، مياه الصرف ،
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L’eau est la ressource la plus importante pour les organismes terrestres en raison de son rôle 

dans les réactions biochimiques et en tant que facteur géologique.  

La croissance constante de la population humaine et l’augmentation des activités humaines, 

industrielles et agricoles ont entraîné une pression croissante sur les écosystèmes aquatiques qui se 

traduit notamment par une dégradation de plus en plus de la qualité de l’eau en raison des 

changements physiques, chimiques et bactériologiques qui en résultent.  

La dégradation des habitats aquatiques a un impact négatif sur les écosystèmes et est difficilement 

réversible (Vörösmarty et al., 2010).  

Le défi mondial est de savoir gérer de façon équilibrée les besoins en eau liés aux activités 

humaines et la préservation de cette ressource, tant en qualité qu'en quantité. 

Pour la gestion durable de l’eau douce, il est essentiel de savoir dans quelle mesure l’hydrosystème 

est affecté par la pollution (Edegbene et al., 2019). 

Deux approches principales peuvent être utilisées pour surveiller la qualité de l’eau : les analyses 

chimiques et physiques directes et les évaluations biologiques (Vis et al., 1998). 

L’approche traditionnelle de la gestion de la qualité de l’eau en utilisant des analyses chimiques et 

physiques reflète les changements de la qualité de l’eau de manière rapide et directe. L’avantage de 

cette mesure est qu’elle nous donne une estimation simple de l’état actuel, cependant, cette méthode 

présente un certain nombre d’inconvénients. 

- Elle peut conclure à tort qu’il n’y a pas de problème de pollution lorsqu’il n’y a pas de 

dépassement de limites pour les substances mesurées, par exemple une limite de détection trop 

élevée ou une présence de polluants non mesurés, bien qu’il puisse y avoir des effets importants sur 

l’équilibre du milieu aquatique. 

- Des mesures variables dans le temps, c'est-à-dire qu’il est peu probable de détecter au moment de 

l’échantillonnage la présence de polluants lorsqu’ils sont rejetés de manière transitoire. 

- Outre la pollution, d’autres facteurs peuvent également avoir une incidence sur les écosystèmes, 

comme les changements physiques des cours d’eau. 

- la surveillance chimique de l’eau est limitée par un nombre extrêmement élevé de substances qui 

peuvent se produire dans l’environnement lotique, et plusieurs d’entre eux ne peuvent être analysés 

que qualitativement. 

- De plus, les coûts associés à ce genre d’analyse sont un peu élevés étant donné que plusieurs 

campagnes d’échantillonnage par an sont nécessaires pour obtenir une image saisonnière de la 

qualité de l’eau.  
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Contrairement aux mesures physico-chimiques qui fournissent un aperçu ponctuel sur l'état du 

milieu, l’évaluation biologique permet de mieux évaluer les changements environnementaux car les 

communautés biologiques intègrent et reflètent les effets environnementaux des substances 

physiques et chimiques qui se produisent sur de longues périodes (Dokulil, 2003; Stevenson et al., 

1999; Lowe et Pan, 1996). 

Les organismes aquatiques interagissent constamment avec leur environnement, ainsi ils permettent 

d’intégrer les changements environnementaux à court et à long terme, ainsi que les effets 

antagonistes ou synergiques de différents types de contaminants, qui ne peuvent être mis en 

évidence par des mesures physico-chimiques (Whitton et al., 1991). 

Différents types d’organismes sont utilisés pour évaluer la qualité biologique des écosystèmes 

aquatiques. Les algues benthiques, en particulier les diatomées, sont couramment utilisées dans la 

biosurveillance de différents habitats lotiques et lentiques tels les cours d’eau, les rivières, les 

estuaires, les lacs, etc. (Smol et Stoermer, 2010; DeNicola et al., 2004; Nayar et al., 2003; Gold 

et al., 2002). 

Les diatomées sont à la base des réseaux trophiques et participent au développement des organismes 

hétérotrophes, elles sont classées comme ‘producteurs primaires’ du fait de leur propre production 

de matière organique à partir de matières inorganiques (Mostajir et al., 2012; Burns et Ryder, 

2001). 

Les diatomées sont des algues unicellulaires habitant les écosystèmes aquatiques et terrestres du 

monde, jouant un rôle clé dans les cycles biogéochimiques de la planète (Benoiston et al., 2017; 

Armbrust, 2009; Falkowski, 2002). 

Par rapport à d'autres organismes, les diatomées présentent des avantages majeurs dans l'étude et 

l'évaluation de l’intégrité des écosystèmes aquatiques (Beyene et al., 2009; Lowe, 1974), ce qui en 

fait les organismes algaux les plus fréquemment utilisés dans les programmes de surveillance de la 

qualité de l'eau (Szigyártó et Bakos, 2015; Prygiel et al., 1999a). 

- Les diatomées sont présentes dans tous les types d'eaux de surface et constituent généralement de 

grandes populations, de sorte que leur étude est relativement simple. 

- Elles ont un cycle de vie court, ce qui favorise des réponses rapides aux changements 

environnementaux (Rimet et al., 2005; Stevenson et al., 1999).  

- Leur grande sensibilité vis-à-vis des facteurs environnementaux et leur très grande spécificité dans 

les préférences et les tolérances écologiques peuvent fournir des informations sur un grand nombre 

de paramètres physico-chimiques de l’eau (pH, température, salinité, eutrophisation, etc.). 

- C’est le groupe d’organismes aquatiques le plus diversifié, des centaines d’espèces peuvent 

coexister sur quelques cm2 de substrat, ce qui constitue une source d’information riche.  
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- Les échantillons prélevés sont faciles à manipuler et nécessitent peu de fixation, ce qui peut être 

un avantage majeur à long terme, car les échantillons conservés et les préparations microscopiques 

fixes peuvent être réexaminés à tout moment pour des investigations ultérieures. 

Bien que l’analyse des communautés de diatomées nécessite plus de temps que les mesures in situ 

de variables physiques et chimiques, les avantages mentionnés ci-dessus sont des arguments solides 

en faveur de leur utilisation à des fins de surveillance de la qualité de l’eau.  

Les diatomées sont actuellement largement utilisées en Amérique du Nord et en Europe pour 

évaluer le niveau d'eutrophisation et de pollution organique des cours d'eau (Prygiel et Coste, 

1995). Elles sont ainsi reconnues dans l’Union européenne, où elles sont intégrées dans les 

organismes clés utilisés dans les programmes d’évaluation et de surveillance de la qualité de l’eau 

(Lange-Bertalot et al., 2017), établi par la Directive Cadre du Parlement Européen (DCE ou WFD 

pour Water Framework), directive relative à la protection des eaux de surface, des eaux souterraines 

et des eaux côtières (Directive 2000/60/CE). 

Malgré le rôle important des diatomées et leur utilité dans l’évaluation et le suivi des changements 

environnementaux dans les écosystèmes aquatiques, peu d'études floristiques ou taxonomiques 

existent sur les diatomées d'eau douce en Algérie.  

Afin d’améliorer nos connaissances sur les diatomées benthiques en Algérie, leur distribution et leur 

évolution, une étude in situ le long d’un gradient de pollution a été menée le long du bassin versant 

Kébir-Rhumel, un des plus grands et importants bassins versant en Algérie.  

L’étude visait à évaluer l’impact des eaux des rejets, rejets épurés des stations d’épuration et rejets 

bruts non épurés sur la structure et la dynamique des communautés benthiques de diatomées.  

L’étude in situ le long du bassin versant Kébir-Rhmel a été complétée par deux expérimentations en 

milieu contrôlé, au laboratoire afin de réduire la complexité du milieu naturel.  

Les objectifs de cette thèse sont donc doubles : à partir d’études de terrain approfondies et 

d’expérimentations en laboratoire, il s’agit de :  

• Déterminer les principaux paramètres physico-chimiques de l’eau dans les sites d’étude, en 

mettant en évidence ceux ayant des effets majeurs sur la composition, la structure et la dynamique 

des communautés de diatomées.  

• Évaluer l'effet de gradients descendants de pollution le long du Kébir-Rhumel sur la répartition et 

la diversité des assemblages de diatomées. 

• Etudier l’effet saisonnier sur la distribution et la dynamique des communautés benthique de 

diatomées.  

• Évaluer et apprécier la qualité des eaux de rejets du Kébir-Rhumel, sur la base de la structure des 

assemblages de diatomées. 



  Introduction Générale  

 4 

• Analyser la typologie des déformations des diatomées observées dans la zone d'étude.  

• Caractériser l'effet de niveaux élevés de salinité sur les communautés de diatomées d'eau douce en 

se concentrant sur le développement de formes tératologiques. 

• Explorer la relation entre le degré de déformation du contour valvulaire du taxon dominant 

Pseudostaurosira brevistriata et le niveau de conductivité.  

• Etudier et évaluer la dynamique de la richesse spécifique des assemblages.  

• Analyser l'effet des gradients ascendants de conductivité, sur la morphologie des diatomées. 

• Analyser la concentration en chlorophylle-a, comme réponse métabolique au stress.  

 

Pour aborder l’ensemble de ces points, ce manuscrit se structure en 3 parties : 

1) La première partie, fait la synthèse bibliographique et état de l’art de la thèse, et comprend deux 

chapitres : 

 Le premier chapitre représente une synthèse bibliographique comprenant les Principales 

connaissances sur les diatomées, Ecologie microbienne des biofilms diatomées, et l’Impact 

des activités anthropiques sur les biofilms de diatomées.  

 Le deuxième chapitre est consacré à la Tératologie chez les diatomées, les Types d'anomalies 

les plus courantes chez les diatomées, Mécanismes induisant les déformations, et les 

Facteurs responsables de l’apparition de tératologies chez les diatomées. 

2) La deuxième partie est dédiée à la partie expérimentale et résultats de la recherche et se divise en 

trois chapitres :  

 Le troisième chapitre se focalise sur l’étude et la caractérisation de la qualité des eaux de rejets 

du bassin versant Kébir-Rhumel.  

 Le quatrième chapitre illustre le suivi de la dynamique des biofilms de diatomées le long du 

Kébir Rhumel, et l’analyse des facteurs influençant la structure des biofilms.  

 Le cinquième chapitre regroupe l’ensemble des résultats obtenus sur l’étude de l’Effet de la 

salinité sur la morphologie des valves des diatomées d'eau douce. 

Au final, la troisième partie, dresse un bilan de nos résultats, et synthétise les principaux apports de 

la thèse, et ouvre la voie à des perspectives de recherche issues de nos travaux. 

 

https://scholar.google.com/citations?view_op=view_citation&hl=fr&user=yycjC4UAAAAJ&sortby=pubdate&citation_for_view=yycjC4UAAAAJ:KlAtU1dfN6UC
https://scholar.google.com/citations?view_op=view_citation&hl=fr&user=yycjC4UAAAAJ&sortby=pubdate&citation_for_view=yycjC4UAAAAJ:KlAtU1dfN6UC
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I.1. Introduction  

Les diatomées (Bacillariophyceae) sont un groupe d'algues eucaryotes unicellulaires et 

photoautotrophes. Elles sont présentes dans presque tous les types d'eaux de surface, y compris les 

habitats terrestres humides et même dans les conditions extrêmes. 

Les diatomées sont apparues au début de l’ère Jurassique, il y a environ 200 millions d’années 

(Medlin, 2011; Kooistra et al., 2007). Leur émergence résulte d’un processus endosymbiotique 

secondaire entre un flagellé hétérotrophe et une algue rouge (Armbrust, 2009).  

Des recherches phylogénétiques récentes ont également soulevé la possibilité que certains gènes de 

diatomées proviennent d'événements endosymbiotiques avec des algues vertes, mais cette question 

reste controversée (Deschamps et Moreira, 2012). 

La découverte de ce groupe de microalgues remonte au début du 18ème siècle avec l’apparition des 

premiers microscopes optiques, par un naturaliste néerlandais, Antony Van Leeuwenhoeck. 

Van Leeuwenhoeck observa pour la première fois en 1702 de petites cellules microscopiques qui 

furent nommées par la suite Diatomées.  

La première espèce de diatomées Vibrio paxillifer a été découverte par Otto Muller en 1782. 

En 1788, Friedrich Gmelin décrit le genre Bacillaria dans la 13ème édition de Systema naturae de 

Linné. En 1832, les planches publiées par Ehremberg avaient décrit 144 espèces différentes. 

Cependant la question de leur nature, végétale ou animale, demeure longtemps sans réponse, et 

c’est la monographie de Kutzing publiée en 1844 qui mis fin à cette période d’incertitude, car il 

considérait toutes les diatomées comme des plantes.  

Au cours de la seconde moitié du 19ème siècle, les diatomées ont commencé à être répertoriées et le 

nombre d’espèces décrites ne cessera de s’accroître. 

Depuis les années 1960, l'apparition de nouvelles méthodes d'observation microscopique comme le 

MEB (Microscope électronique à balayage), ont relancé l’étude sur la structure des frustules de 

diatomées.  

Aujourd’hui, compte tenu de l’importance des diatomées dans les écosystèmes et de l'application 

des nanotechnologies, c’est principalement leur ADN qui est étudiée (Kermarrec et al., 2014; 

Armbrust et al., 2004). 

Il pourrait y avoir plus de 100 000 espèces dans le monde (Mann et Vanormelingen, 2013; Mann, 

1999; Van Den Hoek et al., 1995; Round et al., 1990), seulement 10 % de la diversité des 

diatomées est identifiée (Medlin, 2018).  
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I.2. Classification des diatomées  

Les diatomées ou bacillariophycées sont contenues dans de la super classe de 

Bacillariophyta, font partie de la division des Heterokontophyta dans le règne des Protistes 

(Quéguiner, 2007; Van Den Hoek et al., 1995). Certains de leurs pigments de la famille des 

xanthophylles (fucoxanthine, diatoxanthine, diadinoxanthine) les différencient des autres algues. La 

présence de chlorophylle a et c, ainsi que de divers caroténoïdes, confèrent aux chloroplastes des 

diatomées une couleur brun-jaune et leur permet d’avoir un large spectre d’absorption de la lumière. 

La systématique des diatomées est particulièrement complexe et constamment révisée, elle est basée 

sur des observations des caractéristiques morphologiques et structurales des frustules. Cependant, la 

finesse de cette observation dépend des performances sans cesse améliorées des techniques de 

microscopie électronique (Tison, 2006).  

La littérature sur la classification des diatomées est abondante (Hustedt, 1930; Cleve-Euler, 1955; 

Patrick, 1975; Germain, 1981; Ricard, 1987; Round et al., 1990; Krammer et Lange-Bertalot 

(1986-1991) et le guide Méthodologique de Prygiel et Coste (2000)), et repose sur plusieurs 

critères : taille, forme, symétrie, disposition et densité de l'ornementation valvulaire, nature du raphé 

et des ceintures connectives, etc. Certaines de ces caractéristiques peuvent être observées au 

microscope optique, telles que le contour du frustule, la densité des stries, mais d'autres nécessitent 

une microscopie électronique, comme la forme et la densité des pores, etc. 

βsüwasserflora est une classification de Krammer et Lange-Bertalot (1986-1991) qui est 

couramment utilisée, et est basée sur la subdivision de toutes les diatomées en deux sous-

classes (Figure I.1). 
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Figure I.1. Classification des diatomées par Krammer et Lange-Bertalot (1986-1991). 

 

- Les Centrophycidées, ou Centriques, qui correspondent à des formes arrondies, comparables à des 

boîtes de Pétri et dont les ornementations sont en général radiales.  

- Les Pennatophycidées, également connues sous le nom de Pennées, correspondent à des formes 

allongées des valves (ovales, linéaires ou lancéolées) et des ornementations du frustule 

généralement bilatérale (Figure I.2).  
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FORMES CYLINDRIQUES OU RONDES - CENTRIQUES (symétrie radiaire) 

         cylindriques                                             circulaires 

 

     pourvues de soies (flottaison)                  marines ou tropicales 

  

FORMES DIFFERENTES - PENNEES (symétrie bilatérale) 

   Araphidées                                                   Brachy ou monoraphidées 
    (dépourvues de raphé)                                                     (raphé réduit ou présent sur une seule valve) 

    
Biraphidées sans fibules

Biraphidées avec fibules

  

 

Figure I.2. Clé simplifiée d’identification des diatomées, d’après Prygiel et Coste (2000). 
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Les diatomées centriques et pennées présentent également des différences dans leur écologie 

et leur cycle de développement, comme par exemple la forme des gamètes, chez les diatomées 

centriques, ils sont petits et ont des flagelles, alors que chez les pennées, les gamètes sont larges et 

immobiles. 

Chez les pennées, les espèces sont distinguées par la présence, le nombre et la position de raphés: 

 Les araphidées, n’ont pas de raphé. 

 Les proraphidées, avec un raphé très court, restreint aux pôles des valves. 

 Les monoraphidées, une seule valve possède un raphé, tandis que l’autre valve n’a 

qu’une ligne médiane appelée pseudo raphé.  

 Les biraphidées, avec un raphé sur chaque valve, le raphé est placé longitudinalement au 

centre (comme chez Navicula), décalé latéralement (comme chez Cymbella), excentré 

(comme chez Nitzschia), ou confiné aux marges de la valve entière (comme chez Surirella) 

(Figure I.3).  

 

 

Figure I.3. Clé simplifiée de détermination des genres des diatomées d'eau douce selon Krammer et 

Lange-Bertalot (1986 - 1991), illustrations de Michel Coste 1999, In Morin (2006). 
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I.3. Phylogénie moléculaire  

La classification des diatomées est basée sur des observations des caractéristiques 

morphologiques et structurales. Cependant, ces critères morpho-structuraux sont insuffisants pour 

définir certaines espèces en raison du degré élevé de variabilité morphologique. Plusieurs facteurs 

tels que le polymorphisme génétique, le développement (y compris la reproduction) et les 

paramètres environnementaux ont une influence sur cette variabilité (Kociolek et Stoermer, 2010). 

Par conséquent, les méthodes utilisant l'ADN pour distinguer les espèces connaissent un 

développement considérable (Kermarrec et al., 2014). 

En 2003, Kooistra et al. ont remis en question la classification des diatomées basée sur les critères 

morphologique. Medlin et Kaczmarska, en 2004, ont revu la systématique des diatomées en 

établissant trois classes de diatomées: Coscinodiscophyceae (diatomées centrées radiales), 

Mediophyceae (diatomées centrées polaires) et Bacillariophyceae (diatomées pennées), se basant 

sur des données morphologiques et moléculaires. Sims et al. (2006), présentent une revue sur 

l'évolution des diatomées basée sur des données biologiques, fossiles et moléculaires.  

Mock et Medlin (2012) ont examiné l’évolution des diatomées depuis leurs origines jusqu’à 

l’étude de gènes. Et depuis, plus d’informations moléculaires, une meilleure corrélation des clades 

avec les traits morphologiques et plus de données sur la reproduction sexuée sont devenues 

disponibles. Par conséquent, sur la base de ces nouvelles informations et les études de Mock et 

Medlin (2012) et Sims et al. (2006), Medlin (2016) propose, dans une revue de littérature une 

nouvelle classification des diatomées en utilisant une analyse moléculaire réalisée à partir 

d’alignements de structure secondaire de gènes ARNr ribosomiques.   

 

I.4. Structure cellulaire et morphologie du frustule 

Les diatomées présentent une grande diversité de taille. Il existe des espèces de petite taille, 

avec un diamètre de 2 μm (ex. Minidiscus trioculatus) et des espèces à grande taille, avec plus de 2 

mm de diamètre (comme l’espèce Ethmodiscus rex) (Sarthou et al., 2005).  

La principale particularité des diatomées est la présence, autour du contenu de leurs cellules, d’une 

enveloppe siliceuse rigide et transparente, le frustule (silice opaline polymérisée hydratée SiO2 

H2O) (Raven et al., 2000; Round et al., 1990).   

Le frustule est formé de deux valves distinctes et interconnectées, la valve ventrale (hypovalve) et la 

valve dorsale (épivalve) (Figure I.4) qui sont reliées par une ceinture constituée d'une série de 

bandes de silice (copulae) reliées entre elles le long de leurs bords.  
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Chaque valve avec sa série de ceintures ou bandes est nommée hypothèque et épithèque (Van Den 

Hoek et al., 1995; Round et al., 1990) (Figures I.5 et I.6).  

 

 

Figure I.4. Diatomée Luticola ventricosa sous microscope électronique à balayage: structure du 

frustule, Güttinger (1999), In Morin (2006). 

 

 

Figure I.5. Organisation schématique d'un frustule de diatomée. Source: Zurzolo et Bowler 

(2001). 

Les valves présentent un système de nervures de silice qui se développent selon un schéma 

primaire circulaire ou linéaire lors de la formation (De Stefano et De Stefano, 2005). La forme, la 

morphologie et l'ornementation des parois de silice sont extrêmement importantes pour 
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l'identification précise des diatomées (Dixit et al., 1992). La paroi est plus mince chez les espèces 

planctoniques que chez les espèces benthiques (Sládeček, 1986). 

Les cellules de diatomées contiennent aussi toute la structure cellulaire végétale chimique : 

un noyau relativement homogène et un système membranaire avec plasmalemme, des 

mitochondries, un réticulum endoplasmique, un appareil de Golgi, des ribosomes, des vacuoles, etc. 

(Van Den Hoek et al., 1995) (Figure I.6). 

 

Figure I.6: Aperçu schématique des caractéristiques structurelles générales d'une diatomée pennée. 

Source : Falciatore et Bowler (2002). 

 

- Les chloroplastes, leur nombre, leur forme ainsi que leur disposition intracellulaire diffère entre 

les diatomées centriques et les diatomées pennées. Les diatomées centriques ont généralement un 

grand nombre de chloroplastes discoïdes et petits tandis que les pennées se limitent à deux grands 

plastes (Raven et al., 2000; Van De Hoek et al., 1995). Le nombre de chloroplastes est 

relativement constant au sein d'un même genre. 

Les diatomées sont brunâtres grâce aux pigments des chloroplastes, les caroténoïdes (xanthophylle, 

fucoxanthine, etc.) dissimulent la couleur des chlorophylles et permettent de classer les diatomées 

parmi les espèces d'algues brun-jaune.  

- Le mucilage, une fine pellicule organique sécrétée par la plupart des diatomées et recouvre 

l'extérieur des frustules. Le mucilage donne aux cellules diatomiques la capacité d'adhérer au 

substrat ou à d’autres cellules, ou de former des filaments, des colonies ou des tiges gélatineux 

(Hoagland et al., 1993; Sládeček, 1986). La paroi cellulaire de la diatomée est composée du 

frustule et de la couche organique fine qui le recouvre (Kröger et al., 1994). 
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Le rôle exact du frustule reste à déterminer. Différentes hypothèses ont été proposées afin de rendre 

compte de l'utilité et des avantages écologiques de ce trait conservé par les diatomées tout au long 

de leur évolution. Selon Hamm et al. (2003), le frustule constituera une barrière physique qui 

restreint l’action des prédateurs et limite l'entrée des parasites.  

En jouant le rôle de "ballast", cette protection physique présente des avantages au niveau du 

positionnement des cellules dans la colonne d’eau. Le frustule s'adapte à la pression de turgescence 

générée par les protoplastes et permet aux cellules de monter dans la colonne d'eau (Armstrong et 

al., 2009).  

Cette barrière mécanique protège aussi les cellules des dommages abiotiques causés par les rayons 

ultraviolets. En effet, le frustule possédera des substances permettant d'absorber de la lumière 

ultraviolet (Ingalls et al., 2010). Les travaux de Milligan et Morel (2002) ont montré que les 

diatomées et grâce à la silice biogénique qui constitue leur frustule, peuvent maintenir le pH tampon 

des cellules en favorisant l'activité des anhydrases carboniques extracellulaires, qui favorisent la 

conversion du CO2 en HCO3
- . 

 

I.5. Reproduction chez les diatomées  

Les diatomées ont des cycles de développement courts (de quelques heures à plusieurs 

jours), selon les espèces (certains chercheurs pensent que les petites espèces se reproduisent plus 

rapidement que les grandes) (Round et al., 1990), l'état physiologique des cellules et les conditions 

environnementales (Baars, 1983).   

La reproduction se produit à la fois chez les diatomées centrées et pennées, avec une phase de 

multiplication végétative, et une phase de reproduction sexuée (Chepurnov et al., 2004).  

La multiplication végétative (mitose) se produit pendant la nuit, par fission binaire (Nanjappa et 

al., 2017; Godhe et al., 2014) au cours de laquelle l’épivalve et hypovalve se séparent, puis 

forment une cellule complète en générant une nouvelle hypovalve. L’hypovalve de la cellule-mère 

devient alors l’épivalve d’une des cellules filles. Chaque cellule fille hérite alors une valve de la 

cellule initiale ou mère et produit une hypovalve, plus petite que la première (Figure I.7).  
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Figure I.7 : Schéma illustrant la diminution progressive de la taille des cellules de diatomées au fil 

des multiplications végétatives des diatomées, chaque cellule fille conserve une valve de la cellule 

mère et en secrète une deuxième, plus petite que la première (d’après Prygiel et Coste (2000), 

modifié). 

 

Avec la multiplication végétative, on assiste à mesure que de nouvelles générations arrivent, 

à une réduction progressive de la taille des frustules. Après plusieurs cycles, la taille des cellules 

filles devient critique, et en raison de la rigidité de la paroi cellulaire et afin de limiter la diminution 

de taille, la reproduction sexuée (méiose) se déclenche, permettant de produire à nouveau des 

cellules de taille normale (Langlois, 2006; Von Dassow et al., 2006; Mann, 1993). 

La reproduction sexuée, appelée aussi phase de rajeunissement, est donc un processus obligatoire 

induit par la réduction de taille de la cellule mais d'autres contraintes telles que la lumière, la 

température, les nutriments, la nature du substrat, les facteurs de croissance, etc., semblent 

également jouer un rôle important (Mouget et al., 2009; Wetzel, 2001).  

Une première étape de gamétogenèse est requise pour la reproduction sexuée, où les gamètes sont 

produits par méiose. Deux gamètes provenant de cellules différentes se rencontrent et fusionnent 

pour former un zygote, appelé auxospore, qui se développera en une cellule de diatomée. 

La reproduction sexuée se fait via l'isogamie morphologique et l'anisogamie physiologique 

(généralement observée chez les diatomées pennées (Kaczmarska et al., 2013) ou l'oogamie 

(généralement trouvée dans les diatomées centrées). 
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La production de gamètes mâles ou femelles (chez les centrées) dépend de la taille cellulaire initiale 

: petites cellules produisent fréquemment des spermatozoïdes, tandis que les grandes cellules 

produisent des ovules (Dragoș, 1997).  

Les gamètes se forment chez les diatomées pennées après une division cellulaire inégale. La masse 

haploïde, la plus petite, génère le gamète mâle, tandis que l'autre génère l'oosphère. La fusion des 

gamètes des deux cellules adjacentes produit deux auxospores.  

Après synthèse d’une nouvelle coque de silice, chaque auxospore produit une cellule initiale 

légèrement différente des clones qu'elle produit par multiplication végétative (Quéguiner, 2007; 

Round et al., 1990) (Figure I.8).  
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Figure I.8 : Représentation schématique du cycle de vie d'une diatomée centrée (Chaetoceros 

dichaeta) et d'une diatomée pennée (Pseudo-nitzschia multistriata). D’après Montresor et al. 

(2016). 
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I.6. Ecologie et habitat 

“Another way to appreciate diatoms is to realize that they give us every fifth breath, 

by the oxygen they liberate during photosynthesis.” David Mann 

Les facultés d’adaptation et de survie des diatomées leur confèrent une très grande ubiquité. 

Ces microorganismes ont colonisé la majorité des habitats aquatiques (marins et continentaux). 

Certaines espèces ont la capacité de se développer dans les milieux aériens et terrestres (sur les 

rochers, les plantes, les écorces d’arbres, les berges de lacs et rivières, dans le sol, sur la neige ou la 

glace, dans les grottes, etc.) à condition de disposer d'une certaine humidité et d'un certain éclairage 

(Delly et Gill, 2012; Jones et Scott, 2007; Bérard et al., 2004; Broady, 1996; Patrick, 1977). 

Les diatomées atteignent leur diversité spécifique et leur développement qualitatif les plus élevés 

dans les milieux aquatiques que dans les habitats aériens ou dans le sol (Van Den Hoek et al., 

1995).  

Les diatomées sont responsables de 20 % du processus de photosynthèse dans le monde, d'où leur 

importance en tant que producteurs primaires dans le réseau trophique (Amin et al., 2012; Lavoie 

et al., 2008; Chepurnov et al., 2004). 

Cependant, l'une des limites importantes à la croissance optimale des diatomées est la présence de 

silice soluble dans l’environnement, car il s'agit d'un composé indispensable pour la formation de 

frustules de diatomées (Round et al., 1990). De plus, il existe des nutriments comme l'azote ou le 

phosphore sous forme assimilable, qui jouent un rôle essentiel dans le développement optimal des 

organismes (Gudmundsdottir et al., 2013; Kelly, 2003).  

Les diatomées constituent le composant majeur du phytoplancton (Malviya et al., 2016). Elles 

présentent deux modes de vie différents, on distingue les espèces dites planctonique qui se 

déplacent librement dans la colonne d’eau et les espèces périphytiques qui vivent attaché au 

substrat.  

Les diatomées planctoniques sont généralement centriques ou pennées araphidées. Elles sont 

généralement immobiles et leur mouvement est principalement influencé par les masses d’eau 

(courants, turbulences, etc.) (Round et al., 1990). Les espèces de diatomées planctoniques 

présentent des adaptations qui leur permettent de rester en suspension dans l'eau et éviter le 

naufrage comme par exemple la formation de longues chaînes, reliées par des épines de silice, 

formation de courtes tiges de mucilage, formation de longues tiges ramifiées qui maintiennent les 

cellules en place et leur permettent de résister aux vagues ou au fort débit dans les rivières, système 

de régulation de densité intracellulaire, etc. (Falkowski et Knoll, 2011). La partie supérieure des 
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cours d’eau est souvent dépourvues de diatomées typiquement planctoniques. Elles deviennent 

prédominantes dans les parties moyennes et inférieures dans les milieux lentiques ouverts et larges 

comme les lacs et les fleuves de plaines.  

Contrairement aux espèces planctoniques, les diatomées périphytiques ont un mode de vie 

benthique. Elles sont présentes tant dans les rivières que dans les lacs, mais leur croissance est 

restreinte à la zone euphotique.  

Selon Patrick (1977), les espèces périphytiques se développent sur divers substrats, ce qui constitue 

un critère de différenciation.  

Basé sur le type de substrat naturel qu’elles colonisent, elles peuvent être classées en : épilithon (les 

espèces se développant à la surface des pierres: attachées aux rochers, graviers et galets); épiphyton 

(vivant à la surface des plantes aquatiques et des algues filamenteuses); épipélon (se développent à 

la surface et dans le sédiment) et épipsammon (se développent à la surface des grains de sable) 

(Lavoie et al., 2008; Stevenson et al., 1996). 

Les espèces tychopélagiques, bien qu'essentiellement benthique, peuvent développer des vies 

planctoniques en réponse à certaines conditions environnementales (Smetacek, 1985), par exemple 

certaines espèces lacustres passent une partie de l'année dans le benthos à l'état latent, et le reste de 

l'année sous forme d'organismes planctoniques dans un état actif.  

Les diatomées peuvent évoluer librement dans l’eau (Cyclotella, Navicula, Nitzschia, 

Stephanodiscus, Thalassiosira), d’autres se développent en forme de bandes, rubanées (Fragilaria), 

associées en chaînes (Aulacoseira, Skeletonema).), en étoile (Asterionella), en éventail (Meridion), 

filamenteuses (Melosira), en zig-zag (Diatoma), en arbuscules (Gomponema, Cymbella) ou en 

rosaces (Ulnaria) (Figure I.9). 
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Figure I.9 : Formes solitaires et coloniales des différentes espèces de diatomées, photos de Jason 

Oyadomari©, Source : http://www.keweenawalgae.mtu.edu 

 

I.7. Facteurs influençant le développement des diatomées au sein du biofilm 

Un biofilm est une matrice biologique complexe recouvrant la surface d’un substrat, 

constitué d'algues benthiques, de protozoaires, de bactéries et de champignons (Flemming et 

Wingender, 2010; Carr et al., 2005; Sekar et al., 2002; Sutherland, 2001), lorsque la lumière 

prédomine, le biofilm est dominé par des organismes photosynthétiques (autotrophes) tels les 

algues, dans des conditions de faible luminosité, il est dominé par les bactéries (Burns et Ryder, 

2001). La structure ou matrice multicouche qui constitue le biofilm joue un rôle crucial en assurant 

le maintien, la stabilité et la cohésion des micro-organismes, dont font partie les diatomées, face aux 

perturbations et aux turbulences mécaniques du courant et en limitant l’action de certains composés 

toxiques (Stewart et Costerton, 2001). Selon Lawrence et al. (2002), Cette structure joue aussi le 

rôle de protecteur contre le broutage par les herbivores. 

http://www.keweenawalgae.mtu.edu/
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Les diatomées périphytiques sont une composante abondante du biofilm. Avec le 

développement de la communauté périphytique, l'épaisseur du biofilm sur le substrat augmente, en 

même temps que sa complexité et son métabolisme interne (Gold, 2002).  

La formation de biofilms sur des substrats commence par l'adhésion d'une matrice organique et de 

bactéries. Les premières algues à apparaître sont généralement de petites diatomées pennées, suivies 

par d'autres, parfois des espèces planctoniques ou des algues vertes filamenteuses (Ivorra, 2000). 

Le développement des diatomées attachées aux substrats immergés suit trois phases : la phase 1, 

caractérisée par des espèces de type rosette et des espèces mobiles, phase 2 est typique avec des 

espèces productrices de tiges et la phase 3, caractérisée par la croissance d'espèces faiblement 

attachées (Tuji, 2000). Après dépôt sur un substrat, les cellules colonisatrices et leur activité 

croissent de manière exponentielle et sont régulées par plusieurs facteurs comme la lumière, les 

nutriments, la nature du substrat, le broutage, etc. (Stevenson et al., 1996).  

Les interactions entre les algues sont également importantes au sein du biofilm et déterminent la 

composition des espèces du périphyton comme la compétition pour l'espace disponible pour 

fixation sur substrat (Duong, 2006).  

I.8. Principaux facteurs influençant la composition et la structure de la 

communauté de diatomées  

Dans les habitats aquatiques lotiques, un certain nombre de facteurs conditionnent le 

développement des diatomées.  

Des facteurs tels que le niveau des ressources, en particulier les nutriments, la température, la 

lumière, la salinité, la concentration en oxygène dissout, la vitesse du courant et la nature de 

substrats influencent la structure, la dynamique et la vitesse du métabolisme des communautés de 

diatomées. Certaines espèces peuvent tolérer une gamme limitée de conditions environnementales, 

de sorte qu'elles peuvent être utilisées comme indicatrices de ces états.  

I.8.1. Température 

La température est le paramètre écologique qui affecte toute vie aquatique. Cependant, ce 

facteur est difficile à corréler directement avec le développement des diatomées. Les changement de 

température ont un impact sur différents facteurs chimiques et biologiques, qui ont également un 

impact sur le développement algal (Prygiel et Coste, 2000).  

Bien que certaines espèces soient connues pour être psychrophile ou thermophiles, les diatomées 

préfèrent généralement quelques températures plus basses par rapport aux autres groupes d'algues 
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(Werner, 1977), avec un intervalle allant de 15 à 25°C par rapport à 25–35°C pour les algues vertes 

et 30–40°C pour cyanobactéries. Ce qui explique leur dominance dans les communautés algales au 

printemps et en automne, et qui diminue avec l'augmentation de la température de l'eau (Grimaud 

et al., 2017; Singh et Singh, 2015). 

Plusieurs chercheurs ont démontré que les diatomées sont sensibles à la température de l'eau 

(Schmidt et al., 2004; Weckström et al., 1997) et à la température de l’air (Bigler et al., 2003).  

Les changements saisonniers ou temporels de température ont des effets importants sur la structure 

des communautés d'algues (Lavoie et al., 2008). La température affecte directement le métabolisme 

des diatomées et donc la composition spécifique des assemblages (Anderson, 2000). Elle affecte 

aussi le métabolisme photosynthétique des algues en contrôlant la vitesse des réactions 

enzymatiques, la température optimale pour la photosynthèse variait également selon les espèces 

d'algues, ce qui suggère que les changements taxonomiques induits par l'augmentation de la 

température peuvent entraîner une augmentation des taux de photosynthèse (DeNicola, 1996).  

La température a une influence sur la sexualité et la formation des auxospores lors de la 

reproduction sexuée chez de nombreuses espèces de diatomées (Duong, 2006).  

Lavoie et al. (2008) ont établi une classification de diatomées basée sur leur gradient optimal de 

température (Tableau I.1).  

 

Tableau I.1: Classification des diatomées selon leur gradient optimal de température  

(Lavoie et al., 2008). 

 

Classe Gradient de température 

Oligotherme 0 à 15°C 

Mésotherme 15 à 30°C 

Eutherme >30°C  

Sténotherme Δ < 5°C 

Méthatherme Δ = 5 à 15°C 

Eurytherme Δ > 15°C 
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I.8.2. Lumière 

Tous les organismes photosynthétiques (y compris les diatomées) ont besoin de lumière.  

Les diatomées, en comparaison avec les autres groupes algaux, ont un besoin de lumière très faible, 

ce qui leur confère une forte capacité de colonisation. 

L'intensité lumineuse a un impact sur la structure des communautés microalgales, sur leur biomasse, 

composition et productivité, sur le contenu en pigments photosynthétiques, (Rosemond et al., 

2000; Kawecka, 1986). La lumière influe également sur la toxicité des polluants tels que l'atrazine 

(Guasch et Sabater, 1998).  

L’éclairage joue un rôle crucial dans l’évolution de la communauté périphytique. Ainsi le 

périphyton est exposé à des environnements lumineux qui varient à la fois dans l’espace et dans le 

temps en terme d’intensité et de spectre (saison, couvert végétal …), en effet, les changements dans 

l’intensité lumineuse affectent la production primaire, qui joue un rôle important comme source de 

carbone dans le réseau trophique (Mosisch et al., 2001). 

Les conditions d'éclairage affectent non seulement la réponse physiologique des algues 

(photosynthèse) mais aussi la composition taxonomique et la structure de la communauté algale 

(Guasch et Sabater, 1998). 

 Les effets de la lumière sur la composition des espèces sont souvent associés à différentes formes 

de croissance, telles que l’augmentation de la biomasse des espèces d’algues petites et prostrées 

dans les zones ombragées tandis que les formes de croissance verticales rivalisent pour la lumière 

(Steinman et al., 1992), dans ces endroits lumineux, les espèces d'algues filamenteuses et en forme 

de chaîne ont tendance à dominer (Hillebrand et Setälä, 2005), dans les ruisseaux, la diversité 

taxonomique et la biomasse diminuent avec la profondeur et la turbidité (Stevenson et al., 1985).  

Au niveau cellulaire, les algues périphytiques des cours d'eau ombragés ont moins de chlorophylle 

que les assemblages d'algues dans les zones non ombragées (Hill et Knight, 1988).  

Les biofilms dans des conditions limitantes de lumière sont plus fins et principalement constitués de 

diatomées, alors que dans les zones plus ensoleillées, on aura une succession de diatomées, de 

chlorophycées et parfois des cyanobactéries (Sekar et al., 2002).  

I.8.3. Salinité 

La salinité est un facteur majeur des plages de distribution des diatomées. L'adaptation des 

diatomées aux variations des concentrations salines en chlorures (MgCl2, NaCl) est parfois élevée 

en raison de leur pouvoir osmorégulateur (diatomées euryhalines pourront être trouvées dans des 
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eaux douces et les eaux saumâtres) ou très limitée (diatomées sténohalines) ne supportent pas de 

fortes variations de salinité et leur répartition est étroitement liée à la concentration en sel du milieu.  

Plusieurs chercheurs ont suggéré un système de halobie, ou système de salinité pour les diatomées. 

(Dell’Uomo, 2004; Gasse, 1987; Hustedt, 1956; Kolbe, 1927; Van Dam et al., 1994).  

Une classification établie par Gasse (1987), en considérant la teneur totale en sels dissout dans l’eau 

et comporte :  

 Les diatomées d’eau douce : salinité < 0,5 ‰. 

 Les diatomées des eaux oligosalines : salinité comprise entre 0,5 et 5 ‰. 

 Les diatomées des eaux méso- à la polysaline : salinité entre 5 et 30‰. 

 Et une quatrième et dernière classe de diatomées des eaux eusalines (salinité : 30 - 40‰), 

cette dernière comporte les formes extrêmement euryhalines capables de survivre à de larges 

variations de pression osmotique, les diatomées de cette classe dominent dans les milieux 

fluctuants. 

Busse et al. (1999) ont classés les espèces de diatomées en quatre groupes Halobien, en utilisant 

presque la même définition de Kolbe (1927): espèces halophobes, oligohalobe, mésohalobes et 

halobes. 

I.8.4. La vitesse du courant  

La vitesse du courant influence la distribution et la structure des communautés d’algues 

périphytiques dans un écosystème lotique (Sabater et al., 2002; Ghosh et Gaur, 1998; Stevenson, 

1996).  

La vitesse du courant a également un impact sur la biomasse (Besemer et al., 2007; Biggs et 

Stokseth, 1996; Biggs et Thomsen, 1995), la diversité (Villeneuve et al., 2011; Francoeur et 

Biggs, 2006; Francoeur et al., 1998), les formes de vie et les interactions entre algues et brouteurs 

(Biggs et al., 1998; Poff et Nelson-Baker, 1997).  

Il a aussi été démontré que la vitesse du courant influe sur la sensibilité des communautés algales 

envers le cuivre (Sabater et al., 2002), les pesticides (Villeneuve, 2008) et sur l’absorption du 

phosphate. Schumacher et Whitford (1965) ont trouvé que l'absorption de phosphate était sept fois 

plus élevée dans des conditions de courant élevé.  

La vitesse du courant peut stimuler les processus métaboliques tels que la photosynthèse, 

l’absorption de nutriments et la respiration des algues benthiques dans les cours d'eau (Ghosh et 

Gaur, 1998; Lock et John, 1979; Whitford et Schumacher, 1961).  
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Le degré auquel le biofilm répondra à la vitesse du courant dépend de son architecture (Peterson, 

1996). Battin et al. (2003) ont démontré qu’une élévation de la vitesse du courant induit une 

réduction de l’épaisseur du biofilm et une augmentation de la densité bactérienne.  

La vitesse optimale du courant pour l'accumulation des assemblages d'algues périphytiques sur le 

substrat varie au cours de leur développement et dépend des espèces dominantes, les assemblages 

de diatomées périphytiques préfèrent une vitesse de courant plus faible (Stevenson et al., 1996).  

En courant rapide, la forme de croissance du périphyton est généralement présentée par de petites 

diatomées qui sont étroitement attachés au substrat tandis qu'une grande partie des grandes formes 

et des cellules pédonculées faiblement attachées au substrat peuvent être trouvées dans des courants 

plus lents (Abe et al., 2000).  

Selon leurs préférences à la vitesse du courant, les diatomées ont été classées par Denys (1991) en 

quatre groupes :  

a- Rhéobiontes : diatomées colonisant exclusivement les eaux à fort courant, b- Rhéophile : 

préfèrent les eaux à fort courant, c- Limnophile préfèrent les eaux stagnantes, et une quatrième et 

dernière classe sont les espèces Indifférentes à la vitesse du courant. 

I.8.5. Nutriments 

La croissance des diatomées nécessite un certain nombre de nutriments, tels que l'azote, le 

phosphore, la silice, des oligo-éléments et des vitamines.  

Les saisons affectent naturellement la concentration des nutriments dans les milieux aquatiques. En 

hiver, une forte turbulence de l'eau remet en suspension et homogénéise les nutriments dans la 

colonne d'eau. En été, les nutriments sont moins disponibles du fait de leur forte consommation par 

les organismes à floraison printanière (Coquillé, 2017).  

Plusieurs études ont démontré l’effet de la composition et de la concentration en nutriments sur le 

développement des diatomées (Valenzuela et al., 2013).  

L'apport de nutriments peut provoquer des changements dans la structure de la communauté 

(changements dans la richesse et la diversité en espèces, taxons dominants…) et la fonction 

(productivité) des algues périphytiques (Pan et al., 2000). 

En général, une teneur accrue en éléments nutritifs (azote et phosphore) est liée à une augmentation 

de la biomasse et de la productivité (Tank et Dodds, 2003; Biggs, 2000).  

Dodds et al. (2002) ont montré que les niveaux de chlorophylle-a benthique étaient positivement 

corrélés avec la quantité de nutriments dans la colonne d'eau.  
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Dans les eaux douces pauvres en nutriments, le phosphate inorganique est souvent le principal 

facteur limitant la croissance des algues et d'autres producteurs primaires, lorsque le phosphate est 

abondant, Le nitrate d'azote tend à devenir limitant (Allan, 1995). Qiao et al. (2016) ont démontré 

qu’une faible concentration de nitrates provoque une diminution du taux de croissance et un stress 

chez Phaeodactylum tricornutum. 

La quantité de phosphore nécessaire au développement de diatomées varie considérablement d'une 

espèce à l'autre, selon Chetelat et al. (1999) une concentration de 0,5 μg/l est nécessaire pour un 

taux de croissance maximal.  

La silice est un élément essentiel qui restreint la croissance des diatomées (Martin-Jézéquel et al., 

2000), et joue un rôle clé dans leur métabolisme (Azam et al., 1974). 

Les besoins en silice varient entre les espèces, mais aussi au sein d'une même espèce, en fonction de 

leur stade de développement, par exemple, certaines espèces faiblement silicifiées nécessitent des 

concentrations de silice plus faibles que celles fortement silicifiées (Buchez et al., 2010). 

Il a été constaté que la concentration de silice affecte la dynamique des successions de diatomées 

dans les rivières et les ruisseaux (Patrick, 1977). Cependant, dans les eaux courantes, la silice est 

rarement en pénurie et par conséquent, elle peut rarement entraver la croissance des diatomées 

(Allan, 1995).  

Des études au laboratoire ont montré que lors d’un manque de silice en milieu (des rapports Si/N et 

Si/P faibles) : les diatomées étaient remplacées par des cyanobactéries (à des rapports N/P faibles) 

ou des algues vertes (à des rapports N/P élevés) (Sommer, 1996). 

Cependant, les effets d’un enrichissement en nutriments sur les communautés des algues 

périphytiques, sur leur biomasse, structure, taux de croissance et distribution sont difficile à 

quantifier du fait de nombreuses interactions existantes avec des facteurs tels que la lumière, la 

température, la vitesse du courant, la nature du sédiment … (Biggs et Close, 1989).  

L’étude menée par Uehlinger et Brock (2005) a montré que le périphyton réagit à l'excès de 

nutriments par une augmentation de biomasse et de métabolisme, mais seulement dans des 

conditions de température et de lumière optimales. 

Lorsque la lumière est faible ou insuffisante ou lorsque la vitesse du courant est trop importante, les 

nutriments auront peu d’effet sur la croissance (Lavoie et al., 2008).  

Les diatomées réagissent fortement et rapidement aux concentrations en nutriments, elles sont de 

bons indicateurs biologiques de l'état trophique des cours d'eau. Lavoie et al. (2008) ont divisé les 

diatomées en 3 groupes selon l'abondance des nutriments dans le milieu :  
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 Diatomées oligotrophes : des espèces faiblement tolérantes à l’apport de nutriments. 

 Diatomées mésotrophes : des espèces qui supportent des niveaux modérées en éléments 

nutritifs.  

 Diatomées eutrophes : des espèces typiques des environnements riches en nutriments. 

I.8.6. Substrat 

Les diatomées périphytiques ont la capacité de coloniser n’importe quel type de substrats: 

roches, grains de sable, sédiments, débris ligneux et macrophytes.  

Des substrats durs artificiels en verre, en plastiques ont été utilisés dans de nombreux types d'études 

et d'investigations pour fournir un substrat standard qui peut être prélevé pour des mesures 

quantitatives de cultures d'algues périphytiques permanentes (Duong, 2006).  

La taille, la surface et le type de substrat peuvent influencer la distribution et la structure du biofilm 

dans les rivières ou les ruisseaux (Townsend et Gell, 2005; Barbiero, 2000). 

Selon Potapova et Charles (2005), il existe des différences significatives de biomasse, de diversité 

et de composition entre les biofilms échantillonnés simultanément à partir de différents types de 

substrats. 

L’aspect physique de la surface du substrat peut affecter la capacité du biofilm à la colonisation. En 

général, les substrats à surface grossière semblent favorable à la colonisation alors que la surface 

lisse est colonisée plutôt plus lentement (Whitton, 1975). De plus, la position et l'orientation du 

glissement des substrats dans les rivières jouent des facteurs importants dans la structure 

déterminante des communautés périphytiques comme les différences d'abondance, de richesse et de 

composition des algues (Kralj et al., 2006).  

Pour éviter l’influence du substrat sur la structure des assemblages de diatomées périphytiques, il 

serait donc prudent voir nécessaire d’échantillonner, dans le cadre d’un programme de suivi de 

l’intégrité écologique des cours d’eau un seul type de substrat (Lavoie et al., 2008).  

 

I.8.7. pH  

Le pH est un facteur très important, il régule divers processus chimiques et biochimiques, 

ainsi que certaines réactions spécifiques, le pH agit sur la solubilité de diverses substances (telles 

que les métaux toxiques comme l'aluminium), sur la disponibilité du carbone et des nutriments ainsi 

que sur l’activité d’enzymes comme la phosphatase (Battarbee et al., 2001). 
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Les diatomées réagissent de manière particulièrement prononcée aux changements de pH, selon 

Battarbee et al. (2001), le pH peut être considéré comme la variable la plus importante qui 

influence la composition des espèces dans un écosystème d’eau douce. 

Une grande variabilité dans la composition de la communauté de diatomées a été observée, en 

particulier dans les zones où les cours d’eau ont une faible capacité tampon (généralement à faible 

pH) (Lavoie et al., 2008).  

De nombreux travaux ont été menés pour étudier les liens entre les communautés de diatomées et le 

pH. En raison de leur persistance squelettique dans l'environnement et de leur préférence pour un 

pH spécifique, les diatomées ont été employé avec succès dans les études de paléolimnologie pour 

reconstituer le pH dans les lacs (Dixit et al., 2002; Reavie et Smol, 2001; Håkansson, 1992; 

Renberg et Hellberg, 1982), de plus des indices de pH ont été aussi développés (Håkansson, 

1992).   

En 1939,  Hustedt a développé un système pour classer les diatomées selon leurs 

préférences au pH. Il identifie 5 catégories : 

 Acidobiontes: survivent à pH < 7, se développent mieux à pH < 5,5 

 Acidophiles : vivent autour de pH 7, pH optimal < 7 

 Indifférentes: vivent à pH acide et pH alcalin. 

 Alcaliphiles : vivent autour de pH 7, pH optimum > 7 

 Alcalibiontes : vivent à pH > 7 

 

I.8.8. Broutage 

Les communautés diatomiques peuvent être soumises à une pression négative par des 

organismes brouteurs (macro-invertébrés aquatiques et poissons). 

Ces organismes benthophages modifient profondément la structure des biofilms, ils affectent la 

structure et la diversité des cellules et altèrent la couche exopolysaccharide protectrice.  

Brock et al. (1995) ont démontré dans une expérience de contrôle de la présence de brouteurs avec 

l’introduction d’insecticide, que la biomasse périphytique était plus importante en l'absence de 

brouteurs. Steinman (1996) souligne que les insectes, les larves d'insectes et les escargots sont les 
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plus importants consommateurs de biofilms, ils ont la capacité de diminuer considérablement la 

biomasse périphytique. 

L’impact du broutage est particulièrement important dans les environnements hydrauliquement 

stables car l'instabilité restreint la capacité des invertébrés brouteurs à se fixer aux biofilms 

(Steinman et al., 1991).  

Les algues vertes et les diatomées sont les sources de nourriture préférées des invertébrés (Lavoie 

et al., 2008). Selon Rosemond et al. (1993) les algues sont largement consommées par les 

invertébrés brouteurs, et parmi eux les diatomées étant les plus couramment consommées. 

Les diatomées de grande taille sont plus susceptibles d’être brouter que les petites diatomées 

mucilagineuses (Lavoie et al., 2008).  

 

I.9. Applications des diatomées  

Depuis la découverte des diatomées, de nombreux scientifiques se sont intéressés à ces 

organismes microscopiques. Au fil des découvertes, les propriétés des diatomées ont été utilisées 

par l'homme dans de nombreux domaines. 

Ces algues microscopiques ont de nombreuses utilisations depuis l’alimentation jusqu’aux 

utilisations industrielles.  

Divers domaines sont intéressés par l'utilisation et la mise en valeur des diatomées. La cellule 

vivante entière peut être considérée comme une structure à potentiel de valorisation, ainsi que les 

métabolites produits par la cellule diatomée ou le frustule siliceux (Falaise, 2019). 

Il existe deux principaux domaines d'application :  

I.9.1. Production et l’utilisation industrielle  

En aquaculture, les diatomées sont couramment employées comme alimentation des larves, 

des alevins, des poissons adultes, des crustacés (tels les crevettes et crabes), et des mollusques 

(Gastineau, 2011; Avendaño-Herrera et Riquelme, 2007; Chen, 2007; Vizinet et de Reviers, 

1995). 

Dans les bacs d’élevage, les diatomées peuvent être fournies en tant qu’ aliment : des algues 

fourrage, ou incorporées dans la composition de compléments alimentaires, elles sont connues pour 

leur teneur en lipide riche en acides gras polyinsaturés, indispensables à la croissance des larves 

(Bellou et al., 2016; Guedes et Malcata, 2012; Muller-Feuga, 2000). 
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De nombreuses études se sont intéressées à l’espèce Haslea ostrearia qui produit la «marennine» un 

pigment bleu-vert responsable du verdissement des huîtres dans le bassin Marennes-Oléron 

(Gastineau, 2011; Mouget et al., 2005; Prygiel et Coste, 2000). 

Faisant objet de nombreux ensemencements, Haslea ostrearia est aussi connue pour ses qualités 

gustatives et organoleptiques (Prygiel et Coste, 2000).  

Certaines espèces de diatomées sont employées en industrie pharmaceutique pour fabriquer des 

substances ayant des propriétés antibiotiques, antitumorales, etc. 

Certaines diatomées de Pseudo-nitzschia génèrent de l’acide domoïque, cet acide, après avoir 

consommé des fruits de mer contaminés, entraîne des pertes de mémoire parfois permanentes 

(Lefebvre et Robertson, 2010). Utilisé en neuropharmacologie, l’acide domoïque peut servir de 

modèle pour étudier les maladies d’Alzheimer ou de Parkinson. 

En milieu marin, certaines diatomées, telles que Chaetoceros calcitrans, peuvent dégrader les 

hydrocarbures (Prygiel et Coste, 2000).  

La terre des diatomées ou diatomite, roche sédimentaire siliceuse biogénique constituée 

principalement de frustules de diatomées est utilisée dans un certain nombre d'applications 

industrielles telles que les filtres à eau, les pâtes abrasives, les isolants et les insecticides (Vizinet et 

de Reviers, 1995). La diatomite est aussi employée en combinaison avec la nitroglycérine, pour 

produire de la dynamite (Falaise, 2019). 

La plupart des gisements de pétrole proviennent de diatomées sédimentées sur le fond marin à des 

échelles de temps géochimiques. 

Ces dernières années, des études scientifiques ont également été menés afin de rechercher les 

diatomées et autres microorganismes capables de produire des lipides utilisables comme 

alternatives aux énergies fossiles (Debenest, 2007).  

Les propriétés structurelles et physiques des frustules siliceux font l'objet de plusieurs domaines de 

recherche tel que le domaine des nanotechnologies: production des batteries, de catalyseurs, de 

composés optiques, électroniques..… (La Barre et Bates, 2018).  

De part leurs nombreuses et diverses propriétés, les diatomées sont aussi employées dans la 

fabrication de produits cosmétiques, de pneus, de peinture, de béton, de papier … (Delly et Gill, 

2012; Prygiel et Coste, 2000). 
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I.9.2. Recherche et investigation à partir des diatomées 

Les diatomées sont extrêmement sensibles aux moindres changements de leur 

environnement. Les variations qualitatives et ou quantitatives au sein des populations de diatomées 

témoignent une variation du milieu (Seckbach et Kociolek, 2011). 

Les diatomées permettent d’évaluer la qualité des milieux aquatiques grâce à leur sensibilité 

aux différents paramètres physico-chimiques tels que le pH, la salinité, la température, l’alcalinité, 

les nutriments, la vitesse du courant … Les eaux de bonne qualité et les eaux de qualité médiocre ne 

présentent pas la même flore diatomique, pour cette raison, elles sont de bonnes indicatrices de la 

qualité des eaux (Prygiel et al., 1999a).  

Dans les océans, les diatomées sont utilisées pour observer la direction et mesurer la vitesse des 

courants marins. Elles peuvent aussi évaluer les changements dans la qualité et la composition de 

l'eau, tout comme dans l'eau douce (Delly et Gill, 2012). 

Étant donné que les parois cellulaires en silice ne se décomposent pas facilement, les diatomées des 

milieux marins et lacustres pourraient être utilisées pour interpréter les conditions du passé. La 

paléoécologie est un domaine qui utilise à la fois des valves de diatomées vivantes et fossiles 

préservées dans les sédiments marins et d'eau douce pour comprendre les facteurs 

environnementaux qui influencent la présence et l'abondance actuelles de l'espèce (Smol et 

Stoermer, 2010). 

Les scientifiques ont donc appliqué la connaissance des préférences des espèces dans les conditions 

actuelles pour expliquer les espèces de diatomées du passé et les conditions historiques qui 

prévalaient dans lesquelles elles ont survécu. 

Les diatomées sont aussi utilisées en médecine légale par la police scientifique dans les cas de 

noyade afin de diagnostiquer et de déterminer l’origine du décès (Ludes et Coste, 1996). 

 

I.10. Bio-indication par les diatomées  

Les diatomées sont des organismes extrêmement performants en ce qui concerne leur 

adaptabilité environnementale, leur distribution et leur histoire évolutive. Ce groupe d'algues 

présente de nombreux avantages en tant que bioindicateurs dans les études de surveillance des 

écosystèmes aquatiques (Lowe, 1974), ce qui en fait les organismes algaux les plus fréquemment 

utilisés dans les programmes de surveillance de la qualité de l'eau (Szigyártó et Bakos, 2015; 

Prygiel et al., 1999b; Mccormick et Cairns, 1994). 
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Les méthodes d’évaluation de la qualité de l’eau basées sur l’utilisation des diatomées sont bien 

développées et leurs performances ont été établi dans le monde entier pour différents types 

d’habitats aquatiques, y compris les eaux douces, saumâtres et les estuaires, les environnements 

lentiques et lotiques et les zones humides (Lobo et al., 2016; Martin et de los Reyes Fernández, 

2012).  

Les programmes de surveillance basés sur les organismes vivants quantifient l’état de santé d’une 

rivière, par opposition aux analyses physico-chimiques intermittentes (Salomoni et al., 2006; 

Soininen, 2004; Karr, 1991). 

Les communautés algales reflètent les caractéristiques des écosystèmes aquatiques par la présence 

ou l’absence d’espèces et la croissance ou la diminution des populations. En pratique, seuls certains 

groupes d’algues benthiques sont fréquemment utilisés pour évaluer la qualité des eaux naturelles 

(Potapova et Charles, 2002; McCormick et Cairns, 1997), en particulier pour mesurer les degrés 

de saprobie et de salinité (Nautiyal et Nautiyal, 2018; Barinova, 2017). Si la qualité de l’eau est 

altérée par certaines activités humaines et que cette altération dépasse les intervalles de tolérance de 

ces espèces, leurs populations diminueront ou disparaîtront. La détermination des facteurs à 

l’origine de ce déclin nécessite des études supplémentaires complexes, mais la réponse de la 

communauté algale indiquera une certaine détérioration de la qualité de l’eau et une source 

potentielle de pollution.  

Les études de Beyene et al. (2009) révèlent que les communautés de diatomées benthiques 

permettent une évaluation plus précise de la qualité et de l'intégrité biotique des écosystèmes 

aquatiques que les protozoaires ou les invertébrés. 

Les diatomées aident également à évaluer les conditions environnementales dans les rivières, les 

lacs et les ruisseaux, en précisant leur importance écologique dans ces écosystèmes, leur capacité à 

réagir rapidement à la dégradation de l’environnement et leur facilité d’utilisation (Stevenson et al., 

1999; Dixit et al., 1992; Round, 1991a,b). Les diatomées réagissent directement et avec sensibilité 

à de nombreux changements physiques, chimiques et biologiques et puisqu’elles se trouvent dans 

presque tous les habitats aquatiques, elles peuvent être utilisées pour comparer les cours d’eau, les 

lacs, les marécages, les océans, les estuaires et même certains habitats aquatiques éphémères (Smol 

et Stoermer, 2010). 

Les caractéristiques des assemblages de diatomées ont été utilisées pour évaluer l’intégrité 

écologique des cours d’eau, ainsi que pour diagnostiquer les causes de la dégradation.  

Les communautés de diatomées benthiques sont largement utilisées pour surveiller la qualité 

de l’eau en raison de certains aspects : 
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- Les diatomées sont pratiquement cosmopolites (Ács et al., 2004), avec une large répartition 

géographique, leur présence dans tous les milieux (des pôles aux régions désertiques, aussi bien 

dans les eaux douces que dans les mers, y compris les eaux saumâtres, thermales et hypersalées), 

sous une large gamme de conditions environnementales (Blanco Lanza et al., 2011), offre la 

possibilité de créer une grande base de données (Lecointe et al., 1993) et de comparer des études 

menées sur différents sites. 

- Les diatomées benthiques ont un cycle de vie relativement court (Rimet et al., 2005; Stevenson 

et al., 1999; Baars, 1983), ce qui favorise des réponses rapides aux changements 

environnementaux. Les communautés d’algues benthiques sont souvent les premières à réagir aux 

perturbations environnementales et les premières à rebondir après le rétablissement des conditions 

optimales. 

- La grande sensibilité des diatomées aux facteurs environnementaux (Kale et Karthick, 2015), et 

la très grande spécificité de certaines espèces dans leurs préférences et leurs tolérances 

écologiques peuvent fournir des informations sur de nombreux paramètres physico-chimiques de 

l’eau (salinité, pH, température, eutrophisation…). Les diatomées peuvent aussi accumuler des 

métaux lourds et des substances organiques dangereuses provenant de l’ environnement (Morin, 

2006).  

- Elles ont une mobilité restreinte, ce qui leur confère un potentiel indicateur élevé en raison de 

leur incapacité à éviter la pollution par la migration, ce qui signifie qu’elles peuvent s’adapter ou 

simplement disparaître.  

- La rémanence de leur squelette siliceux permet la conservation de l’information in situ et dans 

les collections d’échantillons. 

- Les indices de diatomées les plus courants sont basés sur l’identification de 400 individus par 

échantillon. Ceci rend l’erreur d’estimation de la composition de la communauté inférieure à 10%, 

ce qui implique une grande précision de ces méthodes d’un point de vue statistique (Blanco Lanza 

et al., 2011).  

- Les communautés de diatomées benthiques sont généralement plus diversifiées que les autres 

groupes d’organismes aquatiques. Des centaines d’espèces peuvent coexister sur quelques cm2 de 

substrat, et chaque espèce avec des plages optimales et de tolérances spécifiques par rapport aux 

facteurs environnementaux, de sorte que la communauté se comporte comme un système de suivi 

biologique complexe.  
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- Les échantillons facilement prélevés sont aussi faciles à manipuler et nécessitent peu de 

fixation, ce qui peut être un avantage majeur à long terme, car les échantillons conservés et les 

préparations microscopiques fixes peuvent être réexaminés à tout moment pour des investigations 

ultérieures.  

Pour tous ces avantages, les diatomées sont qualifiées d’« excellent bio-indicateurs » 

généraux de la qualité des eaux des milieux lotiques, souvent utilisées pour surveiller l'état des 

rivières et des cours d’eau ainsi que les changements écologiques, chimiques et physiques et fournir 

un indicateur d'alerte précoce de l’augmentation de la pollution et du succès de la restauration 

(Prygiel et al., 1999b).  
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II.1. Introduction   

Dans leur habitat naturel, les communautés de diatomées sont exposées à de multiples 

apports anthropiques qui affectent leur cycle de vie, entraînant des morphologies de valves 

différentes de celles trouvées dans les habitats non perturbés. Les valves qui diffèrent de la 

normalité dans une population pour une espèce donnée, présentant des anomalies en termes de 

symétrie, de motif de stries, de raphé et de structure, sont appelées formes tératologiques 

(Gonçalves et al., 2019; Riato et al., 2018; Dziengo-Czaja et al., 2008). 

Selon la littérature actuelle, la présence de malformations ou de tératologies dans des 

environnements contaminés est considérée comme une indication de stress; cependant, les 

mécanismes qui induisent les malformations et quantifient les tératologies sont encore mal connus 

(Falasco et al., 2021; Lavoie et al., 2017). 

La déformation du contour/forme des valves, la perte des aréoles, les changements dans les modèles 

(formes) de stries et les déformations du raphé sont les principales formes tératologiques affectant 

les valves de diatomées, souvent corrélées à une altération physiologique et métabolique de la 

cellule diatomique (Falasco et al., 2021; Falasco et al., 2009b). 

La tératologie ne semble pas affaiblir la capacité de reproduction ou la viabilité des cellules 

affectées (Falasco et al., 2021), Cependant, certaines formes de tératologie sont soupçonnées d’être 

létales (Arini et al., 2013). 

Les formes anormales sont observées chez les espèces polluo-tolérantes et chez les espèces    

polluo-sensibles. 

Les formes tératologiques et leur lien avec des conditions altérées du milieu ont été étudiées en 

laboratoire (Windler et al., 2014; Duong et al., 2010) et sur le terrain (Cantonati et al., 2014; 

Muhr, 2014; Falasco et al., 2009a), dans ce cas, la tératologie naturelle est peu fréquente et 

généralement enregistrée à des abondances relatives ne dépassant pas 1 % (Morin et al., 2012a) de 

sorte qu’une augmentation de l’abondance peut être associée à une augmentation des polluants ou 

d’autres facteurs de stress (Lavoie et al., 2017; Cattaneo et al., 1998).  

Le rétablissement de la morphologie normale après la reproduction sexuée chez les diatomées 

déformées issues de cultures à long terme indique que les tératologies ne découlent pas d’une dérive 

génétique (Granetti, 1968). À cet égard, les travaux d’Arini et al. (2013) ont montré que les 

tératologies induites par le cadmium chez Planothidium frequentissimum diminuaient avec la 

décontamination, preuve que la tératologie chez les diatomées apparaît dans des environnements 

altérés mais disparaît progressivement avec le retour à des conditions normales.  
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De nombreux auteurs estiment que les modifications morphologiques des diatomées pourraient être 

des outils utiles pour surveiller les changements environnementaux dans un écosystème aquatique 

(Cantonati et al., 2014; Falasco et al., 2009b; Gold et al., 2002; McFarland et al., 1997). 

La présence de frustules déformés dans les écosystèmes pollués est souvent une réaction à des 

produits chimiques nocifs. C’est pourquoi l’utilisation d’anomalies morphologiques dans les études 

de biosurveillance suscite un grand intérêt.  

Les tératologies ouvrent une boîte à outils pour évaluer la santé des écosystèmes aquatiques et on 

peut s’attendre à ce que leur occurrence et leur gravité soient liées au degré du stress (Noune et al., 

2024; Lavoie et al., 2017; Olenici et al., 2017). 

II.2. Différents types de tératologies  

Les diatomées peuvent présenter différents types de déformation de leur frustule siliceux 

(Falasco et al., 2009b).  

- Type 1 : La déformation du contour de la valve est la déformation la plus couramment 

observée, se caractérise par un manque ou une perte de symétrie par rapport aux deux axes : 

formes pentagonales ou trilobées, un contour anormal : courbé, dentelé, incisé, en forme de 

rein, gonflé, jumelé, ondulé, montrant des protubérances bulbeuses ou en forme de 

boomerang (Figure II.1).  

-  Type 2 : Modifications du motif des stries : Les fines ornementations de la valve peuvent 

devenir irrégulières : plus espacées ou absentes sur une partie du frustule, altérées, 

fragmentées ou ramifiées (Figure II.2). 

- Type 3 : Changements dans la forme et la taille de la zone longitudinale et centrale (ex : 

déplacée, doublée, anormalement élargie, absente) (Figure II.3). 

- Type 4 : Modifications du raphé (fendu, sinué ou fragmenté, parfois rabaissé, double ou 

triple, angulaire, bifurqué, orienté vers le centre de la valve, complètement absent, avec des 

parties associées et parfois reliées aux aréoles) (Figure II.4). 

- Type 5 : Modifications du système canalaire du raphé (fibules déformées, courbées et 

parfois repliées ou déplacées, désordonnées et étirées). 

- Type 6 : Arrangement ou disposition inhabituelle des cellules formant des colonies.  

- Type 7 : Des tératologies mixte, dans lesquels une valve montre plus d’un type de 

tératologie, chacun indépendant des autres (Figure II.5). 
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Un nouveau type de tératologie, qualifié de tératologie de Type 8 par Falasco et al. (2021), 

décrit récemment par Olenici et al. (2019), consistant en une altération du cingulum, en particulier 

la valvocopula. Cette nouvelle déformation affectant les bandes de gaine d’Achnanthidium 

minutissimum (Kützing) Czarnecki et Achnanthidium macrocephalum (Hustedt) Round et 

Bukhtiyarova a été identifiée dans la rivière Roșia montanǎ (Roumanie) touchée par une pollution 

métallique (Figure II.6 et Figure II.7). 

 

Figure II.1. Tératologie de type 1. Exemples de contours de valves irréguliers enregistrés dans la 

rivière Bormida, Italie. Barre d'échelle = 10 μm. Falasco et al. (2009b). 
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Figure II.2. Tératologie de type 2. Exemples de motifs d'ornementation déformés enregistrés dans 

la rivière Bormida, en Italie. Barre d'échelle = 10 μm. Falasco et al. (2009b). 
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Figure II.3. Tératologie de type 3. Déformation impliquant la zone longitudinale, Cocconeis 

pseudolineata (Geitler) Lange-Bertalot, enregistrée dans la rivière Bormida, Italie. Barre d’échelle = 

10 μm. Falasco et al. (2009b). 

 

 

 

Figure II.4. Tératologie de type 4. Tératologie du raphé, Encyonema silesiacum (Bleisch) Mann,  

enregistrée dans la rivière Bormida, Italie. Barre d’échelle = 10 μm. Falasco et al. (2009b). 
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Figure II.5. Tératologies de type 7.  Tératologies mixtes, enregistrées dans la rivière Bormida, 

Italie. Barre d’échelle = 10 μm. Falasco et al. (2009b). 
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Figure II.6. Tératologie de type 8. Valvocopula déformée Achnanthidium sp. vue au microscope 

optique. Olenici et al. (2019). 
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Figure II.7. Valvocopula déformée d’Achnanthidium sp. observée au microscope électronique à 

balayage (MEB) en comparaison avec la normale (A et B = frustules normaux, C, D, E et E = 

frustules anormaux. Olenici et al. (2019). 

 

II.3. Mécanismes induisant les déformations chez les diatomées  

Sur la base de la littérature disponible, les mécanismes exacts induisant des tératologies ou 

des déformations du frustule chez les diatomées ne sont pas entièrement compris (Lavoie et al., 

2017).   

Sous la pression d’un stress donné, les processus cellulaires impliqués dans la division cellulaire et 

la formation des valves peuvent être altérés (Barber et Carter, 1981).  
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Une explication hypothétique de la formation de tératologie est que les contaminants ou les 

polluants perturbent l'homéostasie cytoplasmique en modifiant la polarité de la membrane cellulaire 

et en provoquant une acidification cytoplasmique (Pinto et al., 2003).  

Afin de contrer ce déséquilibre cytoplasmique, les frustules de diatomées commencent à induire la 

formation de corps lipidiques (Park et al., 2020b; Pandey et Bergey, 2018, 2016; Gautam et al., 

2017). Plusieurs chercheurs ont découvert que les diatomées accumulent des molécules à haute 

énergie telles que des caroténoïdes et/ou des lipides dans des conditions de stress telles que la 

salinité, une carence en nutriments, la température et un stress lumineux élevé (Cheng et al., 2014; 

Zhang et al., 2014; Sharma et al., 2012; Bertrand, 2010). 

Le déséquilibre cytoplasmique dans les cellules de diatomées conduit également à des perturbations 

au niveau du système microtubulaire, qui contribue activement au mouvement de la silice vers les 

vésicules de dépôt de silice, ce qui peut entraîner des déformations des frustules de diatomées 

(Pandey et al., 2018a). Ainsi, Le système microtubulaire des diatomées peut être affecté par 

l'exposition à des médicaments anti-microtubules (Schmid, 1980) ou à des pesticides (Debenest et 

al., 2008). Cela peut entraîner une formation aberrante de noyau lors de la division cellulaire et la 

déformation de la nouvelle valve. Licursi et Gómez (2013) ont constaté que lorsque des biofilms 

matures étaient exposés au chrome hexavalent, il y avait une augmentation notable de la formation 

de noyaux anormaux. 

II.4. Variabilité de la taille  

La réduction de la taille des frustules de diatomées est une réponse courante au stress 

environnemental (Morin et al., 2012a; Kociolek et Stoermer, 2010; Daufresne et al., 2009), une 

diminution de la taille des frustules au sein d'une espèce donnée a également été rapportée en 

réponse au stress métallique (Cantonati et al., 2014). 

Par exemple Morin et Coste (2006), ont pu mettre en évidence une réduction significative de la 

taille pour les espèces Nitzschia palea et Gomphonema parvulum recueillis dans les cours d’eau 

pollués par les métaux (Cd et Zn). 

Luís et al. (2011) ont signalé une diminution de la taille des frustules de Brachysira vitrea sur des 

sites affectés par une pollution métallique et acide au ruisseau Corona, au Portugal. 

De même Cattaneo et al. (2004) ont enregistré une réduction importante de la taille des frustules de 

Achnanthes minutissima, Brachysira vitrea, Asterionella formosa et Tabellaria flocculosa prélevées 
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des carottes de sédiments du lac Dufault au Canada sous contrainte métallique (Cd, Cu, Fe, Pb et 

Zn). 

Kling (1993) discute la réduction rapide de la taille des cellules d'Asterionella formosa en relation 

avec une faible teneur en Si, une augmentation du P et/ou une augmentation de la température. 

Selon l’auteur, la réduction de la taille des cellules pourrait être une réponse du frustule de diatomée 

au stress environnemental. 

Cependant, La réduction et la variation de taille sont des caractéristiques normales des populations 

de diatomées qui résultent de leur mode de reproduction végétatif (Laney et al., 2012).  

La taille des frustules de diatomées varie naturellement avec le temps, et diminue progressivement 

en raison de la formation de nouvelles valves au sein des thèques parentales. 

Par conséquent, sans comparaison au fil du temps il est impossible d’évaluer et de déterminer dans 

quelle mesure la variation de taille constatée dans l’étude peut être liée à des facteurs 

environnementaux. Les études futures utilisant cette métrique devraient établir la plage de taille 

naturelle de chaque espèce, le taux de déclin normal et l’échantillonnage saisonnier pour déterminer 

le moment de la régénération de la taille (Park et al., 2020a). 

 

II.5. Facteurs responsables de l’apparition de tératologies chez les diatomées  

De nombreuses études ont démontré que la morphologie des valves de diatomées peut être 

modifiée par les variations des conditions environnementales, étant donné qu'un tel effet est une 

réponse évidente aux conditions environnementales, il pourrait être utilisé comme caractéristique 

finale dans l'évaluation du stress. 

Selon Hustedt (1956), lors de la formation des auxospores, les conditions environnementales 

spécifiques peuvent entraîner des modifications morphologiques qui se perpétuent pendant la 

reproduction végétative, générant ainsi une population dont la morphologie diffère de celle de la 

lignée parentale.  

Les changements de morphologie ne semblent pas être causés par des mutations génétiques, car les 

diatomées retrouvent leur forme habituelle au cours du cycle sexuel suivant (Granetti, 1968). 

Le développement de cellules anormales de diatomées est causé non seulement par les altérations 

environnementales naturelles et les conditions de croissance artificielle, mais également par la 

contamination chimique humaine. 

La plupart des études sur les tératologies des diatomées ont indiqué que la détection des formes 

anormales (présence/absence) constitue un signal fiable approprié pour révéler un stress sur 

l'environnement. La fréquence de déformation comprise entre 0 et 0,5 % devrait être considérée 
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comme naturelle (Morin et al., 2012a), tandis que des pourcentages plus élevés peuvent être 

interprétés comme des signaux d'alerte de contamination. Cependant, l’absence de déformation peut 

faciliter l’interprétation de certains résultats.  

C’est le cas des études portées par Tudesque et al. (2012), qui ont cherché à comprendre l'effet des 

substances toxiques et des charges solides en suspension dans une étude sur l'impact d'une mine 

aurifère. Les auteurs ont conclu que les changements observés dans la flore des diatomées étaient 

principalement dus à la charge en matières en suspension plutôt qu'aux métaux traces en raison de 

l'absence de formes tératologiques dans les échantillons. 

Dans le domaine de la paléolimnologie, les formes tératologiques peuvent être considérées comme 

l'un des meilleurs systèmes de détection précoce, ainsi que pour le suivi les conditions 

environnementales passées.  

À cet égard, des formes tératologiques de Fragilaria crotonensis Kitton ont été rencontrées dans un 

échantillon de carottes daté de 1988 à 2010 dans le réservoir de Guarapiranga (Sao Paulo, Brésil). 

La présence de formes tératologiques était induite par le sulfate de cuivre qui a été utilisé pour faire 

face à une prolifération de cyanobactéries dans le réservoir (Fontana et al., 2014). 

Zalat et al. (2018) ont observé des formes anormales de diatomées dans un échantillon de carottes 

de sédiments prélevées dans le lac Młynek (nord de la Pologne), les formes aberrantes de diatomées 

étaient liées à l’augmentation des activités anthropiques et des concentrations en nutriments à partir 

de 1900. 

II.5.1. Les métaux lourds  

La contamination du milieu aquatique par les éléments traces métalliques est un paramètre 

difficile à détecter, en particulier lorsque les concentrations efficaces sont très faibles et que la 

variabilité des apports et du régime d’écoulement devient élevée au fil du temps (Leguay et al., 

2016).  

De plus, la pollution intermittente est difficile à évaluer en utilisant des analyses chimiques, car la 

mesure doit être réalisée précisément lors du rejet de polluants (Lainé et al., 2014). Au contraire, la 

teneur en métaux traces extra et intracellulaires dans le biofilm pourrait fournir des renseignements 

essentiels quant à la gravité et à la durée de la contamination par les métaux traces.  

La concentration intracellulaire de métaux traces représente un bon indicateur du gradient d’ions 

métalliques libres (Kim Tiam et al., 2018), même si l’internalisation montre des modèles et des 

périodes différents selon le métal. Cependant, les analyses de concentration intracellulaire sont 
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difficiles à réaliser compte tenu des coûts et de l’équipement requis et pourraient difficilement être 

incluses dans les programmes de surveillance de routine menés par les agences environnementales.  

La présence de métaux traces dans l’environnement influence fortement la santé des diatomées, de 

sorte que l’excès de certains éléments peut avoir des conséquences négatives sur leurs cycle de vie 

et provoquent l’apparition des formes aberrantes de leurs frustules (Falasco et al., 2021). 

Plusieurs études ont montré une corrélation positive significative entre l’abondance des cellules 

déformées et la présence de métaux dans l’environnement (Cerisier et al., 2018; Pandey et al., 

2018b; Pandey et Bergey, 2018; Cantonati et al., 2014; Falasco et al., 2009a; Morin et al., 

2007; Cunningham et al., 2005; Gold et al., 2003b). 

Le lac d'Orta, est l'un des exemples les plus marquants de pollution industrielle en Italie. Le cuivre 

est considéré comme l'un des principaux contaminants toxiques du lac depuis les années 1920. 

Outre les modifications dans la composition des espèces, la diversité et le biovolume, la 

communauté de diatomées a été caractérisée par des pourcentages élevés de formes tératologiques 

de Synedra tenera : le frustule a présenté un contour anormal de valve (Ruggiu et al., 1998). Des 

Frustules déformés d’Eunotia sp. et Fragilaria cf. tenera, F. capucina var. rumpens ont également 

été trouvés en relation avec une forte concentration de cuivre dans les sédiments. 

En Irlande, Barber et Carter (1981) ont identifié des cellules aberrantes d'Eunotia exigua, avec un 

contour anormal des valves, près d'une mine de cuivre très acide, pH = 2,4. 

En plus des concentrations élevées de cuivre, une plage étroite de Cu+2 (10-8,6 à 10-8,3 M) peuvent 

induire des altérations morphologiques chez Thalassiosira pseudonana et des frustules jumelés de 

Nitzschia delicatissima (Thomas et al., 1980). 

Morin et al. (2008b) ont trouvé une corrélation positive significative entre la contamination par les 

métaux lourds, le cadmium et le zinc et la présence de formes tératologiques dans le Riou Mort, au 

sud-ouest de la France. Les auteurs ont constaté que la déformation du frustule était la forme 

tératologique la plus dominante. 

En particulier, Fragilaria capucina var. gracilis a présenté des frustules ondulés perdant leur 

symétrie transversale caractéristique. Les auteurs ont également trouvé un contour anormal des 

valves chez les espèces Cocconeis pediculus, C. placentula et Planothidium frequentissimum ainsi 

que chez plusieurs espèces appartenant aux genres Fragilaria et Ulnaria, telles que U. ulna qui a 

présentait un motif anormal de stries et une zone longitudinale déplacée. 

Sous microscope électronique à balayage, Morin et al. (2008a) ont observé une interruption du 

raphé chez Encyonema minutum, Eolimna minima et Naviculadicta seminulum, une striation 

anormale chez Achnanthidium minutissimum et E. minima, un contour de valve irrégulier et des 
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fissures du raphé distal chez E. minima et Mayamaea spp. Un motif poreux anormal des pôles dans 

E. minima et Gomphonema parvulum, une légère asymétrie chez Amphora pediculus ainsi que des 

apex déformés observés chez G. parvulum et Nitzschia palea en réponse à une contamination au 

cadmium en conditions artificielles. 

Le développement anormal des valves a été observé chez plusieurs taxons dans la rivière Filvida, au 

Portugal. Les concentrations modérées de cadmium et de zinc dans les sédiments des cours d'eau 

semblaient être associées à la présence de spécimens tératologiques de Fragilaria crotonensis et F. 

capucina var. rumpens. Selon Nunes et al. (2003), ces deux métaux, comme le cuivre, génèrent des 

frustules asymétriques, anormaux et courbés, avec des valves entaillées ou incisées.  

Les populations de Tabellaria flocculosa montraient également l'impact de la contamination au 

cadmium (à partir de 0,001 mg/l), avec des colonies qui ne présentaient pas la configuration 

habituelle en zigzag, mais une chaîne droite (Adshead-Simonsen et al., 1981). 

Le mercure est l'un des métaux lourds les plus nocifs, et seules les espèces les plus résistantes 

peuvent tolérer la contamination par le mercure. Les taxons tolérants présentent de nombreuses 

altérations morphologiques causées par ce métal, des colonies anormales chez Asterionella formosa 

(Tompkins et Blinn, 1976) et valves anormales chez Nitzschia liebethrutti lorsque le mercure et 

l'étain se rencontrent (Saboski, 1977). 

En général, plusieurs éléments sont présents dans l'environnement et il est très difficile de définir 

les effets d’un seul métal lourd sur les communautés de diatomées, il n'est possible de déterminer 

les relations de cause à effet entre le métal et la diatomée que par l'utilisation de microcosmes 

artificiels. 

Une expérience menée par Thomas et al. (1980) a montré que la formation des colonies a été 

influencée par une solution métallique mixte (As, Cd, Cr, Cu, Hg, Ni, Pb, Sb, Se, Ge et Zn). Avec la 

variation des composants du mélange, la fréquence des chaînes aberrantes augmentait avec 

l'augmentation des concentrations de Cu et de Ge.  

Des aberrations morphologiques similaires ont également été observées chez Coscinodiscus sp. 

exposée à 3 µg Hg/l. Des cellules allongées de Chaetoceros danicus, C. curvisetus et Skeletonema 

costatum se sont développées en présence de Cu et de Hg, tandis que ces métaux entraînaient des 

protubérances bulbeuses et parfois un contour courbé dans Stephanopyxis palmeriana. Nitzschia 

delicatissima a parfois été observé dans un état jumelé lorsqu’il était cultivé en présence de la 

solution métallique mixte, alors que Cylindrotheca closterium a développé des cellules 

anormalement gonflées dans la zone centrale. 
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Dans une rivière contaminée par des métaux au Colorado, aux États-Unis, McFarland et ses 

collègues ont enregistré un taux assez élevé de cellules anormales de Fragilaria. Fragilaria 

capucina présentait des cellules tératologiques asymétriques avec des valves pliées, parfois 

entaillées ou incisées, Fragilaria ulna montrait des valves entaillées ou incisées, des valves 

asymétriquement pliées et parfois des stries anormales, ainsi qu'une zone axiale à motifs. Fragilaria 

capucina var. vaucheriae étaient asymétriques et présentaient des valves pliées, les valves de F. 

arcus étaient entaillées ou incisées. L’analyse de régression réalisée pour déterminer l’importance 

relative des métaux dissous dans l’explication de l’apparition de cellules aberrantes de Fragilaria a 

révélé que Cd, Cu, Fe et Zn étaient responsables du développement de formes tératologiques 

(McFarland et al., 1997). 

Le grand nombre de morphologies cellulaires anormales dans les communautés de diatomées 

pourrait être attribué à la forte contamination des zones côtières autour de Hong Kong par les 

métaux lourds (Dickman, 1998). Les frustules déformées d’Achnanthes hauckiana manquaient de 

symétrie bilatérale, tandis que Les individus déformés de Diatoma avaient généralement une 

ornementation anormale (avec un motif anormal de côtes) et Fragilaria capucina présentaient de 

symétrie longitudinale insuffisante.  

La présence de métaux lourds dans la colonne d'eau et les sédiments est liée à la présence de formes 

tératologiques (Peres-Weerts, 2000). La corrélation entre les formes anormales et les métaux 

lourds semble plus forte dans les sédiments que dans la colonne d'eau. En outre, les pourcentages de 

formes tératologiques étaient plus fortement corrélés avec les niveaux de Cd, As, Pb et Hg dans la 

colonne d’eau qu’avec les niveaux de Zn, Cr, Cu et Ni. Des cellules de Cocconeis placentula, 

Fragilaria brevistriata, F. capucina var. vaucheriae, F. capucina var. gracilis, F. construens, F. 

construens var. venter, Fragilaria pulchella, F. construens var. binodis, Navicula minima, N. 

tripunctata, Nitzschia. amphibia et N palea, ont présenté un contour irrégulier de la valve, les 

valves de Diatoma vulgaris, Achnanthes hungarica, Gomphonema truncatum, Navicula trivialis et 

Rhoicosphenia abbreviata ont montré des stries déformés. 

 

La cause du développement de cellules tératologiques est difficile à identifier, à la fois parce 

que les données chimiques sont insuffisantes et que la contamination implique plusieurs éléments 

chimiques en mélange et non pas un seul composant, et c’est le cas de l’apparition de formes 

tératologiques de Stephanodiscus niagarae et de S. parvus dans le port de Hamilton au Canada. 

Yang et Duthie (1993) ont proposé deux hypothèses pour expliquer. La première est que 

l'eutrophisation et la pollution industrielle du port ont entraîné une forte compétition pour la silice : 
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dans ce cas, les espèces à forte absorption de silice S. parvus ont été plus silicifiées que les autres S. 

niagarae. La seconde hypothèse suggère que ces formes anormales pourraient être causées par les 

métaux lourds et autres substances toxiques présentes dans le lac. 

II.5.2. pH 

Selon Barber et Carter (1981), les conditions de pH faible et élevé seules pourraient 

également induire la formation de formes tératologiques, avec des contours de valves fortement 

déformés. Ceci est démontré pour Fragilaria virescens, dans des conditions de pH très bas, environ 

3 et Nitzschia sinuata, dans des conditions de pH élevé, environ 8,5. 

Les faibles niveaux de pH ont été reconnus comme étant la seule cause possible du développement 

de formes tératologiques dans une étude menée dans des sites des îles Eoliennes (Rogelja et al., 

2016). 

Les diatomées marines du littoral britannique peuvent présenter des déformations en raison des 

conditions de vie extrêmes dans lesquelles les communautés doivent se développer. Par exemple, 

Fragilaria striatula et Licmophora gracilis ont montré des valves déformées, asymétriques ou 

même tordues. Certains Amphora et Navicula, ainsi que Synedra tabulata et S. hyperborea ont 

présenté les mêmes modifications morphologiques, ce qui peut être attribué aux variations de pH et 

de concentration en sel (Aleem, 1950). 

Des formes aberrantes de diatomées ont été utilisées pour repérer et surveiller les zones affectées 

par les précipitations acides, comme le parc national de Great Smoky Mountains aux États-Unis 

(Furey et al., 2009). En effet, de nombreux cours d'eau d'amont dans cette région, bien qu'ils ne 

soient pas pollués par les eaux usées ou les déchets industriels, ont été pollués par des précipitations 

acides. Les taux d'Eunotia subarcuatoides déformées étaient particulièrement élevés dans les sites 

où le pH était bas et les niveaux d'aluminium (Al), de baryum (Ba) et de manganèse (Mn) étaient 

élevés. 

 

II.5.3. Faible vitesse et débit du courant, conditions de sécheresse, intensité lumineuse 

et température de l’eau 

Certains facteurs environnementaux et interdépendants comme la lumière et la température 

ainsi que les conditions de sécheresse peuvent engendrer des modèles anormaux de dépôt de silice, 

ce qui entraîne le développement de formes tératologiques (Antoine et Benson-Evans 1984). 

Plusieurs diatomées anormales ont été détectées dans des échantillons de la rivière Wye, au 

Royaume-Uni. Les données chimiques de la rivière ont révélé que les valeurs nutritives étaient 
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généralement adéquates pour la croissance des algues et aucune toxine n'a été observée. L'analyse 

des variables environnementales et algales a mis en évidence des liens très significatifs entre les 

fréquences des formes anormales et les variables physiques. Ainsi, les chercheurs ont conclu que la 

faible vitesse et le faible débit du courant, les conditions de sécheresse et l'intensité lumineuse qui 

en résultent, ainsi que la température élevée de l'eau, étaient étroitement liés au développement de 

ces populations tératologiques. 

Les déformations observées étaient principalement des contours de valve inhabituels et des stries 

irrégulières, Antoine et Benson-Evans (1984) ont enregistré des contours anormaux des valves et 

des motifs de striations interrompant la zone du pseudoraphé chez Fragilaria vaucheriae et Synedra 

ulna. Une striation interrompue et un raphé fragmenté chez Cymbella ventricosa. Cocconeis 

placentula a présenté des déformations du contour de la valve et une striation anormale. 

II.5.4. Pesticides  

Debenest et al. (2010) ont étudié les conséquences des pesticides sur les communautés de 

diatomées à différents niveaux : toxicité intracellulaire impliquant les organites, altération du 

métabolisme cellulaire, impact sur la croissance des diatomées, changement de composition de la 

communauté. Le mécanisme d'action de l'herbicide et la position de la communauté peuvent 

influencer la réponse des diatomées à ces composés toxiques, avec des niveaux de sensibilité 

différents selon les espèces, Des études écotoxicologiques réalisées en microcosmes ont enregistré 

des proportions significatives de formes tératologiques de diatomées dans des populations exposées 

au thirame et à une émulsion d'hydrocarbures (Bayona et al., 2014).  

Une étude des effets de l’herbicide isoproturon dans les écosystèmes côtiers et estuariens a montré 

qu’un pourcentage significatif de Navicula halophila avait une forme anormale à la concentration 

d’essai la plus élevée (0,312 mg/l) (Schmitt-Jansen et Altenburger, 2005). 

Selon Larras et al. (2012) l'exposition prolongée à l'herbicide peut entrainer une adaptation de la 

communauté de diatomées. 

II.5.5. Drainage minier acide 

Le drainage minier acide (DMA) est l'un des problèmes les plus nocifs pour l'environnement 

en raison de la pollution par les métaux traces. En effet, les résidus des mines abandonnées sont 

souvent riches en soufre. Lorsqu’ils sont exposés à l’eau et à l’air, ces déchets produisent des 

lessives acides (transformation des sulfures en acide sulfurique) et des métaux traces, qui percolent 

dans le sol et rejoignent les cours d'eau. Ainsi, les zones touchées par le DMA ont des pH très bas 
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(pH 2–4), une résistance ionique élevée et des charges métalliques dissoutes élevées, ce qui peut 

entraîner la formation de formes tératologiques de diatomées (Jones et al., 2018; Luis et al., 2016, 

2013). 

Dans les lacs acides du Łuk Mu_zakowa, frontière germano-polonaise, des valves tératologiques 

d'Eunotia sp. et Pinnularia gibba (Ehrenberg) Ehrenberg ont été observées, les communautés 

présentaient également une faible richesse et diversité en espèces de diatomées (Sienkiewicz et 

Gasiorowski, 2019, 2017). 

Dans leurs études sur une zone minière (Roșia Montană) en Roumanie, Olenici et al. (2017) ont 

enregistré des pourcentages élevés de cellules déformées d’Achnanthidium minutissimum et d’A. 

macrocephalum, les auteurs ont révélé les principaux paramètres physico-chimiques qui influencent 

la déformation des valves, à savoir la conductivité, Zn et Cu. La présence d’individus déformés 

dans la zone d’étude peut être attribuée au fait que les communautés de diatomées ont été fortement 

affectées par le DMA libéré par les anciennes installations minières. 

II.5.6. Lumière ultraviolet  

La lumière ultraviolet (UV), un autre facteur environnemental qui influence le 

développement de la valve, L’UV a un impact sur la biochimie et la morphologie cellulaire (Hessen 

et al., 1997), entraînant une réduction du taux de croissance et une augmentation du volume 

cellulaire (Buma et al., 1995; Van Donk et Hessen, 1995). 

II.5.7. Causes mécaniques 

Les formes tératologiques peuvent être causées par des dommages mécaniques, comme les 

attaques par les brouteurs, les parasites fongiques ou protozoaires, ou le surpeuplement dans le 

biofilm dense de périphyton. Selon Stoermer et Andresen (2006), si les cellules endommagées 

survivent, elles pourront se reproduire, dans ce cas, les clones filles construiront leur hypothèque en 

se basant sur l'épithèque endommagée, ce qui entraînera la propagation de la forme anormale à 

travers les générations. D’après Barber et Carter (1981), le surpeuplement semble être à l'origine 

de la production anormale des contours des valves chez Anomoeoneis exilis, Navicula gregaria et 

Fragilaria construens. 

II.5.8. Niveau de salinité 

Bien que le niveau de la salinité de l'eau ait un impact principal sur la production de 

structures impliquées dans la formation des colonies (épines) et l'ancrage cellulaire (fultoportulae et 

rimoportulae) pour surmonter les problèmes de flottaison, il est possible d’observer des formes 
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tératologiques à des niveaux de salinité variables, comme des ornementations superficielles 

aberrantes (position et forme des aréoles) et le contour de la valve. Les populations atypiques de 

Tabularia se développent le long des rives du lac Érié en raison des rejets salins et de la 

contamination industrielle. Leurs cellules sont marquées par des frustules courbés, des valves 

asymétriques, des stries anormales et des marges irrégulières Sterrenburg (1973). 

Des études ont montré que les niveaux élevés de conductivité de l'eau, causés par une augmentation 

de la salinité, constituent un facteur clé dans l'apparition de formes tératologiques dans les 

assemblages de diatomées d'eau douce (Noune et al., 2023). Des expériences ont démontré que la 

proportion de cellules de diatomées aberrantes augmente dans les traitements à conductivité élevée, 

et que le degré de déformation du contour des valves est proportionnel à la conductivité de l'eau 

induite (Noune et al., 2024).  

II.5.9. Nutriments 

Plusieurs variations morphologiques peuvent survenir dans des conditions riches en 

nutriments, conduisant à des cellules à la fois polymorphes et tératologiques.  

Gómez et Licursi (2003) ont enregistré des déformations morphologiques chez Pinnularia gibba 

en relation avec des niveaux élevés de nutriments dans l'eau, DBO5, DCO, Cu et Zn et un faible pH.  

Des cellules anormales ont également été trouvées chez Cyclotella meneghiniana exposées à une 

richesse élevée en nutriments, les cellules ont montré des changements dans le nombre de 

fultoportulae, la forme des stries, ainsi que dans la position et la forme des pores satellites du 

manteau (Håkansson et Korhola, 1998). 

Des formes tératologiques de Gomphonema parvulum ont également été trouvées dans des stations 

fortement polluées par des charges de nutriments, en particulier de l'azote (Murakami et Kasuya, 

1993). 

Les carences en nutriments essentiels comme le silicium peuvent en effet entraîner des anomalies 

chez les diatomées, affectant leur croissance, leur composition biochimique et leurs interactions 

avec les facteurs environnementaux. Des études ont montré que la carence en silicium modifie 

considérablement la configuration et la composition chimique des frustules de diatomées, rendant 

les cellules moins tolérantes à la toxicité des microplastiques et plus sensibles à l'adsorption et à 

l'hétéro-agrégation avec les polluants (Chen et al., 2023). En outre, les variations de la disponibilité 

du silicium ont été liées à des changements dans les réponses fonctionnelles d'acclimatation des 

espèces de diatomées, affectant les taux de croissance et l'efficacité de la photosynthèse des cellules 

(Petrucciani et al., 2022). Des expériences sur Navicula incerta ont démontré que les déséquilibres 
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en nutriments, y compris les carences en silicium, peuvent avoir un impact sur la cinétique de 

croissance et la composition chimique, modifiant les concentrations de lipides, de protéines et 

d'hydrates de carbone chez les diatomées (Encinas-Arzate et al., 2020). 

II.5.10. Composés toxiques  

Les composés toxiques, tels que les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et le 

cyanure peuvent induire le développement de formes tératologiques.  

De nombreux frustules tératologiques de Cyclotella atomus, C. meneghiniana et C. pseudostelligera 

avec des modifications dans le motif de stries ont été trouvés dans la rivière Tisza (Hongrie) 

particulièrement contaminée par de grandes quantités de cyanure et de métaux lourds (Szabo´ et al., 

2005). 

Lorsqu'ils sont rejetés dans les eaux naturelles, les HAP (en particulier le fluoranthène) sont 

rapidement absorbés par les particules en suspension dans la colonne d'eau et par les sédiments, et 

sont rapidement bioconcentrés par les organismes aquatiques (Rimet et al., 2004a), une exposition 

de 2 semaines à une concentration élevée de fluoranthène conduisait au développement de formes 

tératologiques chez Achnanthidium biaisolettianum, Gomphonema olivaceum, Nitzschia 

archibaldii, Planothidium dubium, P. lanceolatum et Staurosira pinnata. 

II.5.11. Culture à long terme 

Les diatomées maintenues en culture à long terme présentent de plus en plus d'anomalies au 

niveau des valves, telles que des valves courbées, des zones axiales décalées, des stries 

désordonnées et diverses excroissances sur les valves. Par exemple, la culture à long terme de 

plusieurs souches de Fragilaria radians et de la souche BK17 d'Ulnaria danica en laboratoire a 

entraîné une augmentation du nombre de valves anormales au cours de la première année de culture, 

les anomalies étaient similaires à celles induites par les inhibiteurs de microtubules (Petrova et al., 

2020). Alors que Achnanthes brevipes, Nitzschia palea et Synedra ulna présentent des systèmes de 

raphé fragmentés et dupliqués, une orientation perturbée des aréoles et des fibules, et des aréoles 

obscures (Estes et Dute, 1994). 

Les travaux menés par Windler et al. (2014), montrent qu’A. minutissimum génère également des 

cellules anormales dans des cultures à long terme dans certaines conditions. Les auteurs ont observé 

des différences dans la morphologie cellulaire des souches cultivées dans des conditions xéniques et 

axéniques. En particulier, les souches d’A. minutissimum et de Cymbella affiniformis Krammer ont 

développé des individus tératologiques lorsqu’elles sont cultivées dans des conditions axéniques, ce 
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qui suggère le rôle mutualiste des bactéries sur la reproduction des diatomées et/ou la synthèse des 

valves.  

Les conditions culturelles sous-optimales et la culture à long terme ont été reconnues comme la 

cause principale de l’apparition de la forme tératologique chez plusieurs espèces de diatomées 

(Cerisier et al., 2018; Coquillé et Morin, 2019; Stachura-Suchoples et al., 2016). 

Les conditions artificielles de croissance constituent une contrainte majeure pour les essais 

écotoxicologiques en laboratoire, car elles représentent un bruit de fond important qui dissimule la 

réponse de l'espèce à un certain contaminant (Kim Tiam et al., 2019). C'est pourquoi il est essentiel 

de mener des études supplémentaires afin d'améliorer et d'optimiser les conditions de culture à long 

terme des diatomées (Falasco et al., 2021). 

II.5.12. infections virales et bactériennes  

Il a été démontré que les infections virales induisent des anomalies chez les diatomées, ayant 

un impact sur leur morphologie et leur cycle de vie. Des études ont révélé que les virus à ARN, tels 

que GdelRNAV-04, peuvent infecter des diatomées comme Guinardia delicatula, entraînant des 

changements dans la morphologie subcellulaire, la biomasse et même la formation d'auxospores 

comme mécanisme de défense contre les virus (Walde et al., 2023). En outre, les infections virales 

chez les diatomées, comme Chaetoceros socialis, peuvent déclencher la formation massive de 

spores au repos, un stade silicifié du cycle de vie associé à l'exportation de carbone, qui constitue 

une stratégie de défense efficace contre la mortalité d'origine virale. Les spores infectées peuvent 

germer mais ne transmettent pas de virus infectieux (Pelusi et al., 2021).  

Les bactéries influencent la taille des cellules et la morphologie des diatomées en culture (Windler 

et al., 2014). L’étude de Baker et Kemp (2020) a démontré que les inoculations bactériennes 

peuvent avoir des effets durables sur la trajectoire de croissance des diatomées, soulignant 

l'importance de prendre en compte la communauté microbienne dans les études sur les interactions. 

L'impact des inoculations bactériennes sur la croissance des diatomées varie d'une espèce à l'autre, 

même au sein d'espèces étroitement apparentées, ce qui souligne la complexité des relations hôte-

microbe. 

Baker et Kemp (2020) mettent également en évidence le rôle significatif de la concentration en 

vitamines dans la modulation des effets des inoculations bactériennes sur les diatomées, avec des 

impacts positifs observés dans des conditions de supplémentation en vitamines et des impacts 

négatifs dans des conditions de carence en vitamines. 
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La reproduction des diatomées peut être aussi affectée par les bactéries, par exemple Cirri et al. 

(2019) démontrent que Maribacter sp réduit fortement le succès reproductif de la diatomée 

Seminavis robusta, probablement en raison de l'altération des flux métaboliques intracellulaires. 
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III.1. Introduction  

Les cours d'eau sont des systèmes hydrologiques complexes qui abritent une grande variété 

de communautés biologiques, notamment des diatomées. Pour comprendre le dynamisme de ces 

communautés, il est essentiel de caractériser les paramètres physico-chimiques des eaux de rejets 

qui influent sur leur développement et leur diversité. Les eaux de rejets, peuvent contenir des 

polluants de différentes origines, tels que les rejets d'eaux usées, les apports de nutriments et les 

substances chimiques, ce qui peut avoir un impact sur la qualité de l'eau et la vie aquatique. 

Dans ce chapitre, nous allons caractériser les paramètres physico-chimiques des eaux de rejets, 

rejets épurés issus des stations d’épuration et les rejets bruts non épurés du bassin versant Kébir-

Rhumel, en mettant en évidence les facteurs qui influent sur le dynamisme des diatomées. Les 

données de la qualité de l'eau seront analysés afin d’identifier les sources de pollution et les 

tendances de variation des paramètres physico-chimiques. Cette étude permettra de mieux 

comprendre les interactions entre les paramètres physico-chimiques et les communautés 

diatomiques du Kébir-Rhumel, ce qui est essentiel pour développer des stratégies efficaces pour 

améliorer la qualité de l'eau et protéger l'environnement. 

III.2. Présentation de la zone d’étude 

Le bassin versant Kébir-Rhumel est l’un des plus grands et importants bassin versant de 

l’Algérie, situé dans l’est (Figure III.1), avec une superficie de 8815 km2 (Belkhiri, 2021). 

Kébir-Rhumel est limité au Nord par le bassin des Côtiers Constantinois Centre et Ouest, et possède 

une façade maritime d’environ (07) Km, au Sud par le bassin des Hauts Plateaux Constantinois, à 

l’Ouest par le bassin de la Soummam, et à l’Est par le bassin de la Seybouse. 

Il se caractérise par des paramètres topographiques, climatiques, géologiques et hydrologiques 

distincts. Le bassin du Kébir-Rhumel résulte de la jonction de deux cours d’eau importants : oued 

Rhumel et oued Endja, drainant une superficie de 5315 km2 et de 2160 km2 respectivement 

(Mebarki, 1982), et dont la confluence donne naissance à l’oued El-Kébir (Figures III.1, III.2).  
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Figure III.1. Localisation du bassin versant Kébir-Rhumel, source : Zeghmar et al. (2022). 

 

 

 

Figures III.2. Réseau hydrographique du Kébir-Rhumel (ABH, 2000). 
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Le Kébir-Rhumel couvre six wilayas : Jijel, Mila, Constantine, Skikda, Oum El Bouaghi et 

Sétif. 

Le climat du bassin versant Kébir-Rhumel est très fluctuant, il chevauche trois zones bioclimatiques 

allant du semi-aride, au subhumide et humide (Mebarki, 2005). La température annuelle moyenne 

est de 15,4 °C et les précipitations annuelles moyennes dans ce bassin sont d’environ 476 mm avec 

une variabilité interannuelle élevée (Belkhiri, 2021). 

Les vents soufflants sur le bassin versant Kébir-Rhumel sont ceux du Nord-Est Algérien, souvent 

secs et froids et apportent les pluies d’hiver, les vents sirocco sont ceux du sud, ils peuvent être 

brulants et augmentent l’évapotranspiration, ils sont actifs durant la période estivale jusqu’au mois 

de septembre. 

(Voir annexe 1,2 et 3 pour les précipitations mensuelles cumulées en mm, la température moyenne 

mensuelles en °C et la vitesse moyenne mensuelle du vent en km/h pendant dix années 

hydrographiques dans la région d’étude). 

Kébir-Rhumel est caractérisée par une variété d’effluents ; urbains, industriels (les usines de 

textiles, les industries mécaniques et pharmaceutiques ……), et agricoles par utilisation d’engrais et 

de pesticides (Hizir et al., 2023). Le tableau en annexe 4, présente les industries ayant une 

consommation supérieure à 10 m3 par jour et qui présentent les principales sources de rejets du 

bassin Kébir-Rhumel dans la région de Constantine.  

III.3. Description des sites d’échantillonnage  

Notre travail a ciblé les rejets des stations d’épurations localisées sur le bassin versant du 

Kébir-Rhumel ainsi que les rejets des eaux usées, bruts non épurés.  

Il existe le long du bassin versant Kébir-Rhumel cinq station d’épuration fonctionnelles (Figure 

III.3) dont quatre ont été sujet de notre étude, la cinquième station, située à Beni-Foudda, Setif 

(lagune) a été éliminé de l’étude à cause de l’inaccessibilité de ses points d’échantillonnage, le site 

était glissant et inaccessible dans ses différents points de prélèvement.  
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Figure III.3. Localisation des cinq stations d’épuration dans le bassin versant Kébir Rhumel. 

Source : ABH-CSM, 2017. 

 

La station d’épuration d’Ibn Ziad à l’Hamma-Bouziane, Constantine, d’une capacité de 

400.000 équivalent-habitants (EH), extensible à 800.000 EH, Elle fonctionne selon le principe de la 

boue activée, la STEP d’Ibn Ziad traite les eaux usées de la ville de Constantine d’origine 

domestiques et industrielles, elle est dimensionnée pour un débit de 150 l/s avec une capacité 

maximale de 800 à 1000 l/s. L’eau épurée rejetée par la STEP est déversée dans un petit cours d’eau 

qui est acheminé vers Oued Rhumel. 

La station d'épuration de Chelghoum-Laid implantée à Oued Athmania, dotée d’une capacité de 

45.000 EH, extensible à 67.500 EH, la station traite les eaux usées d’origine domestique et pluviales 

en provenance des deux communes Oued Athmania et Chalghoum Laid, le procédé d'épuration se 

fait par les boues activées, elle est dimensionnée pour un débit de 130 l/s et traite actuellement 46 

l/s. Les eaux épurées de la station sont directement déversées dans Oued Rhumel. 

La station d’épuration de Sidi Merouane-Mila, conçue pour traiter les eaux usées des 

agglomérations et industrielles venues de la ville de Mila, Grarem Gouga, Sidi Merouane, Sibari 1, 

Sibari 2 et Ras-Elbir. Cette station, située dans la commune de Sidi Merouane, a été mis en service 
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en 2009, elle est dotée d’une capacité de 20.657 m³. L’eau traitée dans cette STEP est directement 

rejetée dans la cuvette du barrage de Beni-Haroun, qui se trouve juste à proximité.  

La station d'épuration d'El-Milia, wilaya de Jijel, se situe dans la région de Boutiès, au Nord-Ouest 

du chef-lieu de la commune d'El-Milia. La station traite les eaux usées domestiques de la région 

d’El-Milia et fonctionne selon le principe de la boue activée aussi, elle a une capacité de traitement 

de 120.000 EH, pour un débit nominal correspondant à 20.600 m3/j et traite les eaux usées 

collectées par un réseau unitaire (refoulement et gravitaire). L’eau épurée issue de la STEP d’El-

Milia se jette directement dans Oued Kébir. 

Notre étude a également ciblé les rejets bruts des eaux usées, rejets non épurés déversés dans les 

cours d’eau du bassin versant Kébir-Rhumel. 

Six (06) sites localisés sur différents cours d’eau ont été sujet de nos prélèvements : 

Tableau III.1. Sites de prélèvement des eaux de rejets bruts non épurés et leurs localisations. 

Site du rejet Cours d’eau récepteur Localité 

Rejet dans Oued Smendou  Oued Smendou  Commune de Zighoud Youcef 

Rejet dans Oued El Hdjar Oued El Hdjar Commune de Didouche Mourad 

Rejet dans Oued El Bagrats Oued El Bagrats Commune Messaoud Boudjiriou 

Rejet dans Oued Ouarzeg Oued Ouarzeg Commune de Béni-Hamidène 

Rejet dans Oued Mehiris Oued Mehiris  Commune Aïn Abid 

Rejet dans Oued Ain Zbira Oued Ain Zbira Commune Ali Mendjli 

 

Ces Oueds reçoivent des charges importantes des eaux usées urbaines, agricoles et/ou industrielles 

(DRE Constantine, 2017).  

III.4. Choix des sites d’échantillonnage 

Pour chaque site d’étude nous avons choisi trois points de prélèvement différents, un 

premier point à l’aval immédiat du rejet (rejet des stations d’épuration ou rejets bruts non épurés), 

un deuxième point de prélèvement s’éloignant de 30 m et un troisième point à une distance de 300 

m, exception faite pour la STEP de Sidi Merouane où le 3e point a été sur une distance de 120m 

seulement car il était le dernier point du trajet du rejet de la STEP avant sa déverse dans la cuvette 

du Barrage de Beni-Haroun. 
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Le 3e point également du rejet brut (non épuré) d’Oued El Hdjar, effectué à une distance de 500m à 

cause de l’inaccessibilité du site au point 300m.  

Dix (10) sites de prélèvements ont été choisis pour la présente investigation, tous localisés au 

niveau des principaux cours d’eau du bassin versant Kébir-Rhumel (Figure III.4).  

 

Figure III.4. Localisation géographique des dix sites d'échantillonnage, avec chacun ses 3 points de 

prélèvement (0 m (en aval du rejet), 30 m et 300 m) répartis sur l’est du bassin versant Kébir-

Rhumel. 

 

Au total, trente (30) points d’échantillonnage ont été sélectionnés pour le biomonitoring de la 

qualité des eaux et l'étude de la dynamique des biofilms diatomées (Tableau III.2). 

Le choix de ces points de prélèvement s’est basé sur les objectifs suivants :  

 Évaluer l'impact d'une pollution ponctuelle : tous les points d'échantillonnage sont situés 

en aval de la source de pollution (site de rejet non épuré, ou rejet épuré de STEP). 

 Étudier la dynamique des biofilms diatomées : tous les points d'échantillonnage sont 

sélectionnés pour représenter différents gradients environnementaux (température, pH, 

lumière, etc.). 
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Tableau III.2. Localisation et principales caractéristiques des sites étudiés. 

 

N° du 

site 

 

 

Type de 

rejet 

 

 

         Nom du site 

 

 

Code du 

site 

 

Distance par rapport 

au rejet (m) 

 

Ombrage 

 

Largeur (m) Profondeur (cm) 

 

Latitude 

 

 

Longitude 

 

 

Altitude 

 

1 

Rejets 

épurés 

STEP de Constantine Aval SCA 0 Ouvert 2 30 6°,556716E 36°,40887N 332 

2 STEP de Constantine 30 M SC30 30 Ouvert 2 38 6°,556863E 36°,409226N 330 

3 STEP de Constantine 300 M SC300 300 Semi-ouvert 2 32 6°,557041E 36°,410056N 323 

4 STEP de Sidi Merouane Aval SMA 0 Semi-ouvert 2 25 6°,255645E 36°,529196N 229 

5 STEP de Sidi Merouane 30 M SM30 30 Ouvert 1 15 6°,255861E 36°,529356N 226 

6 STEP de Sidi Merouane 300 M SM300 300 Ouvert 2 18 6°,257273E 36°,530523N 225 

7 STEP d’ El-milia, Jijel Aval SJA 0 Ouvert 2 16 6°,244446E 36°,765606N 19 

8 STEP d’ El-milia, Jijel 30 M SJ30 30 Ouvert 2 13 6°,244383E 36°,765758N 22 

9 STEP d’El-milia, Jijel 300 M SJ300 300 Ouvert 20 33 6°,241536E 36°,766261N 17 

10 STEP de Chelghoum Laid Aval SChA 0 Ouvert 1 20 6°,299783E 36°,238341N 698 

11 STEP de Chelghoum Laid 30 M SCh30 30 Ouvert 1 23 6°,299788E 36°,239351N 698 

12 STEP de Chelghoum Laid 300 M SCh300 300 Ouvert 5 21 6°,300773E 36°,241135N 692 

13 

Rejets 

non 

épurés 

Rejet dans oued Smendou Aval RSA 0 Ouvert 7 34 6°,706186E 36°,52647N 508 

14 Rejet dans oued Smendou 30 M RS30 30 Ouvert 7 19 6°,705793E 36°,525508N 501 

15 Rejet dans oued Smendou 300 M RS300 300 Ouvert 3 24 6°,697458E 36°,519451N 489 

16 Rejet dans oued El Hdjar Aval RTA 0 Ouvert 4 12 6°,640029E 36°,453431N 515 

17 Rejet dans oued El Hdjar 30 M RT30 30 Ouvert 2 6 6°,640756E 36°,45435N 512 

18 Rejet dans oued El Hdjar 300 M RT300 300 Ouvert 2 17 6°,63334E 36°,467813N 491 

19 Rejet dans oued El-Bagrats Aval RBA 0 Ouvert 2 32 6°,499178E 36°,423381N 344 

20 Rejet dans oued El-Bagrats 30 M RB30 30 Semi-ouvert 1 12 6°,50074E 36°,423048N 329 

21 Rejet dans oued El-Bagrats 300 M RB300 300 Ouvert 2 17 6°,502706E 36°,422766N 321 

22 Rejet dans oued Ain zbira Aval RZA 0 Ouvert 1 23 6°,523155E 36°,229786N 683 

23 Rejet dans oued Ain zbira 30 M RZ30 30 Ouvert 2 21 6°,52277E 36°,229753N 682 

24 Rejet dans oued Ain zbira 300 M RZ300 300 Ouvert 3 18 6°,521293E 36°,23037N 684 

25 Rejet dans oued Mehiris Aval RMA 0 Ouvert 1 17 6°,919518E 36°,221498N 808 

26 Rejet dans oued Mehiris 30 M RM30 30 Ouvert 1 14 6°,919173E 36°,221695N 810 

27 Rejet dans oued Mehiris 300 M RM300 300 Ouvert 1 15 6°,914398E 36°,22241N 809 

28 Rejet dans oued Ouarzeg Aval ROA 0 Ouvert 10 22 6°,476458E 36°,511196N 228 

29 Rejet dans oued Ouarzeg 30 M RO30 30 Ouvert 5 25 6°,47628E 36°,511246N 228 

30 Rejet dans oued Ouarzeg 300 M RO300 300 Ouvert 9 25 6°,475028E 36°,510279N 225 
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III.5. Périodicité des prélèvements 

Cinq campagnes d’échantillonnage ont été conduites de mai 2017 à octobre 2018 sur 

l’ensemble des stations d’étude à une fréquence trimestrielle.  

Ce suivi temporel nous permet de suivre l'évolution des biofilms diatomées et de la qualité de l'eau 

au fil du temps. Ainsi qu’une comparaison des caractéristiques des biofilms diatomées entre les 

différentes saisons, et par conséquent, permet de capturer la variabilité naturelle des biofilms 

diatomées et de la qualité de l'eau. 

Tableau III.3. Calendrier et période de prélèvement. 

Campagne 

d’échantillonnage 

Période 

Campagne 1 Printemps 2017 (mai-juin) 

Campagne 2 Eté 2017 (août-septembre) 

Campagne 3 Hiver 2018 (janvier-février) 

Campagne 4 Printemps 2018 (mai-juin) 

Campagne 5 Eté 2018 (août-septembre) 

 

Les cinq campagnes nous ont permis de collecter 150 échantillons pour l’évaluation des 

caractéristiques de l’eau, et l’étude de la composition des diatomées. 

Les conditions météorologiques défavorables, telles que les intempéries, les précipitations et les 

inondations, ont entraîné une interruption de la deuxième campagne d'hiver 2019 et ont eu un 

impact significatif sur les résultats du processus d'échantillonnage. Ainsi, les sites choisis pour 

l'échantillonnage sont devenus impossibles à accéder. 

III.6. Suivi des paramètres physico-chimiques de la qualité des eaux  

Les critères étudiés ont englobé la composition des biofilms diatomées, la composition 

physico-chimique de l'eau et les facteurs environnementaux.  

Les échantillons d'eau sont prélevés à une profondeur de 20 à 30 cm au milieu du lit de la rivière et 

stockés dans des bouteilles en polypropylène de 1,5 litre, préalablement rincées à l'eau prélevée du 

site d'échantillonnage. Les prélèvements ont été conservés à 4°C dans une glaciaire électrique à 

batterie et dans l'obscurité lors du transport vers le laboratoire, où ils ont été analysés dans les 24 

heures suivant la collecte, à l'exception des métaux lourds où les prélèvements ont été filtrés, 

acidifiés à un pH inférieur à 2 et conservés jusqu'à l'analyse.  
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En ce qui concerne les mesures in situ, telles que la température de l'eau, la vitesse de l'écoulement 

et la profondeur de l'eau, les sondes correspondantes pour chaque paramètre sont immergées dans 

l'eau loin de la rive et de la surface de la rivière afin d'éviter des influences de ces dernières. Dès 

notre arrivée au laboratoire, nous avons mesuré le pH, l'oxygène dissout, la turbidité et la 

conductivité électrique. Les nitrates, les phosphates, la silice et les sulfates ont été déterminés par 

spectrophotométrie à UV-visibles. Les chlorures et la demande chimique en oxygène (DCO) par 

dosage volumétrique selon l’ASTM (American Society for Testing and Materials). La demande 

biochimique en oxygène (DBO5) a été mesurée par incubation surveillée pendant 5 jours à 20°C.  

III.6.1. Données GPS 

Les coordonnées GPS de latitude, longitude et altitude ont été déterminées pour chaque site 

de prélèvement via l’application mobile Android TS GPS Test. 

III.6.2. Température de l’eau 

Il s’agit d’un paramètre essentiel pour les différentes réactions chimiques, physiques et 

biologiques. La température de l’eau est mesurée à l’aide d’une sonde unique (Fisher-brand 

149855C, Fisher Scientific - England), elle est exprimée en degrés Celsius (°C). 

III.6.3. Vitesse de l’écoulement 

Elle a été estimée au niveau de chaque station d'étude, au moyen d'un flotteur et d'un 

chronomètre, exprimée en cm/s. 

III.6.4. Potentiel hydrogène de l’eau 

Le pH est le reflet de la concentration d’une eau en ions H+. C’est un facteur important à 

évaluer, une valeur supérieure ou inferieure aux normes influe sur la microflore benthique. La 

mesure du pH a été prise à l’aide d’une sonde pH (ORION 4-STAR pH. ISE BenchtopThermo 

Scientific). Les résultats sont exprimés en unité pH. 

III.6.5. Turbidité 

Mesurée à l'aide d'un compteur de qualité de l'eau, un turbidimètre, (Micro 100 turbidimeter. 

Scientific, inc.). La turbidité est exprimée en NTU (Nephelometric Turbidity Unit). 

III.6.6. Conductivité électrique de l’eau 

La Conductivité électrique est une estimation de la minéralisation globale de l’eau, de la 

teneur en sels dissout. La conductivité a été mesurée avec une cellule à électrode de platine reliée à 

un conductimètre à lecture directe (conductimètre de type ORION 3-STAR Thermo Scientific, 
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Waltham, Massachusetts, Etats-Unis). L’appareil est étalonné avec des solutions de chlorure de 

potassium (KCL) (NF T90-031), les résultats sont exprimés en μS/cm. 

III.6.7. Oxygène dissout  

La teneur et la saturation en oxygène dissout de l’eau, effectuer par un oxymètre portatif 

(Oxymètre HI 9146, HANNA, Rhode Island, USA) qui fournit à la fois les valeurs de la 

concentration et de la saturation en oxygène dissout qui est fonction de la température de l’eau, de 

la salinité et de la pression atmosphérique. L’oxygène dissout est exprimé en mg/l et en pourcentage 

de saturation (%sat). L’oxymètre est calibré avant chaque campagne d'échantillonnage à partir de 

solutions-étalon. 

III.6.8. Paramètres de pollution  

Les nitrates et les phosphates comme indicateurs de pollution, et la silice et les sulfates ont 

été déterminés par méthode spectrophotométrique en utilisant un spectrophotomètre (UV-1700 

pharmaSpec, SHIMADZU, Tokyo, Japon), et selon la méthode ASTM (Tableau III.4).  

Tableau III.4. Méthodes d’analyse et longueurs d’ondes de lecture des paramètres de pollution 

analysés. 

Paramètres analysés (mg/l) Méthode d’analyse Longueur d’onde de lecture 

Nitrates (NO3
-) ASTM D 992-71 410 nm 

Phosphates (PO4
3-) ASTM D 515-78 400 nm 

Sulfates (SO4
2-) ASTM D 516-68 420 nm 

Silice (SiO2) ASTM D 859-68 640 nm 

 

 

III.6.9. Dosage des ions Chlorures 

Le taux de chlorures dans les échantillons, exprimé en mg/l, a été déterminé par dosage 

volumétrique selon la méthode ASTM D 512. 

III.6.10. Demande chimique en oxygène (DCO) 

La demande chimique en oxygène (DCO), également déterminée par dosage volumétrique 

selon l’ASTM D 1252-00, la DCO correspond à la quantité d’oxygène nécessaire pour une 

oxydation complète des matières organiques et minérales présentes dans l’eau. Ces matières sont 

oxydées par un excès de dichromate de potassium, en milieu acide en présence de sulfate d’argent 
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et de sulfate mercurique. L’excès de dichromate est dosé par le sulfate de fer et d’ammonium. La 

DCO est exprimée en mg d’O2/l. 

III.6.11. Demande biochimique en oxygène (DBO5) 

 La demande biochimique en oxygène DBO5, a été mesurée grâce à un incubateur « DBO-

mètre » de type Boîte supérieure Oxi Type de compteur ®DBO, Xylem Inc., Washington, D.C., 

USA. Après incubation surveillée pendant 5 jours dans un incubateur, la DBO5 correspond à la 

quantité d’oxygène nécessaire aux microorganismes vivants pour assurer l'oxydation et la 

stabilisation des matières organiques présentes dans l'eau. La mesure de la DBO5 est exprimée en 

mg d’O2/l. 

III.6.12. Dosage des éléments traces métalliques-ETM  

Le dosage des ETM est effectué par spectrophotométrie d’absorption atomique à flamme 

(ICE 3000 Series AA, Spectrometer - Thermo scientific). 

Avant les mesures, les échantillons d'eau ont été filtrés à travers des filtres de porosité de 0,45 µm et 

acidifiés à un pH ≤ 2 en utilisant de l’acide nitrique HNO3. 

Les métaux sont déterminés par atomisation des échantillons préparés et une digestion acide (HCl et 

HNO3). Nous avons effectué la recherche de sept (07) métaux dans les échantillons prélevés des 

sites d’étude (Tableau III.5), la concentration de chaque métal a été déterminée séparément.  

Tableau III.5. Métaux lourds recherchés et longueurs d’onde de détermination. 

Métal analysé  Longueur d’onde de lecture  

Fer 248,3 nm 

Cuivre  324,7 nm 

Zinc  231,9 nm 

Manganèse  279,5 nm 

Plomb  283,3 nm 

Nickel  232 nm 

Cadmium  228,8 nm 

La concentration de chaque métal est exprimée en μg/l. 

III.7. Traitement des données  

Un traitement statistique descriptif avec Excel (Microsoft Office 2007) a été effectué afin de 

calculer les moyennes, maximum, minimum des variables considérées. Des diagrammes en violon 

ont été utilisés pour visualiser la distribution des différents paramètres physicochimiques mesurés et 
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leur densité pour les deux types de rejets. Des graphiques de type Radar ont également été entrepris 

afin de mettre en évidence une éventuelle évolution spatio-temporelle de la teneur moyenne en 

métaux dans les eaux des rejets épurés et non épurés. 

Des analyses de variance à un facteur (unidirectionnelles) ANOVA ont été effectuées pour étudier 

et comparer les effets des paramètres pris en compte en comparant les deux types de rejets (épuré et 

non épuré), l’effet saisonnier ainsi que la distance par rapport au point de rejet à l’aide du logiciel 

Past, version 3.24 (Hammer et al., 2001), après vérification des hypothèses de normalité de la 

distribution et homogénéité du terme d'erreur.  

Les analyses de comparaison Kruskal-Wallis et pairwise ainsi que le test de Wilcoxon ont 

également été utilisés pour tester s'il y avait une différence statistique dans les variables 

environnementales entre les sites. 

 Tous les échantillons pour lesquels il manque des données environnementales sont éliminés de 

l'analyse afin d'obtenir des matrices qui se chevauchent entièrement entre les données 

environnementales et les diatomées. 

Pour tous les résultats statistiques, les effets significatifs ont été considérés au niveau de p < 0,05. 

L’analyse canonique des correspondances ACC a été effectuée afin d’étudier la distribution spatiale 

et temporelle des sites d’études en fonction des concentrations en métaux lourds dans les différentes 

saisons d’étude. 

L’ACP, analyse en composante principale a également été entrepris afin de mette en évidence les 

caractéristiques physico-chimiques les plus marquées pour les sites d’échantillonnage. Dans la 

représentation ACP on peut visualiser la projection des sites d’échantillonnage et les facteurs 

physicochimiques, les plus discriminants sont ceux dont la distance à l'origine est la plus 

importante. Les échantillons peuvent ainsi être regroupés d'après leurs similitudes et discriminés par 

un certain nombre de facteurs environnementaux. 

 

III.8. Résultats et discussion  

III.8.1. Caractérisation physico-chimique de l’eau  

Au cours de notre étude, la température moyenne n'a pas montré de grandes variations 

spatiales, cependant des fluctuations thermiques temporelles étaient évidentes. 

 La température de l’eau suit un cycle saisonnier, avec des valeurs minimales prises en hiver 

(moyenne de 9±0,78°C) et maximales atteintes en été (une moyenne de 25±0,02°C).  
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Des diagrammes en violon relatifs aux variations spatiales et temporelles de la température de l’eau 

de rejets des STEP et les rejets bruts non épurés sont présentés dans la figure III.5.  

Des résultats similaires ont été trouvés dans les études de Saal et al. (2021) sur le même bassin 

versant Kébir-Rhumel, et Reggam et al. (2015) sur Oued Seybouse au Nord-Est de l’Algérie.  

La température est un facteur écologique important, elle a une grande influence sur les activités 

métaboliques des diatomées benthiques dans les systèmes lotiques (Mangadze, 2019), et a 

également été identifiée comme une variable importante pour déterminer les assemblages de 

diatomées fluviales dans plusieurs régions (Ingebrigtsen et al., 2016).  

 

 

  

Figure III.5. Diagramme en violon de la température de l’eau. A : rejets des STEP (à gauche), et 

B : rejets bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

 

Les valeurs des pH enregistrées au niveau des sites échantillonnés oscillent entre 6±0,74 et 

8±0,40, avec une moyenne de 7±0,67. La valeur maximale est de 8,40, enregistrée au printemps 

2017 à 300m du rejet épuré Sidi Merouane. 

La Figure III.6 représente les variations du pH dans les eaux des rejets épurés (Figure III.6.A) et 

bruts non épurés (Figure III.6.B) au cours des cinq campagnes d’échantillonnage.  

Les fluctuations de pH entre saison ont montré des différences significatives (F= 9,24 / p= 0,0003), 

cependant aucune différence significative n’a été trouvée entre types de rejets (épurés et non épurés) 

(F= 0,006 / p= 0,94) (Tableau III.6). 

A B 
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La distance par rapport au point de rejet (sites : aval= 0m, 30m et 300m) n’a également pas montré 

de différences significatives (H = 0,089 / p = 0,96) (Tableau III.7). 

 

 

 

Figure III.6. Diagramme en violon du pH. A : rejets des STEP (à gauche), et B : rejets bruts non 

épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

Tableau III.6. Résultats de l’ANOVA pour l’effet rejet entre échantillon épuré et brut non épuré et 

l’effet saisonnier pour l’analyse du pH. 

 

Effet F df p 

Rejet (épuré et non épuré) 0,00581 87,98 0,9394 

Saison 9,244 54,8 0,00034 

 

 

Tableau III.7. Résultats du test Kruskal-Wallis pour l’effet distance par rapport au point de rejet 

pour l’analyse du pH. 

 

Effet   H   Hc   p 

Distance par rapport au point de rejet 0,0894 0,08952 0,9562 

 

Les valeurs de pH les plus alcalines sont attribuées à la saison printanière. selon Bouzid-Lagha et 

Djelita (2012) l’alcalinité d’un milieu favorise la productivité du phytoplancton, ainsi Sané (2006) 
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a relié l’augmentation du pH du milieu à l'augmentation des communautés de diatomées. Nos 

résultats corroborent ceux de Saal et al. (2021) sur la même zone d’étude. 

La conductivité est un indicateur pertinent pour désigner la concentration ionique totale dans 

le système aquatique (Ryves et al., 2002), des études antérieures ont rapporté que la conductivité 

est la variable ayant l’impact le plus important sur la répartition des communautés de diatomées 

dans les zones humides, les tourbières et les rivières (Dalu et al., 2017; Chen et al., 2016b; Tibby 

et al., 2007; Potapova et Charles, 2003; Munn et al., 2002). Elle a même était qualifiée comme le 

gradient environnemental le plus fort pour expliquer les modèles de distribution des diatomées dans 

les eaux courantes finlandaises (Soininen, 2004).  

Dans nos sites, la conductivité variait de 1004 à 2690 µS/cm, avec une moyenne de l’ordre de 

1774,22 µS/cm pour les rejets des stations d’épuration (rejets épurés, rejets des STEP) et de 1733,54 

µS/cm pour les rejets bruts non épurés. 

Les moyennes de la conductivité électrique sont de 1761,23 µS/cm, 1687,28 µS/cm et 1809,83 

µS/cm respectivement pour les saisons hiver, printemps et été. 

Les diagrammes en violon relatifs à la conductivité électrique dans les eaux de rejets épurés et bruts 

par campagne sont présentés dans les Figures (III.7.A et III.7.B) respectivement. 

 La conductivité n'a pas montré de différences significatives dans les sites échantillonnés aux 

différentes saisons étudiées (p= 0,083 / F= 2,59) et elle n'a pas montré également de différences 

significatives (p= 0,53 / F= 0,41) entre échantillon épuré et non épuré, et entre les différents points 

de prélèvement aval, 30 m et 300 m (p= 0,735 / F= 0,31) (Tableau III.8).  

 

Tableau III.8. Résultats de l’ANOVA pour l’effet rejet entre échantillon épuré et brut non épuré, 

l’effet saisonnier et l’effet distance par rapport au point de rejet pour la conductivité électrique de 

l’eau. 

 

Effet F df p 

Rejet (épuré et non épuré) 0,4065 81,95 0,5255 

Saison 2,596 53,67 0,08394 

Distance  0,3086 2 0,7353 
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Figure III.7. Diagramme en violon de la conductivité électrique. A : rejets des STEP (à gauche) et 

B : rejets bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

 

Ces valeurs élevées de conductivité enregistrées dans nos sites d’échantillonnage indiquent une 

minéralisation très élevée dans les cours d’eau du Kébir-Rhumel. 

Cette forte minéralisation, en concordance avec les résultats de Saal et al. (2021) dans leurs stations 

de prélèvement sur le même bassin versant et Khereif et al. (2018) sur leurs points d’étude au 

niveau du barrage de Beni-Haroun alimenté par les cours d’eau du Kébir-Rhumel pourrait être due 

au rejet de polluants d’origine domestique et agricole généralement à fortes concentrations en sels 

dissout. Il est à noter que la minéralisation souvent élevée des eaux du bassin versant Kébir-Rhumel 

est également liée à la nature géologique des terrains drainés (Khereif et al., 2018).  

 

La turbidité de l’eau est très forte en hiver comparativement aux autres saisons, des 

moyennes de 44,79 NTU (Nephleometric Turbidity Unit), 52,84 NTU et 76,46 NTU ont été 

enregistrées respectivement au printemps, en été et en hiver pour les eaux des rejets épurés (Figure 

III.8.A). 

Les eaux brutes non épurées sont plus turbides que les eaux des STEP, l’hiver enregistre également 

la moyenne la plus élevée : 273,42 NTU, les moyennes pour les autres saisons étaient de 127,20 

NTU pour le printemps et 126,58 NTU pour l’été (Figure III.8.B). 
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Figure III.8. Diagramme en violon de la turbidité. A : rejets des STEP (à gauche), et B : rejets 

bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

 

Les eaux de rejets du Kébir-Rhumel enregistrent des concentrations importantes en 

phosphates, des maximales de 49,92 mg/l et 98,63 mg/l affichées respectivement pour les rejets de 

stations d’épuration et les rejets bruts non épurés. 

Les Figures (III.9.A et III.9.B) illustrent les variations en phosphates dans les eaux des rejets 

épurés et bruts non épurés respectivement au cours des cinq campagnes d’étude.  

Ces fortes concentrations de phosphates trouvées dans les stations confirment que les effluents 

ramènent une charge de phosphate considérable qui est rejetée dans les cours d’eau du bassin 

versant, cette charge provient des rejets domestiques et des engrais phosphatés utilisés en 

agriculture sur les berges des cours d’eau du Kébir-Rhumel. 

Selon Tanjung et al. (2019) la charge en phosphate provient principalement des industries 

tertiaires, des industries agroalimentaires, des eaux usées domestiques des zones résidentielles et 

des engrais phosphatés utilisés dans les fermes. 

Ainsi Nartey et al. (2012) et Khan et al. (2016) notent qu’une concentration excessive de 

phosphate dans l’eau entraîne une prolifération de plantes aquatiques et des algues qui consomment 

et réduisent rapidement les niveaux d’oxygène dissout dans l’eau, ce qui confirme la forte 

corrélation négative entre les phosphates et l’oxygène dissout dans nos résultats d’étude (cf. 

chapitre IV, Suivi de la dynamique des biofilms diatomées et Analyse des facteurs influençant 

la structure des biofilms - corrélation entre variable). 
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Figure III.9. Diagramme en violon de la concentration en phosphate. A : rejets des STEP (à 

gauche) et B : rejets bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

 

Durant la saison estivale, tous les sites d'échantillonnage présentaient des concentrations de 

nitrates plus élevées que celles de la saison hivernale (Figures III.10.A et III.10.B), Ce résultat est 

conforme à celui de Belhamra et Hani (2016) qui ont trouvé de faibles niveaux de nitrates dans la 

zone aval de la vallée d’Oued Seybouse (nord-est du pays) pendant la période hivernale des hautes 

eaux. Fraga et al. (2022) ont également trouvé des concentrations élevées de nitrates durant les 

mois d’été dans le cours d’eau inférieur de la rivière Seybouse.  

Les nitrates à niveaux élevés constituent un facteur de dégradation de la qualité des eaux (Abboudi 

et al., 2014). Le lessivage des engrais utilisés dans les terres agricoles situées sur les berges des 

cours d’eau et leurs environs sont à l’origine des niveaux élevés de nitrates dans les cours d’eau du 

Kébir-Rhumel. 
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Figure III.10. Diagramme en violon de la concentration en nitrate. A : rejets des STEP (à gauche) 

et B : rejets bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

 

Les valeurs maximales de la vitesse du courant ont été enregistrées en hiver, la moyenne 

pour cette saison est de l’ordre de 46,09 cm/s, ses valeurs extrêmes étaient de 7,4 cm/s et 90,9 cm/s 

enregistré à 300 m de distance par rapport au rejet dans Oued El Bagrats et à 30 m par rapport au 

rejet dans Oued Hdjar respectivement. Les valeurs moyennes pour les rejets bruts et épurés étaient 

de 40,42 cm.s-1et 48,04 cm/s respectivement.  

L’été et le printemps présentent des moyennes de 31,59 cm/s et 34,65 cm/s respectivement. 

Les diagrammes en violon correspondant à la vitesse du courant par campagne pour les deux types 

de rejets sont présentés dans les Figures III.11.A et III.11.B, l’analyse de la variance à un facteur a 

bien révélé que l’effet saisonnier est significatif (H=25,71 / p =3,48*10-5) et l’effet rejet (épuré et 

non épuré) est significative également (F=7,298 / p =0,009), alors que l’effet distance par rapport au 

point de rejet ( aval, 30m et 300m) est non significatif (F=0,023 / p =0,976) (Tableaux III.9 et 

III.10). 

 

Tableau III.9. Résultats de l’ANOVA pour l’effet rejet entre échantillon épuré et brut non épuré et 

l’effet distance pour l’analyse de la vitesse du courant. 

 

Effet F df p 

Rejet (épuré et non épuré) 7,298 52,8 0,009261 

Distance  0,02397 2 0,9763 
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Tableau III.10. Résultats du test Kruskal-Wallis pour l’effet saison pour l’analyse de la vitesse du 

courant. 

 

Effet   H   Hc   p 

Saison 25,71 25,708 3,48*10-5 

 

 

 

 

Figure III.11. Diagramme en violon de la vitesse du courant. A : rejets des STEP (à gauche) et B : 

rejets bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

 

De nombreux facteurs peuvent influencer la concentration en oxygène dissout dans l’eau tels 

les réactions chimiques, les variations saisonnières, les apports anthropiques, les processus de 

décomposition et la respiration des organismes vivants (Duong et al., 2006). 

Les concentrations élevées en oxygène dissout dans notre étude ont également étaient enregistrées 

en hiver pour les deux types de rejet (Figures III.12.A et III.12.B). La teneur en oxygène était plus 

faible dans les rejets bruts que dans les rejets des STEP. L’analyse de la variance ANOVA a révélé 

que l’effet saisonnier est significatif (F=6,24 /p =0,003), et l’effet rejet entre échantillon épuré et 

non épuré est significatif également (H=8,81 / p =0,002), tandis que l’effet distance par rapport au 

point de rejet est non significatif (F=0,53 / p =0,59) (Tableaux III.11et III.12). 
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Tableau III.11. Résultats de l’ANOVA pour l’effet saisonnier et l’effet distance de la teneur en 

oxygène dissout dans l’eau. 

 

Effet F df p 

Saison 6,24 55,06 0,00360 

Distance 0,5273 2 0,5921 

 

 

Tableau III.12. Résultats du test Kruskal-Wallis pour l’effet pour l’effet rejet entre échantillon 

épuré et brut non épuré de la teneur en oxygène dissout dans l’eau. 

 

Effet   H   Hc   p 

Rejet (épuré et non épuré) 8,816 8,816 0,00298 

 

 

Les fluctuations spatiales dans la concentration d'OD dans les eaux du bassin versant Kébir-

Rhumel pourraient s'expliquer par les rejets d'eaux usées domestiques brutes, les effluents des 

établissements industriels et le lessivage des sols, ces rejets contiennent de très grandes quantités de 

matières organiques biodégradables qui, une fois rejetées dans le cours d’eau, sont oxydées par des 

bactéries aérobies qui consomment l’oxygène dissout de l’eau (Fraga et al., 2022).  

De même Merghem et al. (2016) ont trouvé que plus les rejets polluants sont riches en matière 

organique, plus l'OD du milieu récepteur diminue et peut parfois conduire à des conditions 

d'anaérobie totale. Derwich et al. (2008) ont attribué les faibles niveaux d'OD dans la rivière de Fès 

au Maroc à la pollution de l'eau provenant des rejets urbains de la ville de Fès. 

La diminution du niveau d'OD constituera une menace pour l'écosystème aquatique et augmentera 

le niveau de pollution de la rivière (Tahmina et al., 2018). 

De plus nous avons constaté une corrélation négative significative entre l’oxygène dissout et la 

température de l’eau des rejets du Kébir-Rhumel (cf. chapitre IV, corrélation entre variables), 

selon Hizir et al. (2023) l'augmentation de la température de l'eau pourrait réduire la solubilité de 

l'oxygène. 

 

 

 



Chapitre III : Caractérisation de la qualité des eaux du Kébir-Rhumel 

 81 

 

 

Figure III.12. Diagramme en violon de la concentration en oxygène dissout. A : rejets des STEP (à 

gauche) et B : rejets bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

 

La nature du bassin versant et les apports en eaux usées urbaines et industrielles ont un 

impact direct sur la charge en chlorure (Rodier et al., 2005). Dans nos sites de prélèvement les 

valeurs en chlorures les plus élevées ont été enregistrées en été. Nos résultats confirment ceux de 

Reggam et al. (2015), de plus la réduction des valeurs est liée à la dilution (Abba et al., 2008), 

ceux qui explique les baisses observées dans nos sites durant la saison hivernale de pluie. 

Les Figures III.13.A et III.13.B représentent des diagrammes en violon de la concentration en 

chlorures dans les eaux des STEP et bruts au cours des cinq campagnes d’échantillonnage. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

A B 



Chapitre III : Caractérisation de la qualité des eaux du Kébir-Rhumel 

 82 

 

 

Figure III.13. Diagramme en violon de la concentration en chlorure. A : rejets des STEP (à 

gauche) et B : rejets bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

 

Les sulfates également enregistrent des concentrations maximales en été (Figures III.14.A 

et III.14.B), une moyenne de 318,03 mg/l, avec un effet saisonnier significatif (p < 0,05), et un 

effet rejet et un effet distance non significatifs (p > 0,05) (Tableau III.13). 

 

Tableau III.13. Résultats de l’ANOVA pour l’effet rejet entre échantillon épuré et brut non épuré, 

l’effet saison et l’effet distance pour la concentration en sulfates dans l’eau. 

 

Effet F df p 

Rejet (épuré et non épuré) 1,282 1 0,2609 

Saison 2,931 55,13 0,0417 

Distance  0,09993 2 0,905 
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Figure III.14. Diagramme en violon de la concentration en sulfates. A : rejets des STEP (à gauche) 

et B : rejets bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

 

Avec une différence rejets significative de p= 0,036 et H= 3,84, les rejets bruts non épuré 

enregistrent une concentration moyenne maximale en silice de l’ordre de 29,47 mg/l, les rejets des 

STEP affichent une teneur moyenne de 18,71 mg/l. 

Les Figures III.15.A et III.15.B représentent la concentration en silice dans les eaux de rejets des 

STEP et bruts non épurés durant les cinq campagnes d’étude.  

Les teneurs moyennes en silice pour les différentes saisons sont de l’ordre de 29,19 mg/l, 28,05 

mg/l et 18,61 mg/l respectivement pour l’hiver, l’été et le printemps, la teneur des eaux 

échantillonnées en silice montre un effet saisonnier significatif (p= 0,017 / H= 8,05) et un effet 

distance par rapport au point de rejet non significatif (p= 0,16 / H= 3,63) (Tableau III.14). 

 

Tableau III.14. Résultats du test Kruskal-Wallis pour l’effet rejet entre échantillon épuré et brut 

non épuré, l’effet saison et l’effet distance pour la concentration en silice dans l’eau. 

 

 

Effet H Hc p 

Saison 8,051 8,052 0,0178 

Rejet (épuré et non épuré) 3,842 3,842 0,036 

Distance     3,635 3,635 0,1624 
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Figure III.15. Diagramme en violon de la concentration en silice. A : rejets des STEP (à gauche) et 

B : rejets bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

 

Les valeurs de la DBO5 présentent des fluctuations spatio-temporelles, la valeur la plus 

élevée, 600 mg d’O2/l, a été enregistrée au printemps au point aval du rejet non épuré d’Oued 

Smendou alors que la valeur minimale, 0,5 mg d’O2/l, a été notée au printemps également aux 

rejets : 300 m du rejet épuré de la STEP de Sidi Merouane, 300m du rejet épuré de la STEP d’El-

milia-Jijel, 300m du rejet non épuré d’Oued Ain-Zbira et 30m du rejet non épuré d’Oued Hjar 

(Figures III.16.A et III.16.B).  

L’analyse de la variance ANOVA (Tableau III.6) a révélé que l’effet rejet (épuré et non épuré) est 

hautement significatif (F= 20,12 / p= 3,007.10-5) alors que l’effet saisonnier (F= 0,89 / p=0,42) et 

l’effet distance par rapport au point de rejet (Aval, 30m et 300m) (Tableau III.7) (H=2,50 / p=0,29) 

sont non significatifs. 

Tableau III.15. Résultats de l’ANOVA pour l’effet rejet entre échantillon épuré et brut non épuré 

et l’effet saisonnier pour l’analyse de la DBO5. 

 

Effet F df p 

Rejet (épuré et non épuré) 20,12 65,49 3,007.10-5 

Saison 0,89 51,72 0,4165 
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Tableau III.16. Résultats du test Kruskal-Wallis pour l’effet distance par rapport au point de rejet 

pour l’analyse de la DBO5. 

 

Effet   H   Hc   p 

Distance par rapport au point de rejet 2,495 2,495 0,2872 

 

Les moyennes calculées sont de 124,92 mg d’O2/l, 82,27 mg d’O2/l et 77,87 mg d’O2/l 

respectivement pour les saisons hiver, été et printemps. 

Les moyennes des rejets (épurés et non épurés) sont de l’ordre de 35,72 mg d’O2/l et 132,90 mg 

d’O2/l respectivement pour les rejets épurés et bruts non épurés. 

 

 

 

 

Figures III.16. Diagramme en violon de la demande biochimique en oxygène. A : rejets des STEP 

(à gauche) et B : rejets bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

 

Les teneurs de la DCO dans les eaux étudiées fluctuent entre une valeur minimale de 4 mg 

d’O2/l enregistrée au point 30m de la station d’épuration de Sidi Merouane en hiver et une valeur 

maximale de 6921,24 mg d’O2/l enregistrée à 30 m du rejet d’Oued Ain-Zbira en été (Figures 

III.17.A et III.17.B).  

La moyenne de la DCO pour les rejets non épurés est de 626,15 mg d’O2/l, pour les rejets des 

STEP, la moyenne de la DCO est de l’ordre de 138,24 mg d’O2/l. 
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L’analyse de la variance (Tableaux III.17 et III.18) a révélé que l’effet saisonnier (H= 3,04 / 

p=0,21) et l’effet distance au point de rejets (H= 0,47 / p=0,79) ne sont pas significatifs alors que 

l’effet rejet (F= 6,34 / p=0,014) est significatif.  

 

 

 

Figure III.17. Diagramme en violon de la demande chimique en oxygène. A : rejets des STEP (à 

gauche) et B : rejets bruts non épurés (à droite) dans les cinq campagnes d’étude. 

 

Tableau III.17. Résultats de l’ANOVA pour l’effet rejet entre échantillon épuré et brut non épuré 

pour l’analyse de la DCO. 

 

Effet F df p 

Rejet (épuré et non épuré) 6,335 58,04 0,01462 

 

 

Tableau III.18. Résultats du test Kruskal-Wallis pour l’effet saison et l’effet distance par rapport au 

point de rejet pour l’analyse de la DCO. 

 

Effet   H   Hc   p 

Distance par rapport au point de rejet 0,4686 0,4687 0,7911 

Saison  3,047 3,047 0,2179 
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III.8.2. Analyse en composante principale 

La Figure III.18 représente un biplot de l’analyse en composante principale pour les 

données physicochimiques des différents sites étudiés dans les eaux de rejets épurés des STEP 

(Figure III.18.A) et bruts non épurés (Figure III.18.B) le long du bassin versant Kébir-Rhumel.  

 

 

 
 

Figure III.18. Biplot de l'analyse en composantes principales pour les données physicochimiques 

des sites échantillonnés au niveau des eaux de rejets des STEP (A) et bruts non épurés (B) du bassin 

versant Kébir-Rhumel. 

A 

B 
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L’Analyse en Composantes Principales, réalisée à partir de la distribution des sites 

d’échantillonnage en fonction des variables environnementales étudiées, présente un bon pouvoir 

descriptif, en effet, dans les eaux de rejets des STEP (Figure III.18.A). Un taux de 69,63% de la 

variance totale est expliqué par le plan 1-2, avec une contribution de plus de 50% pour l’axe 1 et de 

plus de 19% pour l’axe 2. 

En été les sites aval et 30 m de rejets de la station d’épuration d’El-Milia Jijel, SJA Su et SJ30 Su 

ont montré des conductivités élevées (2101,5 µS/cm et 2119 µS/cm respectivement), le site SJ30 a 

également montré des conductivités électriques de l’eau élevé au printemps (SJ30 S avec 1895,5  

µS/cm). Le rejet aval de la station de Chelghoum-Laid en hiver SChA W enregistre une 

conductivité élevée avec 2369 µS/cm. Le site SChA W marque la concentration la plus élevée en 

DBO5 avec 238 mg d’O2/l.  Les sites SCh 30 Su, SChA S et SCh30 S sont les plus turbides 

comparativement aux autres sites avec des taux de turbidité de 198,5 NTU, 191,8 NTU et 170,75 

NTU respectivement. Les sites SCh30 Su, SChA S et SCh 30 S enregistrent les concentrations les 

plus élevées en sulfates avec 428,05 mg/l, 381,76 mg/l et 365,04 mg/l respectivement. Le site 

SCh30 W a enregistré la valeur la plus élevée de DCO (1256 mg d’O2/l) comparativement aux 

autres sites.  

Dans les eaux des rejets bruts non épurés (Figure III.18.B) les deux axes expriment également un 

bon pouvoir descriptif, une variance de 75,18%, avec une contribution de 47,26% pour l’axe1 et 

27,92 % pour l’axe 2. 

Les sites RSA W et RS30 W sont les plus turbides avec 899 NTU et 955 NTU respectivement, le 

rejet brut dans oued Ain Zbira RZ avec ses différents points de prélèvement Aval, 30m et 300m, en 

hiver, a également enregistré des turbidités élevées avec 563 NTU, 598 NTU et 586 NTU 

respectivement, ces mêmes sites RZA W, RZ30 W, RZ300 W ont également marqué des taux 

élevés en DBO5 avec plus de 500 mg/l chacun. 

Le rejet dans Oued Bagrats avec ses différents points de prélèvement en hiver ROA W, RO30 W et 

RO300 W a enregistré les valeurs les plus élevées de conductivité électrique avec 2658 µS/cm, 

2650 µS/cm et 2690 µS/cm respectivement.  

III.8.3. Eléments traces métalliques dans l’eau du Kébir-Rhumel  

En plus des paramètres liés à la physicochimie des échantillons d'eau collectés le long du 

bassin versant Kébir-Rhumel, nous avons également acquis des données liées à la teneur en 

éléments traces métalliques afin de mettre en évidence une éventuelle contamination métallique 

dans les eaux en question suite aux rejets industriels et urbains déversés dans ces derniers.  
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Les Figures III.19.A et III.19.B représentent l’analyse canonique des correspondances 

(ACC), mettant en évidence la distribution spatiale et temporelle des différents métaux mesurés 

dans les différents points de prélèvement au niveau des eaux des rejets épurés des STEP et les rejets 

bruts non épurés respectivement. 

 

 

 
 

 
Figure III.19. Analyse canonique des correspondances mettant en évidence la distribution spatiale 

et temporelle des différents métaux mesurés. A : eaux des rejets épurés et B : eaux des rejets non 

épurés. 

 

A 

B 
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A. Fer  

Le fer atteint le maximum pendant la saison estivale de l’année 2018 avec 27360 μg/l tandis 

que le minimum est remarqué pendant la saison printanière de l’année 2017 avec 80 μg/l dans les 

rejets non épurés (Figure III.20).  

Des moyennes de 5210 μg/l, 4380 μg/l et 2010 μg/l pour ces eaux ont été enregistré dans les 

saisons : hiver, été et printemps respectivement. 

Les eaux des stations d’épuration ont été caractérisées par des taux moyens en fer de l’ordre de 

2080 μg/l, 2270 μg/l et 730 μg/l respectivement pour l’hiver, l’été et le printemps. 

L’analyse de la variance (ANOVA) a révélé que l’effet saisonnier (F= 11,24 /p=4,72.10-7) et l’effet 

rejet (F=8,90 /p=0,003) sont significatifs alors que l’effet distance est non significatif (H= 1,62 / p= 

0,44). 

 
 
Figure III.20. Variation spatio-temporelle de la teneur moyenne en Fer dans l'eau des rejets épurés 

et non épurés. 

 

 

Les concentrations en Fer dans les eaux échantillonnées au niveau du Kébir-rhumel ont 

montré des fluctuations notables qui peuvent s'expliquer par les rejets industriels.  

Les teneurs en Fer dans les eaux de rejets du bassin versant sont supérieures a celles trouvées par 

Youbi et al. (2018) dans leurs études sur les cours d’eau de Boukhmira, Meboudja et Seybouse au 

Nord-est de l’Algérie et Fouad et al. (2014) au niveau d’Oued Hassar, localité de Mediouna à 

Casablanca, Maroc. 

Des valeurs élevées en fer, surtout en été ont été enregistrées dans Oued Meboudja (au nord est du 

pays) dans les études menées par Belabed et al. (2017), les auteurs ont expliqué la présence de 
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concentrations élevées de ce métal dans l’eau de l’Oued par sa localisation à proximité du complexe 

sidérurgique d'El-Hadjar. 

 

B. Zinc  

Concernant le taux de Zinc, nous avons noté de faibles concentrations dans les sites d’étude 

(Figure III.21). 

La teneur moyenne dans l'eau des STEP est de 184,80 μg/l, la teneur maximale de 1090 μg/l, a été 

enregistrée au printemps 2018 au point 30 m du rejet de la station d’épuration de Chelghoum Laid. 

La teneur moyenne en Zinc dans les rejets non épurés est de l’ordre de 352,11 μg/l. 

L’analyse de la variance à un facteur ANOVA a révélé un effet saisonnier très significatif (F=10,86 

/ p=7,10.10-7), un effet rejet significatif (F=4,88 / p=0,02) et un effet distance non significatif 

(H=0,57 / p=0,75). 

Les taux les plus bas de Zinc ont été enregistrés pendant la période de crue, ce qui peut être lié à 

l’effet de dilution, résultant de l’afflux d’eau de pluie.  

La présence de métaux dans l’eau, même à faibles concentrations, induit des effets néfastes sur 

l’environnement et la santé (OMS, 2013). Nos résultats sont cohérents avec ceux trouvés par Youbi 

et al. (2018) et Fouad et al. (2014). 

 

 
 

Figure III.21. Variation spatio-temporelle de la teneur moyenne en Zinc dans l'eau des rejets 

épurés et non épurés. 

 

 

C. Cadmium et Plomb sont indétectables dans les échantillons d’eau des rejets épurés et non 

épurés, cependant dans la même zone d’étude, Hizir et al. (2023) ont rapporté la présence de ces 
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deux métaux dans les sédiments, Sahli et al. (2011) supposent qu’il y a eu une rétention complète 

des métaux par les matières en suspension des sédiments du Kébir -Rhumel. 

Les sédiments agissent comme des puits et des sources de contaminants métalliques dans les 

écosystèmes aquatiques (Sahli et al., 2011).  

 

D. Manganèse 

Les teneurs sont comprises entre 40 μg/l et 2730 μg/l avec une moyenne de 538,33 μg/l dans 

les eaux de rejets épurées. Les eaux brutes non épurées ont affiché une moyenne de 678,44 μg/l, ces 

valeurs extrêmes étaient de 40 μg/l et 2530 μg/l (Figure III.22). 

L’analyse de la variance a fait ressortir un effet saisonnier (F= 45,06 / p=2,31.10-18) hautement 

significatif, un effet rejet (H= 3,90 / p= 0,04) significatif et un effet distance non significatif 

(H= 0,97 / p= 0,06). 

 

 

 

Figure III.22. Variation spatio-temporelle de la teneur moyenne en Manganèse dans l'eau des rejets 

épurés et non épurés. 

 

 

E. Nickel  

La teneur moyenne en Nickel dans l'eau est de 42 μg/l et 36,44 μg/l, respectivement pour les 

eaux de rejets épurés et non épurés. La valeur maximale pour les rejets des STEP était de l’ordre de 

230 μg/l enregistrée à la station d’épuration de Constantine en hiver au point aval. Le maximum en 

Nickel pour les eaux non épurées est de 240 μg/l, au printemps 2018 à 30 m du rejet d’Oued 

Ouarzeg. (Figure III.23). 
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Nous avons trouvé un effet saisonnier très significatif pour le nickel (F=15,97 / p= 4,24.10-9), 

cependant l’ANOVA n’a pas révélé un effet rejet significatif (F=2,41 / P= 0,09) idem pour l’effet 

distance (H= 0,11 / p= 0,93). 

 

 
 

Figure III.23. Variation spatio-temporelle de la teneur moyenne en Nickel dans l'eau des rejets 

épurés et non épurés. 

 

 

F. Cuivre 

Les teneurs extrêmes en cuivre sont de l’ordre de 0,96 μg/l et 1970 μg/l avec une moyenne 

de 280,09 μg/l. pour les eaux des STEP. 

Les eaux des rejets bruts ont enregistré un taux moyen de 433,33 μg/l, avec une valeur maximale de 

2410 μg/l, et une minimale de 10 μg/l (Figure III.24). 

La variance ANOVA a fait ressortir un effet saisonnier (F= 2,60 / p=0,04) significatif, un effet rejet 

très significatif (H=13,05 / p= 0,0003) et un effet distance (F=0,66 / p= 0,82) non significatif. 
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Figure III.24. Variation spatio-temporelle de la teneur moyenne en Cuivre dans l'eau des rejets 

épurés et non épurés. 

 

La concentration la plus élevée de Manganèse a été enregistrée au printemps de 2018 pour 

les deux types de rejets, tandis que la concentration la plus élevée de Nickel a été observée en hiver 

et en été de 2018 respectivement dans les rejets épurés et les rejets bruts. Le Cuivre présentait une 

concentration élevée au printemps 2017 dans les rejets non épurés.  

Selon Afri-Mehennaoui et al. (2004), les activités anthropiques sont la principale cause des 

métaux trouvés dans l’eau telles les pratiques agricoles, l’utilisation de pesticides et d'engrais dans 

les zones en amont, en aval et au milieu du Kébir-Rhumel ainsi que les rejets d'eaux industrielles 

provenant d'usines de textiles, de mécanique et de produits pharmaceutiques. 

 

 III.9. Conclusion  

 

Le suivi spatio-temporel de plusieurs paramètres physico-chimiques des eaux de rejets nous 

a fourni l’image d’une pollution relativement intense au niveau du Kébir-Rhumel et qui est 

tributaire de la quantité importante d’eau usée domestique et aux volumes élevés d’effluents 

industriels et agricoles déversés dans ses cours d’eau.  

Les paramètres pH, vitesse du courant, O2 dissout et silice ont montré des variations saisonnière 

significatives dans l’eau échantillonnée, tandis que la conductivité électrique, les sulfates, la DBO5 

ainsi que la DCO n’ont pas présenté d’effet saisonnier significatif. 

Les paramètres pH, conductivité électrique, sulfates n’ont pas présenté de différences significatives 

entre échantillon épuré et bruts non épurés alors que la vitesse de courant, l’O2, la silice, la DBO5 

ainsi que la DCO ont différé significativement entre rejet épuré et rejet brut non épuré  
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L’absence de différences significatives, pour toutes les variables environnementales, entre les sites 

aval = 0m, 30m et 300m souligne une absence de dilution le long du trajet des rejets dans les cours 

d’eau du bassin versant. 

L’analyse des ETM a montré une absence du Cadmium et du Plomb dans les eaux de rejets du 

Kébir-Rhumel, cependant le Fer, le Zinc, le Manganèse, le Nickel et le Cuivre étaient présents avec 

des différences significatives entres les saisons étudiées et entre type de rejets à l’exception du 

Nickel, qui n’a pas présenté de différences significatives entre rejets épurés et bruts non épurés  

L’éloignement du point de rejet et la comparaison entre les groupes de sites aval= 0m, 30m et 300m 

n’a également pas montré de différences significatives de concentration pour les métaux étudiés.  
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IV.1. Introduction 

L'analyse des biofilms diatomées est un moyen efficace pour évaluer la qualité des 

environnements aquatiques et de saisir leur mécanisme de fonctionnement. Les progrès récents dans 

les méthodes d'étude en laboratoire et in situ permettent d'approfondir les connaissances sur les 

facteurs qui régulent leur organisation et leur dynamique (Lu et al., 2022; Park et al., 2020a; 

Panahy Mirzahasanlou et al., 2020; Pandey et Bergey, 2018; Cañedo-Argüelles et al., 2017; 

Potapova et al., 2016; Duong et al., 2007). Cela permet une gestion et une préservation améliorées 

de ces écosystèmes essentiels. Il est donc crucial d’avoir une compréhension de la dynamique des 

biofilms diatomées et des facteurs qui influencent leur structure pour le bon fonctionnement et la 

gestion des milieux aquatiques. 

  

IV.2. Collecte des échantillons de diatomées benthiques 

Le prélèvement des échantillons de diatomées a été effectué simultanément avec le 

prélèvement des échantillons d'eau pour les analyses physico-chimiques. 

Les échantillons de diatomées benthiques ont été collectés et traités conformément à la 

norme NF T90-354 (AFNOR, 2007). L'échantillonnage a été réalisé sur des supports durs naturels. 

Nous avons choisi des galets de taille moyenne car la taille des galets influence considérablement la 

richesse des communautés des diatomées (Teittinen et al., 2016). 

La Figure IV.1 représente les étapes de collecte et d’observation des biofilms phototrophes de 

diatomées. 

 

 



Chapitre IV : Suivi de la dynamique des biofilms diatomées et analyse des facteurs influençant la 

structure des biofilms 

 

 98 

 

Figure IV.1. Différentes étapes de prélèvement et d’observation du biofilm phototrophe de 

diatomées, A-Tronçon de rivière, B et C Zoom sur le site, D - Substrat de type galet prélevé, E et F- 

Diatomées sous microscope optique. 

 

 

L'échantillonnage a été effectué au moins deux semaines après les périodes de fortes 

précipitations ou de crues soudaines, car les fortes pluies ont un impact négatif sur le 

développement et la colonisation du biofilm phototrophe des diatomées (Mosisch et Bunn, 1997).  

Pour obtenir le biofilm des diatomées, les galets ont été prélevés avec précaution de l'eau, et 

les diatomées ont été récupérées par grattage d’au minimum 8 à 10 galets, couvrant une surface 

totale d’environ 100 cm2, à l'aide d'une brosse à dents propre et différente pour chaque site, et lavés 

dans un récipient contenant de l’eau provenant du même site de prélèvement (Figure IV.2). 
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Figure IV.2. Prélèvement et grattage des galets à l’aide d’une brosse à dent  

(Photos personnelles prises par Faïza Noune) 

 

Les diatomées prélevées ont été conservées dans des bouteilles en plastique de 500 ml, et fixées en 

additionnant 5 à 10% de Formaldéhyde dilué à 5%. Chaque bouteille porte une étiquette 

mentionnant le code du site, date et heure du prélèvement. 

Grâce à cette conservation, l’activité biologique des échantillons reste stable (Nicolardot et al., 

2004), ce qui permet d’éviter les variations dans l’abondance relative des diatomées, entrainant 

ainsi des erreurs dans l’analyse quantitative de la structure des communautés de diatomées.  

 

IV.3. Prétraitement des échantillons 

Au laboratoire, l’échantillon de diatomées a subi différents traitements visant à ne recueillir 

que les frustules de diatomées. 

Sous hotte aspirante, la suspension brute récoltée de chaque site est mise dans un tube à essai, 

placée dans un bac à sable et digérée par chauffage en additionnant des gouttes de peroxyde 

d'hydrogène (H2O2 30V) afin de détruire toute matière organique présente dans l’échantillon. 

Quelques gouttes d’acide chlorhydrique sont ajoutées pour éliminer les résidus de carbonates de 

calcium et obtenir un nettoyage satisfaisant des frustules. Pour les échantillons à haute teneur en 

matières organiques, cas des rejets des eaux brutes non épurées, des gouttes d'acide sulfurique et/ou 

d’acide nitrique sont ajoutés afin d’améliorer la minéralisation des échantillons. 

Les échantillons traités ont ensuite été soumis à une succession de centrifugations (4500tr/min, 

pendant 5 minutes), suivies chacune de la remise en suspension des culots dans de l'eau distillée, 

pour éliminer toute trace d'eau oxygénée et d'acide jusqu'à l’obtention de pH neutre Figure (IV.3).  
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Figure IV.3. Série de rinçages et de centrifugations jusqu'à neutralisation du pH. 

 

 

IV.4. Préparation des lames permanentes de diatomées  

Après nettoyage et neutralisation du pH des culots des frustules de diatomées, une goutte de 

l’échantillon est prélevée à l’aide d’une pipette pasteur (Figure IV.4), et étalée sur une lamelle 

propre. Cette dernière est ensuite déposée sur une plaque chauffante, une fois l’eau évaporée, elle 

est retournée sur une goutte de résine réfringente, liquéfiée par du toluène, le Baume du Canada 

(IR= 1,55), déposée au préalable sur une lame porte objet. Ensuite cette lame est déposée sur une 

plaque chauffante jusqu'à disparition des bulles d’air et évaporation du toluène, Enfin laissée 

refroidir en exerçant une petite pression sur la lamelle à l’aide d’une pesée de 200g sur la 

préparation à plat. La lamelle est alors fixée sur la lame et la préparation, la lame permanente est 

prête pour observation microscopique.  

 

 

Figures IV.4. Montage de lames permanentes 
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IV.5. Identification des diatomées  

L’identification des espèces, basée sur leurs caractéristiques morphologiques uniques et 

stables, a été réalisée à l’aide d’un microscope optique Olympus BX60 au plus fort grossissement 

x1000, avec huile d’immersion, le microscope est équipé d’un appareil photo numérique Optikam 

B9 et du logiciel OptikaView7 (Figure IV.5). 

Sous microscope, les valves ou frustules de diatomées sont énumérés et inventoriés selon les clés 

d’identification de diatomées : Süsswasserflora von Mitteleuropa (Krammer et Lange-Bertalot, 

1986, 1988, 1991a, 1991b), d’autres ouvrages (Lange-Bertalot, 2000-2018; Blanco Lanza et al., 

2011; Hofmann et al., 2011; Krammer, 2000, 2003, 2004; Krammer et al., 2002) (Figure IV.5) 

jusqu’à atteindre un nombre minimum de 400 unités taxonomiques, et en séparant les formes 

tératologiques.  

Les différents taxons répertoriés sont codifiés par des codes à 4 lettres. 

 

 

Figure IV.5. Identification au microscope optique d'échantillons de diatomées et quelques clés 

d’identification utilisées, (Laboratoire de Diatomologie, Université de León- Espagne). 

 

IV.6. Analyse des données 

Les résultats de cette partie d’étude menée sur le bassin Kébir-Rhumel concerne la 

caractérisation des communautés de diatomées benthiques (régularité/abondance relative des 

espèces, richesse spécifique, indice de diversité et indices de diatomées, et la présence de formes 

tératologiques), en plus des analyses multi-variées type CCA pour l’étude de la distribution spatio-

temporelle des diatomées en fonctions des facteurs abiotiques et DCA pour l’étude des similitudes 

des assemblages des communautés de diatomées entre les groupes de sites aval, 30 m et 300 m. 

Les indices ont été calculés par OMNIDIA version 5.3 (Outil informatique diatomique) 

(https://omnidia.fr/) fournit par le laboratoire de Diatomologie de l’université de León (Espagne). 
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Ces indices ont été déterminés pour chaque site de prélèvement, à savoir : indice de diversité de 

Shannon (H’), richesse spécifique, régularité/abondance (E), ainsi que les indices diatomiques.  

OMNIDIA est un outil important dans le domaine des sciences de l'environnement, spécifiquement 

conçu pour l'évaluation de la qualité de l'eau, la gestion des inventaires de diatomées et le calcul des 

indices de diatomées. 

OMNIDIA comprend une base de données complète des espèces et de synonymes, regroupe des 

informations concernant les taxons et les références qui leur sont associées, des informations sur les 

différents indices qu’il calcule, et une interface permettant la gestion d’un grand nombre 

d’inventaires facile à exporter.  

Un nombre minimum de 400 valves est introduit dans OMNIDIA pour permettre la gestion et le 

calcul des différents indices (Tableau IV.1). Ces indices de diatomées calculés par OMNIDIA sont 

utilisés dans l’étude de l’évaluation biologique de la qualité des eaux de rejets du Kébir-Rhumel. 

IV.6.1. Indice de diversité de Shannon-Weaver (H’) 

Le calcul de l’indice de Shannon-Weaver (H’) (Shannon et Weaver, 1948), nous permet de 

quantifier la diversité en diatomées des différents sites d’étude des deux types de rejets épurés des 

STEP et bruts non épurés et donc observer et comparer une évolution au cours du temps.  

L’indice diversité de Shannon-Weaver est déterminé par l’équation suivante : 

H’ = ∑ pi ln pi………………..Eq.IV.1 

Où pi : est la proportion relative du i taxon dans l’assemblage. 

 

IV.6.2. Richesse spécifique (S)  

La richesse spécifique, largement utilisée pour évaluer la diversité biologique, elle permet de 

comparer des échantillons de sites par leur richesse spécifique et donner une idée sur la qualité de 

structuration du peuplement. 

La richesse spécifique (S) correspond au nombre total d'espèces présentes dans chaque échantillon. 

 

IV.6.3. La régularité/abondance (E) 

La régularité ou indice d’équitabilité de Piélou (1966), est le rapport de l’indice de Shannon-

Weaver H’ sur la valeur maximale Hmax.  

E = H’∕Hmax ………………..Eq.IV.2 
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Cet indice a été déterminé afin d’observer l’abondance des espèces de diatomées dans les milieux 

d’étude, l’indice varie de 0 à 1, il est maximal quand les espèces ont des abondances identiques 

dans le peuplement c'est-à-dire qu’il n’y a pas d´espèces prédominantes, au contraire, l’indice est 

minimal (0) quand une seule espèce domine tout le peuplement. 

IV.6.4. Indices Diatomiques ID 

Les indices de diatomées utilisés dans l’évaluation de la qualité biologique des eaux de 

rejets épurées des STEP et brutes non épurées dans le bassin versant Kébir-Rhumel sont présentés 

dans le tableau suivant (Tableau IV.1).  

 

 

Tableau IV.1. Liste des indices de diatomées utilisés dans l’évaluation des eaux de rejets du Kébir-

Rhumel. 

 
Indice  Abréviation  Sensibilité /type de stress  Référence  

Indice Biologique Diatomique  IBD Pollution générale Lenoir and Coste (1996) 

Indice de Diatomées Artois-Picardie  IDAP Pollution générale Prygiel et al. (1996) 

Indice Trophique de Rott  ROTTt Etat trophique Rott et al. (1999) 

Indice Saprobique de Rott  ROTTs Etat saprobique Rott et al. (1997) 

Indice de Lobo   LOBO Eutrophisation Lobo et al. (2002) 

Indice de Polluo-Sensibilité  IPS Pollution générale CEMAGREF (1982) 

Indice de Descy  DES Pollution générale Descy (1979) 

Indice Générique des Diatomées  IDG Pollution générale Rumeau and Coste (1988) 

Indice des Diatomées de Pampean  IDP Pollution organique/eutrophisation Gómez and Licursi (2001) 

Indice d’Eutrophisation et de Pollution  EPI-D Pollution/état trophique Dell’Uomo (2004) 

Indice Suisse des Diatomées  DI-CH Etat trophique Hürlimann and Niederhauser (2006) 

Indice de Diatomées de Louis-Leclercq  IDSE/5 Saprobie  Leclercq and Maquet (1987) 

% de taxons tolérants à la pollution %PT État trophique (eutrophisation) Schiefele and Kohmann (1993) 

 

La plupart de ces indices se basent sur la formule de Zelinka et Marvan (1961) suivante : 

ID = ΣAjVjij / ΣAjVj……………..Eq.IV.3 

Où :  

Aj est l'abondance relative de l'espèce j. 

Vj : est la valeur indicatrice de l'espèce j (1 ≤V ≤ 3).  

Ij : est la sensibilité à la pollution de l'espèce j (1 ≤ i ≤ 5). 
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 L’indice ID possède des valeurs indicielles comprises entre 0 et 20. Plus la valeur de l’indice 

est élevée, plus l’état écologique de l’eau est meilleur (Szulc et Szulc, 2013). 

 

Tableau IV.2. Les différentes classes de qualité biologique (Prygiel et Coste, 2000). 

 

Note indice  ID < 5 5 ≤ ID < 9  9 ≤ ID < 13  13 ≤ ID <17 ID ≥ 17 

Qualité 

écologique 

Très 

mauvaise 

Mauvaise/ 

Médiocre 

Moyenne/ 

Passable 
Bonne Très bonne 

 

IV.7. Identification des facteurs clés influençant la composition des diatomées 

Une analyse de corrélation a été réalisée par le logiciel Past (Hammer et al., 2001) pour 

identifier les corrélations linéaires (r) significatives de Pearson (p < 0,05) entre les principaux 

paramètres physicochimiques des eaux de rejets épurés et non épurés, comprenant la température, la 

conductivité électrique, la turbidité, la vitesse du courant, l’oxygène dissout, les nitrates, les 

phosphates, les chlorures, la silice, les sulfates, la demande biochimique en oxygène (DBO5), et la 

demande chimique en oxygène (DCO). 

IV.8. Relation entre les variables environnementales et la structure des biofilms 

L’analyse canonique des correspondances ACC, constitue la méthode statistique multi-

variée la plus appropriée pour mettre en évidence les relations entre les assemblages biotiques et les 

variables abiotiques, l’ACC a été choisie dans notre étude pour révéler les relations entre les 

facteurs environnementaux et les communautés de diatomées collectées le long du bassin versant  

Kébir-Rhumel.  

L'ACC a été réalisée avec le logiciel Past, sur les données concernant l’abondance relative 

des espèces de diatomées et les principales variables environnementales de température, 

conductivité, turbidité, oxygène dissout, vitesse du courant, phosphates, nitrates, silice, sulfates, 

chlorures, DBO et DCO.  

La technique ACC permet de déterminer les variables environnementales les plus fortement 

corrélées à la répartition des espèces. 

Une variable environnementale a été prise en compte pour l’analyse ACC comme facteur 

indépendant : la saison, la saison a été convertie en valeurs numériques (été = 10, printemps = 15 et 

hiver = 20).  
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Les espèces rares, dont le nombre de cellules présente un maximum de 10 valves ont été éliminées 

des analyses multi-variées. Ceci est basé sur les résultats de Lavoie et al. (2009), qui montrent que 

la suppression des espèces rares présentes avec des abondances relatives inférieures à 2 % n'affecte 

pas le résultat général de la répartition des sites à l'aide des ordinations. 

IV.9. Relation entre les variables environnementales et les indices de diatomées  

Une analyse de corrélation linéaires (r) significatives de Pearson (p < 0,01 et P < 0,05) a été 

réalisée par le logiciel Past pour identifier les corrélations significatives entre les scores des 

différents indices de diatomées utilisés dans l’évaluation de la qualité de l’eau et les principaux 

paramètres physicochimiques des eaux de rejets du Kébir-Rhumel. 

IV.10. Analyse des correspondances redressées (DCA) 

Pour déterminer les similitudes/différences dans la composition des assemblages de 

diatomées entre les sites aval, 30m et 300 m, pour les deux types de rejets, une analyse des 

correspondances redressées (DCA) a été employé en prenant en considération toutes les espèces 

identifiées dans les sites d’étude (y compris les espèces rares).  

IV.11. Résultats et discussion 

IV.11.1. Flore diatomique du  Kébir-Rhumel 

  Au total, nous avons recensé et identifié 47 genres appartenant à six (06) familles de 

diatomées dans tous les points d’échantillonnage. 

Au total, 166 taxons différents ont été identifiés dans les 150 échantillons de diatomées benthiques 

collectées sur les 30 points de prélèvements. Les genres Navicula et Nitzschia étaient les plus 

représentés avec 13 et 38 taxons respectivement.  

Les rejets épurés et les rejets bruts non épurés partagent 74 taxons communs (Tableau IV.3). 

La plupart des taxons inventoriés lors de cette étude ont déjà été illustrés dans le livre de Lange-

Bertalot et al. (2017). 

Les taxons de diatomées identifiés dans nos sites d'échantillonnage sont relativement courants, la 

plupart des espèces ont déjà été signalés, dans les études de Nehar et al. (2015) et Nehar (2016) 

dans certains cours d’eau d’Oranie au nord-ouest de l'Algérie, de Chaïb et al. (2011) et Chaïb et 

Tison-Rosebery (2012) dans Oued  Kébir-Est au Nord-Est du pays, d’El Haouati et al. (2015) 

dans le lac Reghaïa, Kaddeche et al. (2022) sur trois sous bassin Saf Saf, Guebli et  Kébir du côtier 
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constantinois centre, Chabaca et al. (2020) dans le lac Oubeïra, et dans l’étude de Heramza et al. 

(2021) au barrage d’Aïn Dalia.  

Le nombre total d'espèces prises en compte pour toutes les analyses multi-variées est de 70462 

espèces (28605 pour les eaux épurées et 41857 pour les eaux non épurées).  

Les espèces Adlafia sp., Aulacoseira sp., Cymbella sp., Encyonema sp., Gomphonema sp., Navicula 

sp., Nitzschia sp., Pinullaria sp., Sellaphora sp., et Surirella sp. n’ont pas pu être déterminées 

jusqu'au niveau de l'espèce à cause du nombre limité de frustules, puisque leur présence était sur 

quelques sites et le nombre de valves était insuffisant pour pouvoir identifier l’espèce. 
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Tableau IV.3. Noms complets et codes des espèces de diatomées communes identifiées dans les différents points de prélèvement des deux types de 

rejets du bassin versant  Kébir-Rhumel. 

L'abondance (%) a été calculée comme la fréquence moyenne des diatomées dans les eaux de rejets épurés et non épurés. 

 

Nom des genres  

 

Nom des espèces 

 

Code des espèces 

 

   Abondance (%) 

 

Achnanthes  Achnanthes exigua Grunow in Cleve et Grunow var. exigua AEXG 0,247 

Achnanthidium  Achnanthidium minutissimum (Kützing) Czarnecki var. minutissimum ADMI 0,400 

Amphora 
Amphora pediculus (Kützing) Grunow var. pediculus APED 0,958 

Amphora veneta Kützing  AVEN 0,105 

Bacillaria Bacillaria paradoxa Gmelin in Linneaeus  BPAR 0,077 

Cocconeis  
Cocconeis euglypta Ehrenberg CEUG 0,363 

Cocconeis pediculus Ehrenberg CPED 0,116 

Craticula  

Craticula accomoda (Hustedt) D.G. Mann in Round et al CRAC 0,528 

Craticula subminuscula (Manguin) Moser Lange-Bertalot & Metzeltin ESBM 8,598 

Craticula subminuscula F. anormale  ESBT 0,048 

Cymbella  

Cymbella excisa Kützing  CAEX 0,006 

Cymbella sp  CYMS 0,009 

Cymbella tumida (Brebisson)Van Heurck  CTUM 0,009 

Cyclotella  
Cyclotella meneghiniana Kützing CMEN 0,989 

Cyclotella ocellata Pantocsek COCE 0,007 

Eolimna  Eolimna minima (Grunow) Lange-Bertalot EOMI  2,589 

Fallacia  Fallacia pygmaea (Kützing) A.J. Stickle & D.G. Mann in Round et al FPYG 0,023 

Gomphonema  

Gomphonema parvulum var. parvulum f. parvulum (Kützing) Kützing GPAR 6,954 

Gomphonema parvulum F. anormale  GPAT 0,028 

Gomphonema pumilum (Grunow) Reichardt & Lange-Bertalot var. pumilum GPUM  0,051 

Gomphonema saprophilum Lange-Bertalot & E.Reichardt GPAS 2,652 

Halamphora Halamphora veneta (Kützing) Levkov var. veneta HVEN 0,815 

Hantzschia Hantzschia abundans Lange-Bertalot  HABU 0,148 
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Hantzschia amphioxys (Ehrenberg) Grunow in Cleve et Grunow 1880  HAMP 0,079 

Luticola 

Luticola acidoclinata Lange-Bertalot  LACD 0,026 

Luticola goeppertiana (Bleisch in Rabenhorst) D.G. Mann in Round Crawford & Mann LGOE 3,962 

Luticola goeppertiana F. anormale  LGOT 0,006 

Luticola nivalis (Ehrenberg) D.G. Mann in Round Crawford & Mann  LNIV 0,023 

Luticola ventricosa (Kützing) D.G. Mann in Round Crawford & Mann  LVEN 0,065 

Mayamaea  
Mayamaea atomus (Kützing) Lange-Bertalot var.atomus  MAAT 0,524 

Mayamaea permitis (Hustedt) Bruder & Medlin MPMI 4,361 

Melosira  Melosira varians Agardh MVAR 0,021 

Navicula  

Navicula cryptotenella Lange-Bertalot var. cryptotenella NCTE 0,050 

Navicula erifuga Lange-Bertalot in Krammer & Lange-Bertalot NERI 0,314 

Navicula gregaria Donkin var. gregaria NGRE 0,318 

Navicula phyllepta Kützing  NPHY 0,975 

Navicula rostellata Kützing var. rostellata NROS 0,349 

Navicula tripunctata (O.F.Müller) Bory var. tripunctata NTPT 0,227 

Navicula veneta Kützing NVEN 7,708 

Navicula veneta F. anormale  NVTG 0,020 

Nitzschia 

Nitzschia amphibia f. amphibia Grunow var. amphibia NAMP 3,487 

Nitzschia aurariae Cholnoky NAUR 0,219 

Nitzschia clausii Hantzsch  NCLA 0,011 

Nitzschia capitellata Hustedt in A.Schmidt & al. var. capitellata NCPL 15,224 

Nitzschia denticula Grunow in Cleve & Grunow var. denticula NDEN 0,088 

Nitzschia desertorum Hustedt NDES 0,633 

Nitzschia dissipata subsp. dissipata (Kützing) Grunow var. dissipata NDIS 0,693 

Nitzschia dubia W. M. Smith var. dubia NDUB 0,065 

Nitzschia filiformis (W. M. Smith) Van Heurck var. filiformis NFIL 0,167 

Nitzschia fonticola Grunow in Cleve et Möller  NFON 0,014 

Nitzschia frustulum (Kützing) Grunow var. frustulum NIFR 0,193 

Nitzschia inconspicua Grunow NINC 1,340 
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Nitzschia microcephala Grunow in Cleve & Moller  NMIC 0,108 

Nitzschia nana Grunow in Van Heurck  NNAN 0,011 

Nitzschia palea (Kützing) W.Smith var. palea NPAL 25,138 

Nitzschia pusilla (Kützing) Grunow emend Lange-Bertalot  NIPU 0,011 

Nitzchia recta Hantzsch in Rabenhorst  NREC 0,009 

Nitzschia sigmoidea (Nitzsch)W. Smith  NSIO 0,074 

Nitzschia soratensis Morales & Vis  NSTS 0,094 

Nitzschia umbonata (Ehrenberg) Lange-Bertalot NUMB 2,181 

Pinnularia  Pinnularia sp PINS 0,006 

Planothidium 
Planothidium frequentissimum (Lange-Bertalot) Lange-Bertalot var. frequentissimum PLFR 0,538 

Planothidium granum (Hohn & Hellerman) Lange-Bertalot PGRN 0,162 

Reimeria  Reimeria sinuata (Gregory) Kociolek & Stoermer RSIN 0,023 

Rhoicosphenia  Rhoicosphenia abbreviata (C. Agardh) Lange-Bertalot RABB 0,108 

Sellaphora  

Sellaphora pupula (Kützing) Mereschkowksy var. pupula SPUP 0,020 

Sellaphora seminulum (Grunow) D.G. Mann  SSEM 1,740 

Sellaphora seminulum F. anormale  SSET 0,028 

Surirella  Surirella brebissoniivar.brebissonii Krammer & Lange-Bertalot SBRE 0,184 

Thalassiosira Thalassiosira weissflogii (Grunow) Fryxell & Hasle  TWEI 0,060 

Tryblionella 
Tryblionella constricta Gregory TBCO 0,375 

Tryblionella hungarica (Grunow) D.G. Mann  THUN 0,065 

Ulnaria  
Ulnaria acus (Kützing) Aboal  UACU 0,017 

Ulnaria ulna (Nitzsch) Compère var. ulna UULN 0,477 
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IV.11.2. Diversité des espèces 

La diversité est un sujet écologique crucial, généralement perçu comme le meilleur 

indicateur de l’état de santé des écosystèmes (Magurran, 1988).  

Les descripteurs de la biodiversité tels que l’indice de diversité de Shannon et la richesse biologique 

sont utilisés comme outils pour étudier l’état d’intégrité biologique d’un écosystème (Pandey et al., 

2018b). 

La diversité des assemblages d'algues benthiques a des implications importantes pour les processus 

écosystémiques dans les cours d'eau (Biggs et Smith, 2002) et son estimation pourrait être un outil 

précieux pour révéler la dynamique de colonisation des communautés de diatomées (Duong, 2006).  

Dans notre étude, le printemps est la saison qui a marqué plus de diversité en genres et en espèces, 

et le rejet brut non épuré d’Oued Ouarzeg avec ses différents points de prélèvement (aval, 30m et 

300m) est le site le plus diversifié comparativement aux autres sites étudiés, sa diversité a atteint les 

22 genres et 37 espèces au printemps 2018. 

Par ailleurs, le rejet non épuré à 30m d’Oued Hdjar a été caractérisé par un tapis de Nitzschia 

capitellata (NCPL) au printemps 2017, ce même site avec ses différents points de prélèvements 

(aval, 30 m et 300) a toujours été le moins diversifié comparativement aux autres points de 

prélèvement durant les différentes saisons. 

La diversité spécifique observée dans les travaux de Kaddeche et al. (2022) sur les cours d’eau du 

côtier constantinois centre était supérieure en été à celle des autres saisons. Dans le lac de Reghaïa, 

El Haouati et al. (2015) signalent la présence de 24 espèces appartenant à 13 genres, cette diversité 

a augmenté pendant les périodes de printemps et d’automne. Heramza et al. (2021) dans leurs 

études sur les diatomées du barrage d'Aïn Dalia, enregistrent 72 espèces avec 31 genres avec une 

richesse maximale observée en automne et en été. 

La période estivale est la plus diversifiée au lac Oubeïra avec 18 genres dénombrés par Chabaca et 

al. (2020), en revanche, la saison hivernale était la plus diversifiée à Chott Chergui (Negadi et al., 

2021). 

Au printemps les taxons N. palea (NPAL) et N. capitellata (NCPL) étaient les plus dominants 

parmi toutes les espèces aux rejets épurés et non épurés respectivement. En été, N. palea était le 

plus dominant alors qu’en hiver N. veneta (NVEN) et N. palea ont dominé les rejets des STEP et les 

rejets bruts non épurés respectivement. 

 

Au printemps, les taxons NPAL (15,74%), NCPL (15,07%) et NVEN (11,98%) étaient les 

plus dominantes parmi toutes les espèces déterminées pour les rejets des stations d’épuration, en 
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cette même saison, les espèces NCPL (31,38%), NPAL (11,82%) et C. subminuscula (ESBM) 

(11,57%) ont dominées les rejets non épurés. 

En hiver, NVEN (22,66%) NPAL (18,54%) et L. goeppertiana (LGOE) (16,90%) sont les taxons 

les plus fréquents dans les rejets épurés. Tandis que NPAL (32,20%), M. permitis (MPMI) 

(10,95%), et ESBM (10,86%) ont caractérisé les rejets non épurés. 

Les espèces NPAL (24,32%), NVEN (13,24%), et Gomphonema parvulum (GPAR) (9,86%) ont 

dominé les STEP en été, alors que les rejets non épurés ont été dominés par NPAL, en représentant 

presque la moitié des espèces présentes avec un taux de 44,97% en cette même période estivale.  

L’équitabilité oscille entre E= 0,18 à 0,86 et E=0,07 à 0,87 pour les rejets épurés et non 

épurés respectivement, montrant des peuplements de diatomées en équilibre dans certain sites où la 

valeur de E tend vers 1 : il s’agit des points SC30-3, SM300-1 et SJA-1 pour les eaux épurées et 

ROA-4 et RO30-4 pour les eaux non épurées, alors que dans d’autres sites où la valeur de E tend 

vers 0 (le cas du point SCh300-4 et des points RM300-3 et RM30-3 pour les rejets épurés et non 

épurés respectivement) expliquant un déséquilibre au sein des assemblages.  

L'indice de Shannon calculé montre une différence hautement significative en termes de 

richesse et de diversité en espèces entre les rejets épurés et les rejets bruts non épurés p= 9,46*10-6, 

avec des valeurs de (H) de 2,73 et 2,68 respectivement (Tableau IV.4).  

Tableau IV.4. Résultat du test de diversité (Diversity t test) entre les deux types de rejets (STEP : 

rejets épurés, et Bruts : Rejets non épurés)  

 STEP Bruts  

H’  2,73 2,68 

Valeur p entre rejets: 9,46*10-6 
                               Seuil de signification p < 0,05 

 

L'indice de Shannon calculé montre aussi une différence significative entre les saisons : 

Une différence entre le printemps et l’été p = 2,45*10-23, une différence entre le printemps et l’hiver 

p= 1,72*10-14, Cependant aucune différence significative en termes de diversité en espèce n’a été 

trouvé entre l’été et l’hiver p= 0,31 (Tableau IV.5).  

Les valeurs de H de l’indice de Shannon variaient entre saisons : printemps (2,77), hiver (2,66), et 

l’été (2,65).  
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Tableau. IV.5. Résultats du test de diversité (Diversity t test) entre les saisons pour les deux types 

de rejets 

 Printemps Hiver Eté 

Valeur H’ 2,77 2,66 2,65 

Valeur p entre printemps et été: 2,45*10-23 

Valeur p entre printemps et hiver: 1,72*10-14 

Valeur p entre été et hiver: 0,31 

Seuil de signification p < 0,05  
 

Les valeurs de l’indice de Shannon ont montré que la diversité spécifique observée dans les 

sites échantillonnés des rejets épurés et non épurés au printemps est plus élevée qu’en hiver et en 

été. Les valeurs moyennes de la diversité de Shannon au printemps étaient de 2, 66 et 2,59 pour les 

rejets épurés et non épurés respectivement avec une différence significative p= 1,59*10-6, alors que 

la richesse en espèces variait entre 7 et 22 dans les rejets épurés et entre 1 et 37 dans les rejets non 

épurés, le Tableau (IV.6) détaille le résultat pour chaque campagne d’étude. 

Les valeurs H’ de l’indice de Shannon en hiver étaient de 2,39 et 2,50 pour les STEP et les rejets 

bruts respectivement avec une différence significative entre eux p = 3,19*10-6, la richesse en espèce 

varie de 6 à 28 pour les rejets épurés et de 4 à 30 pour les rejets non épurés.  

En saison estivale, l’indice de Shannon était de 2,55 et 2,41 pour les STEP et les rejets bruts 

respectivement avec différence hautement significative p= 2,32*10-37, la richesse en espèce varie de 

6 à 28 pour les STEP et de 3 à 31 pour les rejets non épurés.  

Tableau IV.7. Résultat du test de diversité (Diversity t test) entre les saisons pour chaque type de 

rejets  

 

 Printemps Hiver Eté 

STEP 2,66 2,39 2,55 

Bruts 2,59 2,5 2,41 

Valeur p Printemps : 1,59*10-6    

Valeur p Hiver : 3,19*10-6   

Valeur p Eté : 2,32*10-37   

 

Des différences significatives ont été obtenue pour la diversité en espèce (H’) entre les points de 

prélèvement aval et 300 m, et entre 30 m et 300 m des deux types de rejets (p= 5,74*10-39, et 

2,14*10-33 respectivement) cependant pas de différence significative entre les points aval et 30 m 

(p=0,17).  
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La diversité en espèces augmente tout en s’éloignant du point de rejet (H= 2,72, 2,74 et 2,90 

respectivement pour les points aval, 30 m et 300 m). 

Tableau IV.8. Résultat du test de diversité (Diversity t test) entre les points aval, 30m et 300m pour 

les deux types de rejets  

 Aval 30 m 300 m 

Valeur H’ 2,72 2,74 2,9 

Valeur p aval, 30m : 0,17   

Valeur p aval, 300 m : 5,74*10-39   

Valeur p 30m, 300m : 2,14*10-33   

 

La littérature disponible montre que l'indice de diversité des diatomées diminue avec 

l'augmentation des niveaux de pollution (Luís et al., 2011; Niyogi et al., 2002). Il a également été 

constaté dans la présente étude, la valeur H de l’indice de diversité augmente en s’éloignant du 

point de rejet, et le point aval représente le point le plus pollué pour chaque station d’étude. Tandis 

que d'autres travaux ont observé que la diversité peut augmenter avec la pollution (Gold et al., 

2003a), ou ne pas être affectée (Gold et al., 2002), ou encore il peut y avoir des changements 

différentiels dans la diversité selon le type de pollution (Stevenson et al., 1999).  

Ces résultats variables et contrastés peuvent suggérer que la diversité et la richesse en espèces ne 

sont pas toujours des indicateurs fiables de la qualité de l’eau et ne devraient peut-être pas être 

utilisées ‘seules’ comme bio-indicateurs. Cet aspect est abordé et discuté dans les travaux de 

Blanco et al. (2012) qui ont trouvé que les indices de diversité présentent généralement de 

mauvaises corrélations linéaires avec les facteurs environnementaux indiquant l’état écologique. De 

plus, l'effort d'échantillonnage ou la taille de l'échantillon peut fortement affecter les valeurs de 

richesse et de diversité. Cependant, cela ne pose pas de problème dans notre étude car le même 

protocole est utilisé et appliqué pour tous les échantillons (environ 400 frustules comptés par 

échantillon). 
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Tableau IV.6. Indices de diversité calculés pour chaque campagne d’étude pour les 150 points d'échantillonnage le long du bassin versant  Kébir-

Rhumel. 

 

 

 
N° 

 

 
Type de rejet 

 

Code du site 

 

Distance par rapport 

au point de rejet (m) 

 

Richesse 

spécifique 

 

Indice de 

Diversité (H’) 

 

Régularité/Abondance 

(E) 

Nombre de 

genres 

 

1 

Rejets 

épurés 

SCA-1 0 14 2,34 0,61 9 

2 SCA-2 0 11 2,61 0,75 6 

3 SCA-3 0 11 2,01 0,58 7 

4 SCA-4 0 12 1,38 0,38 6 

5 SCA-5 0 6 0,94 0,36 5 

6 SC30-1 30 14 2,82 0,74 8 

7 SC30-2 30 9 2,11 0,67 6 

8 SC30-3 30 9 2,64 0,83 7 

9 SC30-4 30 7 2,10 0,75 4 

10 SC30-5 30 6 1,28 0,50 5 

11 SC300-1 300 10 2,59 0,78 6 

12 SC300-2 300 10 2,56 0,77 8 

13 SC300-3 300 11 2,62 0,76 7 

14 SC300-4 300 11 0,89 0,26 9 

15 SC300-5 300 10 0,81 0,24 7 

16 SMA-1 0 8 2,09 0,70 6 

17 SMA-2 0 11 2,45 0,71 9 

18 SMA-3 0 9 1,43 0,45 6 

19 SMA-4 0 10 2,09 0,63 7 

20 SMA-5 0 7 1,64 0,58 6 

21 SM30-1 30 9 2,42 0,76 6 

22 SM30-2 30 8 2,07 0,69 6 

23 SM30-3 30 10 2,13 0,64 7 
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24 SM30-4 30 9 2,06 0,65 8 

25 SM30-5 30 8 1,88 0,63 6 

26 SM300-1 300 10 2,80 0,84 7 

27 SM300-2 300 10 2,29 0,69 8 

28 SM300-3 300 6 2,05 0,79 4 

29 SM300-4 300 10 2,17 0,65 8 

30 SM300-5 300 7 2,00 0,71 6 

31 SJA-1 0 13 3,16 0,85 9 

32 SJA-2 0 12 2,83 0,79 9 

33 SJA-3 0 14 2,20 0,58 8 

34 SJA-4 0 12 2,26 0,63 9 

35 SJA-5 0 9 2,32 0,73 8 

36 SJ30-1 30 13 2,85 0,77 9 

37 SJ30-2 30 11 2,80 0,81 9 

38 SJ30-3 30 11 2,46 0,71 8 

39 SJ30-4 30 10 2,61 0,79 8 

40 SJ30-5 30 10 1,55 0,47 8 

41 SJ300-1 300 10 2,24 0,67 8 

42 SJ300-2 300 20 3,61 0,84 14 

43 SJ300-3 300 28 3,70 0,77 20 

44 SJ300-4 300 13 2,63 0,71 9 

45 SJ300-5 300 24 3,01 0,66 16 

46 SChA-1 0 11 2,64 0,76 8 

47 SChA-2 0 28 3,91 0,81 16 

48 SChA-3 0 23 2,31 0,51 13 

49 SChA-4 0 14 1,68 0,44 11 

50 SChA-5 0 26 3,02 0,64 14 

51 SCh30-1 30 11 2,46 0,71 8 

52 SCh30-2 30 14 2,75 0,72 10 
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53 SCh30-3 30 - - - - 

54 SCh30-4 30 7 0,50 0,18 6 

55 SCh30-5 30 24 3,22 0,70 13 

56 SCh300-1 300 18 3,58 0,86 15 

57 SCh300-2 300 16 3,24 0,81 13 

58 SCh300-3 300 20 2,81 0,65 15 

59 SCh300-4 300 22 3,00 0,67 13 

60 SCh300-5 300 13 2,97 0,80 9 

61 

Rejets non 

épurés 

RSA-1 0 18 2,29 0,55 13 

62 RSA-2 0 23 2,38 0,53 15 

63 RSA-3 0 12 1,59 0,44 7 

64 RSA-4 0 15 2,55 0,65 12 

65 RSA-5 0 16 1,46 0,37 12 

66 RS30-1 30 12 1,81 0,50 10 

67 RS30-2 30 15 2,67 0,68 11 

68 RS30-3 30 15 2,32 0,59 9 

69 RS30-4 30 8 2,34 0,78 6 

70 RS30-5 30 6 0,66 0,26 3 

71 RS300-1 300 12 2,70 0,75 8 

72 RS300-2 300 8 1,30 0,43 6 

73 RS300-3 300 14 2,87 0,75 8 

74 RS300-4 300 7 1,70 0,61 6 

75 RS300-5 300 6 0,61 0,24 5 

76 RTA-1 0 6 1,09 0,42 5 

77 RTA-2 0 3 0,83 0,52 3 

78 RTA-3 0 4 1,13 0,57 3 

79 RTA-4 0 5 0,88 0,38 3 

80 RTA-5 0 6 0,55 0,21 4 

81 RT30-1 30 1 - - 1 
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82 RT30-2 30 3 0,89 0,56 3 

83 RT30-3 30 14 1,67 0,44 9 

84 RT30-4 30 5 0,65 0,28 3 

85 RT30-5 30 5 0,76 0,33 4 

86 RT300-1 300 6 1,50 0,58 6 

87 RT300-2 300 3 0,97 0,61 2 

88 RT300-3 300 4 1,14 0,57 2 

89 RT300-4 300 10 1,43 0,43 7 

90 RT300-5 300 4 0,35 0,18 3 

91 RBA-1 0 6 1,76 0,68 6 

92 RBA-2 0 9 1,15 0,36 5 

93 RBA-3 0 9 2,13 0,67 5 

94 RBA-4 0 9 1,47 0,46 7 

95 RBA-5 0 6 1,07 0,41 4 

96 RB30-1 30 5 1,59 0,68 5 

97 RB30-2 30 11 2,15 0,62 7 

98 RB30-3 30 12 2,17 0,61 9 

99 RB30-4 30 7 1,65 0,59 6 

100 RB30-5 30 10 1,11 0,33 7 

101 RB300-1 300 6 1,88 0,73 5 

102 RB300-2 300 11 2,38 0,69 6 

103 RB300-3 300 6 1,66 0,64 4 

104 RB300-4 300 11 1,98 0,57 7 

105 RB300-5 300 7 1,39 0,50 5 

106 RZA-1 0 7 1,01 0,36 5 

107 RZA-2 0 12 1,76 0,49 7 

108 RZA-3 0 30 3,42 0,70 13 

109 RZA-4 0 27 3,49 0,73 16 

110 RZA-5 0 9 0,51 0,16 6 
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111 RZ30-1 30 9 1,48 0,47 7 

112 RZ30-2 30 22 2,50 0,56 12 

113 RZ30-3 30 16 2,65 0,66 9 

114 RZ30-4 30 19 2,24 0,53 11 

115 RZ30-5 30 31 2,85 0,58 16 

116 RZ300-1 300 14 1,37 0,36 10 

117 RZ300-2 300 25 2,68 0,58 15 

118 RZ300-3 300 24 3,52 0,77 12 

119 RZ300-4 300 14 1,28 0,34 9 

120 RZ300-5 300 17 2,09 0,51 11 

121 RMA-1 0 11 1,89 0,55 11 

122 RMA-2 0 11 0,62 0,18 6 

123 RMA-3 0 9 0,63 0,20 5 

124 RMA-4 0 14 2,00 0,53 10 

125 RMA-5 0 7 0,42 0,15 6 

126 RM30-1 30 5 0,41 0,18 5 

127 RM30-2 30 10 0,48 0,14 7 

128 RM30-3 30 5 0,23 0,10 5 

129 RM30-4 30 15 1,21 0,31 10 

130 RM30-5 30 16 0,97 0,24 10 

131 RM300-1 300 19 2,75 0,65 14 

132 RM300-2 300 18 2,70 0,65 10 

133 RM300-3 300 4 0,13 0,07 2 

134 RM300-4 300 12 1,18 0,33 10 

135 RM300-5 300 26 2,53 0,54 14 

136 ROA-1 0 16 2,47 0,62 14 

137 ROA-2 0 20 3,39 0,78 14 

138 ROA-3 0 25 3,44 0,74 15 

139 ROA-4 0 37 4,52 0,87 22 
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140 ROA-5 0 30 3,56 0,73 15 

141 RO30-1 30 21 3,17 0,72 14 

142 RO30-2 30 25 3,79 0,82 15 

143 RO30-3 30 25 3,77 0,81 15 

144 RO30-4 30 33 4,27 0,85 18 

145 RO30-5 30 30 3,75 0,76 17 

146 RO300-1 300 20 3,44 0,80 15 

147 RO300-2 300 20 2,83 0,65 13 

148 RO300-3 300 27 3,60 0,76 17 

149 RO300-4 300 35 3,84 0,75 19 

150 RO300-5 300 27 3,50 0,74 17 
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IV.11.3. Familles dominantes 

Nos résultats de recensement des diatomées benthiques ont révélé la dominance des deux 

familles Naviculaceae et Nitzschiaceae en montrant la plus grande abondance en genres et en 

espèces avec des pourcentages respectifs de 56,68% et 39,07% pour les rejets épurés des STEP 

(Figure IV.6), et 37,26% et 59,03% pour les rejets bruts non épurés (Figure IV.7). Chaïb et al. 

(2011), Kaddeche et al. (2022) et Negadi (2019) ont également rapporté la dominance de ces deux 

familles dans leurs échantillons d’étude au niveau du bassin versant  Kébir-Est, et les trois sous 

bassin du côtier constantinois centre et les cours d’eau de la région de Tiaret à l’ouest du pays 

respectivement.  

Par contre les travaux de Negadi et al. (2018) au niveau du sous bassin d’Oued Mina ont marqué la 

dominance de la famille des Naviculaceae (20,75%) et Cymbelaceae (14,15%). 

Les études de Nehar et al. (2015) au niveau d’Oued Chellif ont démontré que la majorité des 

espèces appartiennent à la famille des Fragilariaceae. 

Negadi et al. (2021) dans leurs études sur la zone humide de Chott Chergui ont constaté que la 

famille des Naviculaceae prédomine avec un pourcentage de 25,71%, suivie par les Surirellaceae 

(22,86%) et les Bacillariaceae (17,14%). 

 

 

Figure IV.6. Pourcentage des familles de diatomées identifiées dans les eaux de rejets épurés des 

STEP. 
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Figure IV.7. Pourcentage des familles de diatomées identifiées dans les eaux de rejets bruts non 

épurés. 

 

IV.11.4. Genres dominants 

Concernant la dominance des genres, Nitzschia (50,34%) et Navicula (10,49%) sont les 

prédominants dans les eaux de rejets du  Kébir-Rhumel.  

Nitzschia (38,23%), Navicula (17,32%), Gomphonema (13,01%), Craticula (7,39%), 

Luticula(6,76%), Eolimna (5,98%) et Sellaphora (4,07%), les genres dominants dans les eaux des 

rejets épurés (Figure IV.8). 

Alors que dans les rejets bruts non épurés le genre Nitzschia était le plus dominant avec un 

pourcentage de 58,20%, suivi par Craticula (10,49%), Mayamaea (7,59%), Gomphonema (7,54%), 

Navicula (5,44%), Luticula (2,27%) et Amphora (1,75%) (Figure IV.9). 

Sidi Yakoub-Bezzeghoud et al. (2014) ont aussi signalé la dominance au niveau d’Oued El-Malah 

(un affluent de l’oued Tafna, nord-ouest de l'Algérie) des genres Nitzschia et Navicula présentant 

des taux de 63,87% et 18,5% respectivement. Cependant au niveau d’Oued Rhiou, affluent d’Oued 

Chélif au nord-ouest du pays, ils rapportent que le genre Diatoma domine avec un taux de 42,37%. 

Par ailleurs, l’étude de Negadi (2019), dans la région de Tiaret, indique que les genres dominants 

sont Navicula, Nitzshia et Cymbella. Chabaca et al. (2020) trouvent que les genres Cyclotella et 
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Nitzschia dominaient le lac d’Oubeïra. Tandis que les travaux de Draredja et al. (2019), rapportent 

la dominance du genre Nitzschia dans la lagune de Mellah à El Tarf. 

La flore de diatomées dans les eaux du lac Reghaïa était dominée par le genre Cyclotella (El 

Haouati et al., 2015). 

Gomphonema et Navicula étaient les plus représentés, avec neuf et sept espèces, respectivement 

dans les travaux de Castillejo et al. (2018) sur la rivière Pita, en Équateur. 

Nitzschia avec 7 espèces était le genre le plus riche, suivi par Navicula et Gomphonema avec 5 

espèces dans les travaux de AgAtabay et al. (2021) sur la Rivière Khormarud, province du 

Golestan.  

Dans leurs travaux sur la rivière de Chehel Chay, Iran, Lakzaie et al. (2018) ont signalé la 

dominance de Nitzschia et Gomphonema avec 5 et 4 espèces respectivement. 
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Figure IV.8. Abondance relative des différents genres de diatomées représentant 40,60 % de 

l'abondance totale, sur l'ensemble des sites des rejets des STEP. 
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Figure IV.9. Abondance relative des différents genres de diatomées représentant 59,40% de 

l'abondance totale, sur l'ensemble des sites des rejets bruts non épurés. 
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IV.11.5. Diversité spécifique du  Kébir-Rhumel 

La structure des assemblages, principalement liée aux caractéristiques physico-chimiques du 

milieu dans lequel on les retrouve, semble ici fortement conditionnée par les paramètres : 

disponibilité des nutriments, conductivité électrique, température et vitesse du courant. Ceux-ci ont 

en effet été identifiés comme variables fortement structurantes les diatomées du bassin versant  

Kébir-Rhumel. Les assemblages des eaux épurées des STEP sont ainsi dominés notamment par les 

espèces NPAL (19,66%), NVEN (14,46%), NCPL (11,10%), GPAR (9,42%), LGOE (6,65%), Les 

communautés des eaux brutes non épurées sont dominées par les espèces : NPAL (28,88%), NCPL 

(18,04%), ESBM (9,56%) et MPMI. (7,14%). 

Dans notre zone d'étude, N. capitellata, qui est réputé pour sa grande résistance à la pollution 

(Krammer et Lange-Bertalot, 1986), a connu une augmentation significative de sa présence dans 

le rejet brut non épuré d'Oued Hjar au printemps et en été de 2017.  

Au printemps 2017, elle a développé un tapis dense au point 30 m du même rejet, puis a disparu et a 

été remplacée par NPAL et MPMI. 

Navicula phyllepta (NPHY) identifiée pour la 1ère fois en Algérie en 2015 par les travaux de Nehar 

et al. (2015). Les auteurs ont révélé sa présence dans l’estuaire d’Oued Chellif dans les sites qui ne 

sont pas affectés par les rejets des eaux usées. 

Cette espèce était absente dans les eaux des rejets non épurés du bassin versant  Kébir-Rhumel, 

cependant dans les rejets des STEP, au courant de la saison printanière de 2017, NPHY était 

présente dans les sites de rejet de la STEP de Sidi Merouane avec des pourcentages respectifs de 

13,53%, 26,59% et 32,68% pour les points aval, 30m et 300m, la STEP d’El-Milia avec 11,41% et 

6,24% pour les sites aval et 30m et la STEP de Chelghoum-Laid au point 30m avec un taux de 

14,97%. Kaddeche et al. (2022) ont constaté la dominance de cette espèce dans les cours d’eau du 

bassin Safsaf (Algérie) avec un pourcentage de 2,88%. Fawzi et al. (2002) ont enregistré une 

prolifération importante de NPHY dans une station à Oued Hassar au Maroc, caractérisée par de 

grandes quantités de sel et des matières organiques, et de petites quantités de nutriments. Toutefois, 

Underwood et Provot (2000) ont trouvé que NPHY est une espèce hypo-haline (<20 ‰), et qui se 

développe mieux à des teneurs en azote plus faibles.  

Luticola nivalis (LNIV), indiquée dans la liste des 13 espèces observées pour la première fois dans 

les cours d'eau Algériens (Negadi et al., 2018) était observé, à faible pourcentage (0,023%) dans 

nos sites de prélèvement. 
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N. palea (NPAL) est l’espèce la plus abondante dans les eaux de rejets du bassin versant  Kébir-

Rhumel échantillonnées en été, avec une abondance de 24,32% pour les rejets épurés et 44,97% 

pour les rejets non épurés. Cette espèce est connue pour sa résistance à la pollution (Duong et al., 

2007; Lange-Bertalot, 1979; Tison et al., 2005). 

Fawzi et al. (2001) ont enregistré une forte abondance de NPAL, atteignant les 71% aux mois d’été 

indiquant une importante pollution organique le long d’Oued Hassar au Maroc.  

Nehar et al. (2015) ont également marqué la stabilité et l’abondance de NPAL en été à Oued El-

Hammam, zone impactée par des apports de nutriments liés à des activités anthropiques adjacentes, 

y compris l'agriculture. 

Duong et al. (2007), dans une expérience réalisée sur des lames en verre ont enregistré une 

prolifération importante de NPAL communément associée à Cyclotella meneghiniana (CMEN) et 

N.umbonata (NUMB). Ces auteurs ont lié cette prolifération importante de ces espèces aux taux 

relativement élevées de nutriments et d'autres contaminants ainsi qu'à une faible teneur en oxygène 

dissout. 

NPAL a été décrite dans plusieurs études comme espèce tolérante à la pollution organique 

et métallique (Duong et al., 2010; Lai et al., 2003; Fore et Grafe, 2002; Gómez et Licursi, 2001; 

Medley et Clements, 1998; Pérès et al., 1997; Jüttner et al., 1996).  

De fortes concentrations de NUMB (en hiver, cette espèce représentaient 40,83% de la communauté 

totale dans le point 30m du rejet non épuré d’Oued Ain Zbira, en été elle a marqué un taux de 

25,39% et 22,94% aux points 300m des rejets non épurés d’Oued Smendou et d’Oued Ain Zbira 

respectivement) étaient conformes à plusieurs recherches antérieures qui concluent que ce taxon se 

trouve généralement dans les sites fortement pollués avec de fortes concentrations de matière 

organique et en présence de rejets industriels et urbains (Çetin et al., 2021; Castillejo et al., 2018; 

Chaïb et al., 2011; Duong et al., 2007; Licursi et Gómez, 2002). 

C. subminuscula (ESBM) et M. atomus var. permitis (MPMI) ont montré une prolifération 

importante dans les stations impactées, à grande vitesse du courant, à concentration importante en 

O2 dissout et à conductivité élevée. Ces deux taxons ont déjà étaient signalés comme tolérants à la 

pollution (Rimet et al., 2005). Kaddeche et al. (2022) ont rapporté la présence ESBM dans les 

sites montrant des niveaux élevés de conductivité de l’eau dans le bassin versant du  Kébir. Round 

(1991a) a constaté lors d’une expérience de transfert d’un milieu non pollué vers un milieu pollué 

l’augmentation de la prolifération de MPMI dans les milieux pollués. 
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Deux autres petites diatomées : Sellaphora seminulum (SSEM) et Eolimna minima (EOMI) 

présentaient dans notre zone d'étude un maximum d'abondance dans les STEP de Constantine et de 

Jijel (avec leurs différents points d’échantillonnage), ces sites étaient situés à proximité des terres 

agricoles exposées au drainage des sols, dans les autres sites ces deux espèces étaient soit absentes 

ou présentes à faible pourcentage. 

Selon plusieurs rapports trouvés dans la littérature, SSEM et EOMI sont reconnues comme espèces 

tolérantes à la pollution organique et métallique (Morin et al., 2012a; Duong et al., 2006; 

Salomoni et al., 2006; Tison et al., 2005; Feurtet-Mazel et al., 2003; Hirst et al., 2002; Pérès et 

al., 1996; Stevenson, 1984). 

 

En été 2018, au site 300m du rejet non épuré d’Oued Ouarzeg, CMEN était la plus abondante avec 

un taux de 31,73%.  

Cette espèce est connue pour sa grande résistance à la pollution (Germain, 1981). Baudrimont 

(1974) a enregistré la présence de cette espèce dans une source thermale à Oued El-Hammam 

(Bouhanifia) où la température dépassait les 50°C. Nehar (2016) a également signalé la présence de 

cette espèce dans Oued El- Hammam et l’estuaire d’Oued Cheliff. Duong et al. (2007) ont 

remarqué une prolifération importante de CMEN dans des sites fortement pollués. 

CMEN était l’une des espèces caractéristiques des sites de mauvaise qualité de l’eau dans les études 

menées par Castillejo et al. (2018) et ayant une haute tolérance à l’eutrophisation selon la 

classification proposée par Lobo et al. (2016). 

 Outre les espèces citées ci-dessus, des taxons tels que N. amphibia (3,49%), G. saprophilum 

(2,65%), N. inconspicua (1,34%) et C. accomoda (0,52%) ont également caractérisé nos sites 

d’échantillonnage. 

Les communautés de diatomées des sites échantillonnés se révèlent typiques d’une forte 

pollution organique (Van Dam et al., 1994; Lange-Bertalot, 1979), ces espèces, considérées 

comme indicatrices de pollution, ont déjà été rapportées, sur des sites d'échantillonnage pollués 

dans un certain nombre d'études en Europe (Rybak et al., 2019; Dere et al., 2006; Soininen, 2002; 

Köster et Hübener, 2001) , en Afrique (Mangadze, 2019; Bere et Mangadze, 2014; Taylor et 

al., 2007; Bellinger et al., 2006), en Asie (Kheiri et al., 2018; Jüttner et al., 1996; Lobo et al., 

1995; Kobayasi et Mayama, 1989), en Australie (Dela-Cruz et al., 2006), et en Amérique (Bere 

et Tundisi, 2009; Lobo et al., 2004; Potapova et al., 2004; Fore et Grafe, 2002; Licursi et 

Gómez, 2002; Leland et Porter, 2000). 
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IV.11.6. Analyse des similitudes entre les groupes de sites  

Pour l’étude des similitudes dans les assemblages de diatomées entre groupes de sites, 

l’analyse DCA a été effectuée pour tous les taxons identifiés (y compris les espèces rares). Les 

valeurs des axes étaient respectivement 0,40, 0,21, 0,15, et 0,09 pour chaque axe pour l’analyse 

DCA des rejets des STEP et 0,67, 0,32, 0,22, et 0,15 pour les axes des rejets bruts. Les figures 

(IV.10, IV.11) présentent le résultat de l’analyse des correspondances redressées pour les groupes 

de sites (aval, 30m et 300m) pour les rejets épurés des STEP et bruts non épurés respectivement.   

Tableau IV.9. Valeurs propres des axes de l’analyse DCA pour les rejets épurés des STEP et les 

rejets bruts non épurés. 

  Rejets de STEP Rejets Bruts 

Axe 1 0,3973 0,6746 

Axe 2 0,2094 0,321 

Axe 3 0,1549 0,2162 

Axe 4 0,0853 0,1524 

 

 

 

Figure IV.10. Résultat de la différenciation des assemblages de diatomées dans les eaux des rejets 

des STEP par l’analyse des correspondances redressées (cercles des groupes d’assemblages de 

diatomées, en noir : assemblages des sites aval, en rouge : assemblages des sites de 30m, et en Bleu: 

assemblages des sites de 300m) 
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Figure IV.11. Résultat de la différenciation des assemblages de diatomées dans les eaux des rejets 

bruts non épurés par l’analyse des correspondances redressées (cercles des groupes d’assemblages 

de diatomées, en noir : assemblages des sites aval, en rouge : assemblages des sites de 30m, et en 

Bleu : assemblages des sites de 300m). 

 L’analyse DCA n’a pas montré de différences entre les structures des assemblages des 

communautés de diatomées entre les sites aval (cercle noir), sites 30m (cercle rouge) et sites 300 m 

(cercle bleu) pour les deux types de rejets (rejets des STEP et rejets bruts) du bassin versant Kébir-

Rhmel. 

Cela signifie que l’éloignement du point de rejet (des points aval aux points 30m et 300m) 

n’a pas influencé sur les structures des assemblages des communautés de diatomées.  

Nous avons testé l’hypothèse (par l’analyse DCA) que les communautés de diatomées 

subissent des changements dans la composition des espèces le long d’un gradient descendant de 

pollution, avec des espèces tolérantes prédominantes en aval des stations d’étude et leur 

remplacement progressif aux points 30m et 300m par des espèces plus sensibles. Néanmoins, il n’a 

pas été possible de prouver cette hypothèse pour deux raisons, la première est que les espèces 

recensées étaient connues par leur large plage de tolérance à différents degrés de pollution, et la 

seconde est qu’on n’a pas eu d’effet considérable de dilution, puisque les points de prélèvement à 

30m et 300m n’avaient pas de grandes variations significatives en ce qui concerne les principaux 
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paramètres physicochimiques affectant la structure et l’assemblage des espèces de diatomées par 

rapport au point aval.  

 

IV.11.7. Facteurs clés influençant la composition des diatomées 

La corrélation linéaire (r) de Pearson entre les principaux paramètres influençant la 

répartition des assemblages de diatomées dans les eaux de rejets du bassin versant Kébir-Rhumel 

est présentée dans la Figure (IV.12).  

Dans les eaux de rejets du Kébir-Rhumel, les phosphates ont montré des corrélations 

positives significatives avec la DBO5, la conductivité et la turbidité (coefficient de Pearson r = 0,57, 

0,55 et 0,51 respectivement, p < 0,001). La silice est fortement et positivement corrélée à la DCO (r 

= 0,83, p < 0,001). L’oxygène dissout est associé négativement au phosphates (r = -0,51; p < 0,001). 

La conductivité a démontré des corrélations positives avec les sulfates et les chlorures (r = 0,46 et 

0,42 respectivement ; p < 0,001). La DCO et la DBO5 sont associées positivement à la turbidité (r = 

0,52 et 0,41 respectivement ; p < 0,01). 

 

 

 

 

Figure IV.12. Corrélation linéaire de Pearson pour les principales variables environnementales 

affectant la distribution des diatomées dans les eaux de rejets du bassin versant Kébir-Rhumel. 
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- La couleur et le diamètre des cercles sont proportionnels au coefficient de Pearson (couleur bleu 

pour une corrélation positive, couleur rouge pour une corrélation négative). 

- Les cases grises montrent les corrélations significatives p < 0,05. 

 

IV.11.8. Variables environnementales affectant la distribution des diatomées 

La composition spécifique des communautés de diatomées des eaux des rejets épurés et non 

épurés du bassin versant  Kébir-Rhumel et leur répartition spatio-temporelle ont été influencées par 

les paramètres du milieu. Selon Wille (1990), les facteurs qui déterminent le développement et la 

succession saisonnière de ces algues sont une combinaison de facteurs physiques (profondeur), 

chimiques (présence de nutriments, de phosphore, d’azote et de silice) et biotiques (compétition). 

Les relations entre les diatomées et les variables environnementales sont robustes et quantifiables, 

ce qui rend les diatomées de bons indicateurs des conditions écologiques dans les systèmes lotiques 

(Ozer et al., 2018; Pandey et al., 2018b; Oliveira et al., 2001). 

Les relations entre les communautés de diatomées et les paramètres environnementaux sont 

renforcées par l'analyse canonique des correspondances CCA (Figures IV.13, IV.14).  

Deux CCA, réalisées avec 12 variables environnementales (température, conductivité électrique, 

vitesse du courant, Oxygène dissout, turbidité, nitrates, phosphates, chlorures, silice, sulfates, DCO 

et DBO5) ont mis en évidence les liens entre les caractéristiques environnementales des différents 

sites d’échantillonnage des deux types de rejets, épurés (Figure IV.13) et non épurés (Figure 

IV.14) du bassin versant  Kébir-Rhumel et les principales espèces de diatomées (espèces dont le 

nombre de cellules présente un minimum de 10 valves).  

Les 12 variables sélectionnées sont les variables prédictives ou facteurs majeurs qui expliquent la 

structure des assemblages de diatomées.  

Pour les eaux des STEP, les deux premiers axes expliquent 39,14 % de la variance totale (Figure 

IV.13). 
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Figure IV.13. Analyse canonique des correspondances montrant l’organisation des espèces de 

diatomées, des variables environnementales et des sites des échantillons d’eau épurée des stations 

d’épuration du bassin versant  Kébir-Rhumel. 

 

Le long du deuxième axe, les sites d'échantillonnage ont été disposés selon un gradient 

saisonnier, des sites échantillonnés au printemps et en été étant tracé sur le quadrant supérieur de 

l’axe, par opposition aux échantillons prélevés en hiver qui sont positionnés sur le quadrant 

inferieur. 

L'axe 2 a séparé les sites à forte concentration en silice, à grande vitesse du courant, à 

concentrations élevées en d’oxygène dissout, à faible concentration en nutriment et à températures 

basses. Ces sites ont été caractérisés par la présence de L. goeppertiana, N.veneta, N. amphibia, G. 

parvulum, Staurosira venter, N. inconspicua et Planothidium frequentissimum des sites à forte 

concentration en nutriment, à conductivité élevée et à concentration importante en chlorures. 

Les sites échantillonnés en été, caractérisés par des conductivités élevées et des températures 

importantes, ces sites étaient les moins oxygénés et ont enregistré des vitesses du courant les plus 

faibles comparativement aux autres saisons, étaient marqués par l’abondance de N. palea, E. 

subminuscula, S.seminulum, Eolimna minima, P. granum, Amphora veneta et M. atomus. 

Les sites échantillonnés au printemps, sont marqués par une turbidité élevée, des concentrations 

importantes en ions de chlorures et de sulfates, une demande chimique en oxygène importante, une 

richesse en nutriments liés à l'activité anthropique, sont caractérisés par l’abondance de NCPL, 

NUMB, C. accomoda (CRAC), G. saprophilum (GPAS), N. phyllepta (NPHY), Halamphora 

veneta (HVEN), et Achnanthidium minutissimum (ADMI). 
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Pour les eaux de rejets non épurées (Figure IV.14), le premier axe de CCA représente 

30,68% et le second 19,29% de l'inertie totale. Un gradient saisonnier est visible le long du premier 

axe séparant les sites échantillonnés au printemps et en été situés sur la partie droite de ceux 

prélevés en hiver, positionnés sur le côté gauche de l’axe.  

Le premier axe qui sépare les sites bien oxygénés, à turbidité élevée, à conductivité importante, à 

grande vitesse du courant, à concentration importante en silice et à forte demande biologique et 

biochimique en oxygène (DCO et DBO5) des sites à haute température, à concentration importante 

en ions de chlorures et de sulfates sont caractérisés par la présence d’espèce telle que NPAL, 

MPMI, ESBM, GPAR, NCPL, NVEN, N. aurariae (NAUR), et C. accomoda (CRAC) ainsi que des 

formes tératologiques de Mayamaea permitis (MAPT), Craticula subminuscula F. anormale 

(ESBT) et Gomphonema parvulum F. anormale (GPAT). 

 

 

Figure IV.14. Analyse canonique des correspondances montrant l’organisation des espèces de 

diatomées, des variables environnementales et des sites des échantillons d’eau non épurée des rejets 

bruts du bassin versant  Kébir-Rhumel. 

 

Légende de lecture des Figures IV.13 et IV.14 

-Les variables environnementales sont représentées par des flèches en vert. 

-Les codes des espèces sont écrits en bleu. Voir Tableau IV.3 pour le nom complet des espèces. 

-Les codes des sites sont mentionnés en noir avec une lettre majuscule indiquant les saisons : S pour 

le printemps, Su pour l'été et W pour l'hiver (cf. chapitre III, Tableau III.2 pour les noms 

complets des sites).  
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Des concentrations importantes en chlorures, des températures élevées et des vitesses de courant 

faibles ont caractérisé les eaux non épurées prélevées en saison estivale. A l’opposé, les sites 

échantillonnés au printemps étant tracé sur la partie positive droite de l’axe1, ces eaux sont 

marquées par une teneur élevée en nitrates et en ions de sulfate et une faible contenance en 

phosphate et en silice. Les taxons de Cocconeis euglypta (CEUG), P. frequentissimum (PLFR), N. 

dissipata (NDIS), N. tripunctata (NTPT), E. minima (EOMI), A. minutissimum, N. phyllepta, G. 

pumilum (GPUM) et Tryblionella constricta (TBCO) ont caractérisés ces sites d’échantillonnage. 

 

Notre étude CCA réalisée sur les communautés de diatomées du bassin versant du  Kébir-

Rhumel et les principales variables environnementales, indique que la conductivité, la vitesse du 

courant, la température, les phosphates et les nitrates sont les variables physico-chimiques qui 

influencent de manière significative les communautés de diatomées échantillonnées à partir des 

eaux épurées des STEP et des eaux brutes non épurées. 

Plusieurs études ont révélé les liens entre les variables environnementales et les communautés de 

diatomées, nous pouvons citer par exemple les travaux de Soininen et Könönen (2004) sur les 

rivières du sud de la Finlande où ils ont trouvé que la répartition des espèces de diatomées 

s’explique principalement par la conductivité, le phosphore total et la latitude.  

Dans leurs investigation le long du  Kébir-Est, Chaïb et al. (2011) et Chaïb et Tison-Rosebery 

(2012) ont rapporté que les assemblages de diatomées sont essentiellement contrôlés par le gradient 

saisonnier entre les inondations et la sécheresse, les eaux acides à neutres avec des conductivités 

élevées.  

Selon El Haouati et al. (2015), les phosphates, la conductivité, le calcium, le bicarbonate et la 

température constituent les facteurs les plus importants affectant la structure des communautés de 

diatomées dans le lac Reghaïa. 

Dans leurs travaux, Lakzaie et al. (2018) ont trouvé que le pH, les phosphates, la température, le 

nitrate, l'ammonium, la silice, la conductivité électrique et les matières en suspension, les 

paramètres les plus efficaces sur la répartition des diatomées dans la rivière Chehel Chay.  

Par ailleurs, Kaddeche et al. (2022) ont étudié la répartition spatiale et temporelle des diatomées et 

ont souligné l’impact de la pollution, la conductivité et la température sur la distribution des 

espèces. 

De la même manière, Heramza et al. (2021) ont mis en évidence les relations entre les 

caractéristiques spatiale et temporelle et la flore diatomique du barrage d’Aïn Dalia et rapportent 
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l’impact direct des nutriments (PO4
3− et NO2

-), matières en suspension, température, oxygène 

dissout et pH sur la distribution des différents taxons de diatomées. 

Dans le système fluvial de Bloukrans, en Afrique du Sud, Mangadze (2019) a constaté que NO3
-, 

PO4
3− , Fe, Pb, Mg+, Na+, et K+ étaient les ions les plus importants associés à la répartition des 

communautés de diatomées. 

Selon Mao et al. (2018), il a été constaté que l'altitude, l'azote total et la DBO5 jouent un rôle 

essentiel dans l'impact des assemblages de diatomées en Chine. 

La conductivité était le principal facteur de répartition des espèces de diatomées dans les travaux de 

Rott et al. (1998) au Canada, Potapova et Charles (2003) aux États-Unis, de Almeida et Gil 

(2001) au Portugal et Rimet (2009) en France.  

Le phosphore total et l'azote total étaient liés à la composition de la communauté de diatomées le 

long d'un gradient urbain-rural, comme l'ont démontré Winter et Duthie (2000). 

Les principaux éléments qui ont influencé la répartition des assemblages de diatomées dans les 

cours d'eau des zones humides du Chott Chergui étaient la conductivité et la température, selon 

Negadi et al. (2021), Kelly (2003) affirme que la répartition des diatomées est principalement due 

au phosphore. La structure des communautés de diatomées est principalement influencée par les 

nutriments, en particulier l’azote et le phosphore. 

Nos résultats suggèrent que la conductivité, les phosphates et la vitesse du courant représentent les 

variables qui expliquent l’essentiel de la différence dans la composition de la communauté entre les 

sites étudiés. De plus, les nitrates et la température jouent un rôle essentiel dans la répartition des 

diatomées. 

IV.11.9. Evaluation des eaux de rejet du Kébir-Rhumel par les indices de diatomées  

Les scores des indices de diatomées calculés dans les sites d’échantillonnage sont donnés 

dans le tableau suivant (Tableau IV.10).  

L’évaluation biologique des eaux de rejets du Kébir-Rhumel par l’indice IDG a montré que 36,67% 

des sites étaient de très mauvaise qualité, 56,67% étaient de qualité médiocre alors que 6,67% des 

sites étaient qualifié d’un état écologique passable. 

Pour l’IPS, 83,33% des sites étaient de très mauvaise qualité, et 16,67% étaient de qualité 

médiocre.  

L’IBD a qualifié les eaux de rejets échantillonnées en qualité très mauvaise et mauvaise avec un 

pourcentage respectif de 80% et 20%. 
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L’indice DES a montré que 56,67% des rejets sont de qualité très mauvaise, 36,67% sont de qualité 

médiocre et 6,67% des rejets sont de qualité passable ou moyenne.  

Selon ROTTs, 13,33% des sites sont de qualité très mauvaise, 76,67% sont de qualité médiocre et 

10% de qualité moyenne. Tous les points de prélèvement au niveau des rejets du Kébir-Rhumel sont 

de très mauvaise qualité (score, note de qualité < 5) selon les indices IDSE/5, DI_CH et ROTTt. 

Par conséquent, les eaux de rejets du Kébir-Rhumel avaient généralement un état de qualité de l’eau 

très mauvais tandis que le site RO avec ses différents points de prélèvement a été qualifié par la 

majorité des indices étudié comme étant de qualité médiocre ou passable (Tableau IV.10). 

Les valeurs les plus élevées (l’état écologique le plus élevé) pour les eaux échantillonnées ont été 

obtenues par l’indice LOBO (moyenne = 13,15) qualifiant les eaux du Kébir-Rhumel par une 

qualité écologique ‘‘bonne’’, tandis que l’état écologique le plus bas a été déterminé par les indices 

DES, IPS, IBD, IDP, IDSE/5, EPI-D, DI_CH et ROTTt (moyennes allant de 1,98 à 4,76) classant 

nos sites en qualité très mauvaise.  

La proportion de taxons tolérants à la pollution organique %PT dans les eaux échantillonnées est de 

61,64% montrant un degré élevé d’eutrophisation dans Kébir-Rhumel.  

 

Tableau IV.10. Valeurs des indices de diatomées dans les sites d’étude au niveau du bassin versant 

Kébir-Rhumel et qualité écologique correspondante (bleu – très bonne, vert – bonne, jaune – 

moyenne/passable, orange – mauvaise, rouge – très mauvaise). 

 
 

N° Code du site  DES  IDG IPS IBD IDAP IDP IDSE/5 EPI-D DI_CH LOBO ROTTs ROTTt %PT  

1 SC-A 2,54 5,26 1,92 4,46 3,38 2,88 1,954 4,54 3 14,68 6,22 3,6 69,76  

2 SC-30 2,14 6,1 2,42 5,24 5,14 2,86 2,076 4,76 3,3 10,64 6,2 3,86 60,5  

3 SC-300 2,62 5,44 2,38 4,3 4,18 2,94 1,898 3,92 3,34 10,1 5,62 3,28 63,36  

4 SM-A 2,38 7,98 3,34 4,12 3,86 3,28 1,834 4,16 2,78 16,72 5,84 2,96 40,12  

5 SM-30 3,16 8,26 3,14 3,94 3,46 3,42 1,906 4,42 2,9 15,74 6,1 3,3 45,56  

6 SM-300 3,04 7,86 3,22 3,82 3,84 3,52 1,872 4,16 2,88 15,82 6,24 3,26 47,1  

7 SJ-A 3,48 8,64 3,44 4,24 4,62 3,92 1,934 4,4 3,36 10,5 5,54 3,2 37,56  

8 SJ-30 3,84 9,46 3,88 4,44 4,26 3,7 1,97 4,22 3,4 9,08 5,36 3,16 44,16  

9 SJ-300 7,92 6,72 5,08 6,96 6,42 6,1 2,362 6 4,58 12,14 8,24 3,6 45,26  

10 SCh-A 8,36 5,46 3,02 4,78 4,06 5,98 1,922 3,86 3,92 12,22 7,18 2,98 56,8  

11 SCh-30 7,125 4,8 1,96 2,44 2,86 4,26 1,73 6,74 2,72 10,18 5,95 2 70  

12 SCh-300 5,94 9,32 5,04 5,76 5,42 6,12 2,306 6,58 4 13 7,26 3,5 26,68  

13 RS-A 2,64 4 2,08 3,42 4,56 3,1 1,872 4,66 3,12 16,76 5,48 3,3 69,48  

14 RS-30 3,44 5,46 2,66 3,44 4,78 2,8 1,922 4,04 3,1 11,62 5,16 3,24 65,18  

15 RS-300 5,44 5,46 2,12 3 4,62 2,88 1,752 3,56 3,38 8,72 4,32 2,82 64,26  

16 RT-A 5,6 2,4 1,74 3,58 5,8 5,48 1,744 3,72 3,68 13,86 5,32 3,62 98,46  

17 RT-30 5,75 2,16 1,58 3,24 5,1 4,14 1,708 3,48 3,52 12,06 5,08 3,3 97,3  

18 RT-300 1,98 3,18 1,94 4,5 5,42 2,84 1,872 4,4 3,62 14,92 5,62 4,1 94,16  
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19 RB-A 3,52 7,18 3,32 3,7 5,38 3 1,962 3,92 3,32 9,92 4,74 3,26 58,5  

20 RB-30 3,32 6,88 3,16 4,08 5,44 3,12 1,986 4,24 3,3 11,8 5,28 3,4 65,34  

21 RB-300 3,82 8,2 3,5 3,92 5,28 3,34 2,038 4,32 3,18 11,5 5,22 3,5 66,92  

22 RZ-A 6,16 3,86 2,76 4,08 5,44 4,94 1,902 4,38 3,58 15,66 6,64 3,22 71,16  

23 RZ-30 5,5 3,32 2,38 2,54 6,8 4,58 1,692 3,12 4 13,14 4,84 2,64 78,92  

24 RZ-300 5,38 3,62 2,08 2,56 4,36 4,4 1,716 3,28 3,58 14,56 4,82 2,62 72,62  

25 RM-A 2,3 2,56 1,42 4,2 5,64 3,2 1,908 4,92 2,88 17,34 6,62 3,66 86,4  

26 RM-30 3,04 1,6 1,22 3,32 5,6 3,82 1,756 3,96 2,96 17,4 6,1 3,12 94,18  

27 RM-300 3,34 3,74 2,04 3,9 4,84 3,82 1,852 4,24 3,14 15,38 6,26 3,22 78  

28 RO-A 9,72 7,3 7,06 8,48 7,76 7,7 2,558 6,58 4,94 13,4 9,02 3,24 22,3  

29 RO-30 8,72 7,22 6,82 7,88 7,24 7,36 2,592 6,54 4,82 13,36 9,34 3,36 27,04  

30 RO-300 10,6 7,02 6,36 7,9 7,58 7,56 2,728 7,22 4,82 12,28 9,46 3,56 32,16  

 

 

IV.11.10. Corrélations entre les indices de diatomées et les variables environnementales 

Les corrélations entre tous les indices de diatomées et les paramètres physico-chimiques ont 

été évaluées aux valeurs de p < 0,05 et p < 0,01 (Tableau IV.11). 

L’oxygène dissout a présenté des corrélations significatives positives avec les indices IDG, 

IPS, IBD et IDSE/5 à la valeur de p < 0,01 (le coefficient de corrélation variait entre 0,28 et 0,56) et 

avec les indices ROTTs (r= 0,21) et DI-CH (r= 0,27) à p < 0,05, et des corrélations négatives 

significatives ont été constaté avec l’indice LOBO (r = -0,24, p < 0,05) et le %PT (r = -0,50, p < 

0,01). 

Des corrélations significatives négatives ont également été déterminées entre la turbidité et les 

indices IBD (r = -0,32) et ROTTt (r = -0,34) à p < 0,01 et ROTTs (r = -0,26) à p < 0,05. 

Parmi les indices de diatomées, seul le DI-CH a présenté des corrélations significatives avec les 

chlorures (r = -0,25). 

Des corrélations négatives significatives ont été déterminées entre les phosphates et les indices IDG, 

IBD, IDSE/5, EPI-D, ROTTs et ROTTt à la valeur de p < 0,01 (la corrélation variait entre 0,28 et 

0,44) et l’indice IPS (r= -0,23) à p < 0,05 et seul le %PT présentait une corrélation significative 

positive avec les phosphates (r = 0,29, p < 0,01). 

Les indices IBD, IDSE/5, EPI-D et ROTTt présentaient des corrélations significatives négatives 

avec les sulfates, la DCO et la DBO5, le coefficient de corrélation variait entre 0,21 et 0,50. Les 

indices IDG et IPS ont présenté des corrélations significatives positives avec les nitrates (r = 0,24 et 

0,25 respectivement) et négatives avec la turbidité (r = -0,35 et -0,23 respectivement).  

La silice n’a présenté aucune corrélation significative avec les indices de diatomées.  
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L’IDAP et l’IDP n’ont été corrélé qu’avec la vitesse du courant. Parmi les indices évalués, IBD, 

IDSE/5 et ROTTs étaient significativement corrélés avec le plus grand nombre de variables 

environnementales (7, 6 et 6 variables, respectivement). 

L’indice ROTTt présentait 4 corrélations significatives avec les variables environnementales à la 

valeur p < 0,01 et 1 corrélation significative à la valeur p < 0,05. L’IDG, l’EPI-D et le %PT 

présentaient 3 corrélations significatives avec les variables environnementales à la valeur p = 0,01, 

et 2, 2 et 1 corrélations significatives avec les variables environnementales à la valeur p < 0,05, 

respectivement. Les indices LOBO et DI-CH n’avaient aucune corrélation significative avec les 

variables environnementales à la valeur p = 0,01, alors qu’ils avaient 3 et 2 corrélations 

significatives avec les variables à la valeur p 0,05, respectivement. (Tableau IV.11). 
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Tableau IV.11. Corrélations de Pearson entre les indices de diatomées et les paramètres physico-chimiques de l'eau (* p < 0,05, ** p < 0,01) 

 

Indice Température  Conductivité  Turbidité  O2 Nitrates Phosphates Silice Chlorures Sulfates DCO DBO5 Courant  

DES  -0,07 0,09 0,05 0,2 0,15 0,17 -0,16 -0,15 0,29** 0,02 0,24* -0,30** 

IDG -0,15 0,06 -0,35** 0,56** 0,24* -0,28** -0,14 -0,05 -0,14 -0,24* -0,13 0 

IPS -0,02 -0,14 -0,23* 0,53** 0,24* -0,23* -0,13 -0,16 -0,18 -0,16 -0,12 -0,18 

IBD 0,09 -0,32** -0,28** 0,39** 0,15 -0,44** -0,15 -0,17 -0,31** -0,27* -0,36** -0,03 

IDAP 0 -0,09 0,09 0,09 0,11 0 0,06 0 -0,15 0,04 0,06 -0,23* 

IDP 0,14 -0,02 -0,06 0,15 0,14 0,07 -0,19 -0,17 0,16 -0,01 0,05 -0,33** 

IDSE/5 0,2 -0,16 -0,25* 0,28** 0,14 -0,35** -0,12 -0,07 -0,31** -0,23* -0,26* -0,18 

EPI-D 0,2 -0,2 -0,24* 0,18 0,06 -0,37** -0,08 -0,06 -0,30** -0,21* -0,30** -0,09 

DI_CH -0,08 -0,21 0,01 0,27* 0,16 0,04 -0,07 -0,25* -0,02 0,03 0,11 -0,19 

LOBO 0,15 -0,14 0,19 -0,24* -0,23* -0,06 0,03 0,02 0,06 0,09 -0,11 0,21* 

ROTTs 0,26* -0,26* -0,2 0,21* 0,07 -0,34** -0,19 -0,12 -0,09 -0,19 -0,32** -0,1 

ROTTt 0,04 -0,34** -0,12 0,01 -0,1 -0,37** 0,01 -0,06 -0,50** -0,23* -0,35** 0,15 

%PT 0 0,09 0,28** -0,50** -0,26* 0,29** 0,18 0,11 0,01 0,16 0,13 0 

 

Les astérisques indiquent les niveaux de signification : * p < 0,05,  ** p < 0,05. 
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Selon les résultats des indices de diatomées, les valeurs les plus basses, la pire qualité de l’eau, 

correspondent aux sites avec des taxons, dont la majorité appartiennent aux genres Nitzschia, 

Navicula, Craticula, Gomphonema, Mayameae et Luticula et qui sont caractéristiques des eaux 

usées fortement polluées et des environnements fortement dégradés (Rybak et al., 2019; Kheiri et 

al., 2018; Bellinger et al., 2006; Potapova et al., 2004). 

Dans la présente étude, la plupart des indices de diatomées évalués étaient significativement 

corrélés avec les variables environnementales importantes à des niveaux d’importance de 0,05 et 

0,01 (ex., Oxygène dissout, turbidité, nitrates, phosphates et DBO5). Des indices tels que l’IBD, 

IDSE/5 et ROTTs ont été corrélés avec la plupart des paramètres étudiés, indiquant leur efficacité 

dans le classement de la qualité de l’eau. 

L’indice IBD est à l’origine une méthode standardisée développée en France pour la surveillance de 

la qualité des cours d’eau. Quelques années plus tard, la liste des espèces de l’IBD a été étendue de 

209 à 1063 par Coste et al., (2009), ce qui a rendu cet indice beaucoup plus performant. L’IBD a 

été appliqué avec succès à l’évaluation de la qualité de l’eau dans plusieurs pays, et plusieurs 

chercheurs ont trouvé de fortes corrélations avec certaines variables de la qualité de l’eau (Bere, 

2016; Tan et al., 2013; Besse-Lototskaya et al., 2006; Goma et al., 2005). Dans notre étude l’IBD 

a montré de fortes corrélations avec 7 variables environnementales à savoir la conductivité 

électrique, la turbidité, l’oxygène dissout, les nitrates, les phosphates, la DCO et la DBO5, ce résultat 

a été confirmé par Kalyoncu et Serbetci (2013), Taylor et al. (2007a) et Vilbaste (2004) qui ont 

signalé des corrélations significatives élevées entre l’IBD et la majorité des facteurs 

environnementaux étudiés.  

De fortes corrélations négatives ont été observées dans la présente étude entre la conductivité 

électrique et les indices l’IBD, ROTTt et ROTTs. Ce résultat est en accord avec Stancheva et al. 

(2009), qui ont rapporté une corrélation négative élevée de la conductivité avec les indices de 

diatomées. En revanche Gbadebo et al. (2019) ont signalé l’absence de corrélations significatives 

entre la conductivité électrique et les indices de diatomées lors des études menées sur la rivière 

Abeokuta, dans le sud-ouest du Nigeria. 

Dans plusieurs pays, l’un des indices les plus populaires est l’indice IPS (Noga et al., 2016; Martin 

et Fernández, 2012; Solak et al., 2011). L’IPS a été développé sur de grandes bases de données et 

un nombre important de taxons (Rimet et al., 2005; Watanabe et al., 1986).  

Blanco et al., (2007) ont comparé certains indices biotiques et des indices de diatomées dans le 

bassin de Duero (Espagne), et ils ont constaté que l’IPS était le meilleur indice pour refléter l’état de 

la qualité de l’eau de la rivière. Dans notre étude, l’indice IPS a montré de corrélations 
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significatives avec les variables nitrates, phosphates, oxygène dissout et turbidité. De même, des 

corrélations significatives ont été rapportées dans plusieurs études avec l’indice IPS et l’ont qualifié 

de l’indice le plus important dans l’évaluation biologique de l’eau  (Noga et al., 2016; Rimet et al., 

2004b; Almeida, 2001; Dell’Uomo et al., 1999; Descy et Ector, 1999; Kwandrans et al., 1998). 

Dans le Kébir-Rhumel, l’indice DES a présenté des corrélations significatives avec trois variables 

environnementale, à savoir les sulfates, la DBO5 et la vitesse du courant, Solak et al., (2020) dans 

leurs études sur le bassin de Sakarya en Turquie, ont trouvé des corrélations significativement 

importantes de cet indice avec les variables environnementales. Alors que le DES avait de faibles 

corrélations avec la qualité générale de l’eau dans les études menées par Taylor et al., (2007a) sur 

les rivières Waal et Vilge en Afrique du Sud. 

L’Indice de diatomées (IDP), cet indice a été élaboré en Argentine en tant qu’indice biotique 

spécifique pour les eaux urbaines, agricoles et industrielles impactées (Gómez et Licursi, 2001). 

L’indice a été amélioré pour distinguer la pollution des phénomènes d’eutrophisation naturelle 

(Gómez et Licursi, 2001). L’indice de diatomées de Pampean a été appliqué avec succès dans 

plusieurs régions tropicales. Dans notre étude, l’indice IDP a présenté de faibles corrélations avec 

les variables environnementales ce qui a également été rapporté dans les études de Tan et al., 

(2013) sur la rivière subtropicale Han en Chine.  

De faibles corrélations avec les variables environnementales ont été trouvées dans nos sites sur le 

bassin versant  Kébir-Rhumel avec l’indice IDAP. Nos résultats corroborent ceux de Tan et al., 

(2013). En revanche, il est rapporté que l’indice IDAP avait de fortes corrélations avec les 

paramètres environnementaux dans les études de Solak et al., (2020) sur le bassin Sokarya et Tan 

et al. (2017) sur deux rivières subtropicales en Australie.  

Fawzi et al. (2001) ont testé certains indices de diatomées dans le cours d’eau de Hassar (Maroc), 

et ils ont trouvé que l’indice IDAP convient mieux à l’évaluation de la qualité de l’eau dans ce 

cours d’eau.  

L’une des raisons les plus importantes pour limiter l’utilisation des indices de diatomées adoptés à 

partir de différentes zones climatiques (ou développés dans un but spécifique) est qu’il existe de 

grandes différences entre les structures des espèces des assemblages de diatomées. 

Il est important de noter que les mêmes taxons dans divers indices ont des sensibilités différentes à 

la pollution (ou parfois ne sont pas inclus) ce qui entraîne une grande variabilité dans les scores 

obtenus (Besse-Lototskaya et al., 2011), autrement dit la performance de chaque indice reflète le 

degré de chevauchement entre les listes de taxons fournies avec l’indice et celles identifiées dans les 

sites d’étude. 
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Dans notre étude un exemple est les valeurs obtenues pour l’indice LOBO, qui sont beaucoup plus 

élevés que les autres indices. 

Dans ce cas, les différences dans les valeurs des indices étaient dues au manque de données (pour 

l’indice LOBO) pour des espèces aussi répandues, LOBO est un indice brésilien qui prend en 

compte principalement les espèces tropicales. Il est donc important de choisir un indice comprenant 

des données écologiques pour les espèces identifiées dans nos sites. 

IV.11.11. Les formes aberrantes de diatomées dans le bassin versant  Kébir-Rhumel  

Des valves tératologiques de diatomées (frustules présentant des anomalies de 

développement) ont été retrouvées à faible pourcentage (0,25%) dans les échantillons collectés.  

Les rejets bruts non épurés renferment 79,78% des cellules déformées. 

L’analyse de la composition taxonomique des assemblages de diatomées a montré que 14 espèces 

de diatomées présentaient des anomalies morphologiques qui pourraient être considérées comme 

des tératologies. 

M. permitis F. anormale (MAPT) 26,97%, C. subminuscula F. anormale (ESBT) 19,10%, 

G.parvulum F. anormale (GPAT) 11,24%, S. seminulum F. anormale (SSET) 11,24%, N. palea F. 

anormale (NPTR) 11,24%, N. veneta F. anormale (NVTG) 7,87%, L. goeppertiana F. anormale 

(LGOT) 2,25%, Cocconeis euglypta F. anormale (DEFO) 2,25%, C. accomoda F. anormale 

(DEFO) 2,25%, N amphibia F. anormale (NATG) 1,12%, N. dissipata F. anormale (NDTG) 1,12%, 

N. umbonata F. anormale (NUTG) 1,12%, P. frequentissimum F. anormale (PLFT) 1,12%, et 

Rhoicosphenia abbreviata F. anormale (RABT) 1,12% sont les espèces qui ont présenté des 

tératologies de frustules (Figure IV.15). 

Des microphotographies de quelques espèces aberrantes de diatomées avec flèches indicatrices de la 

zone portant l’anomalie sont présentées dans la Figure IV.16. 
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Figure IV.15. Pourcentage des frustules déformés de diatomées. 
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Figure IV.16. Microphotographies des espèces aberrantes avec flèches indicatrices de la zone 

portant l’anomalie. 
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Plusieurs types de tératologies ou de déformations ont été décrites dans la littérature 

(Falasco et al., 2021; Olenici et al., 2019; Falasco et al., 2009b), seulement trois types ont été 

retrouvés dans nos échantillons de collecte, il s’agit des déformations affectant le contour de valves 

(l’anomalie la plus fréquemment observée), la formation des stries et l’organisation des fibules. 

 L'analyse des variations saisonnières de la tératologie a montré que, dans les échantillons prélevés 

en hiver, M. permitis (MAPT), est l’espèce dominante, avec 34,21% des individus anormaux de 

cette saison. Dans la même saison, des valves déformées de C. subminuscula (ESBT), G. parvulum 

(GPAT), N. veneta (NVTG), N. umbonata (NUTG) et S. seminulum (SSET) ont également été 

identifiés.  

En période estivale, les frustules déformés de N. palea F. anormale (NPTR), M. permitis (MAPT), et 

C. subminuscula (ESBT) ont dominé parmi tous les taxons déformés. En revanche, le printemps 

était la saison qui a marqué moins de formes aberrantes de cellules de diatomées. 

Dans la présente étude, les communautés de diatomées que nous avons observées n'ont pas présenté 

de pourcentage important d'anomalies résultant d'activités anthropiques, ainsi, les points les plus 

impactés tels que RS et RZ abritaient des taxons polluo-tolérants et aucune des formes 

tératologiques. 

Ce résultat inattendu contraste avec les résultats rapportés à ce jour dans la littérature (Morin et al., 

2012a; Falasco et al., 2009a; Dziengo-Czaja et al., 2008; Gold et al., 2003a) mais le fait que les 

déformations provoquent potentiellement des altérations du mouvement cellulaire et des 

mécanismes physiologiques associés pourrait empêcher le développement de ces individus dans des 

conditions extrêmement défavorables.  

Les aberrations morphologiques enregistrées dans nos sites d’étude marquent un taux de 0,5 ‰ sur 

les sites de prélèvement au niveau des STEP et 2‰ sur les sites fortement impactés par les rejets 

bruts non épurés, les proportions les plus élevées de formes aberrantes étaient observées en été, cela 

pourrait résulter des faibles concentrations en oxygène dans l’eau et les fortes concentrations de 

matière organique surtout dans les rejets non épurés. 

Parmi les types de déformations enregistrés dans nos sites de prélèvement, le contour valvulaire 

anormal était l'aberration la plus répandue, ce qui est en accord avec plusieurs travaux antérieurs 

(Cantonati et al., 2014; Falasco et al., 2009a; Falasco et al., 2009b; Olenici, 2019; Pandey et al., 

2018b; Park et al., 2020a; Tornés et al., 2018) et dans une moindre mesure des déformations au 

niveau des stries et dans l’organisation des fibules. 
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La formation de cellules aberrantes de diatomées a été associée à la pollution des milieux par des 

métaux lourds, tant dans la nature qu'en laboratoire (Gautam et al., 2017; Cantonati et al., 2014; 

Pandey et al., 2014; Lavoie et al., 2012; Falasco et al., 2009b; Silva et al., 2009; Morin et al., 

2008b).  

Selon Roig et al. (2007), la toxicité d’un métal peut varier avec d’autres facteurs tels que le pH de 

l'eau et la présence de matière organique. Par conséquent, la fréquence des déformations est 

susceptible d'être plus variable sous conditions de terrain que dans des conditions de laboratoire 

contrôlées (Pandey et al., 2017). 

En évaluant les anomalies des frustules des diatomées dans les eaux douces, Nriagu et Pacyna 

(1988) ont trouvé que l’écotoxicité des métaux lourds est supérieure à l’écotoxicité des toxiques 

organiques et des xénobiotiques.  

Les polluants nutritifs rejetés dans les rivières peuvent, par oxydation, dilater la valve des 

diatomées, provoquant des tératologies de diatomées (Lavoie et al., 2017), ainsi Dziengo-Czaja et 

al. (2008) ont signalé un pourcentage plus élevé de cellules aberrantes de diatomées dans les sites 

contaminés organiquement (chargés de nitrates et de phosphates) dans la baie de Puck, au sud de la 

mer Baltique.  

De nombreuses formes tératologiques de F. fasciculata ont été observées dans des échantillons 

contenant de fortes concentrations d'azote, de nitrites et d'ammonium (Stefaniak, 1998).  

Estes et Dute (1994), dans des expériences de laboratoire, ont montré que les aberrations de forme 

dans les cultures clonales de N. palea étaient causées par une carence en nutriments. 

Un pourcentage important de valves tératologiques a été détecté dans l'eau contaminée par le 

drainage minier acide dans Roşia Montană, en Roumanie dans les études de Olenici et al. (2017). 

L’étude menée par Rimet et al. (2004a) a montré que le fluoranthène à une certaine dose, peut être 

tératogène pour les diatomées d’eau douce. 

Schmitt-Jansen et Altenburger (2005) ont observé une déformation cellulaire chez Nitzschia 

exposé à de fortes concentrations de l’herbicide isoproturon.  

 

IV.12. Conclusion 

L’étude des assemblages de diatomées des eaux des rejets du bassin versant Kébir-Rhumel 

nous a permis d’identifier 166 taxons différents avec 74 taxons communs entre les rejets des STEP 

et les rejets bruts non épurés. Le printemps est la saison qui a marqué plus de diversité en genres et 

en espèces comparativement aux deux autres saisons.  
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Les résultats des analyses ont montré que la conductivité électrique, la température, la vitesse du 

courant ainsi que les nutriments constituent les principaux facteurs influençant la structure des 

communautés de diatomées.  

L’analyse des similitudes n’a pas révélé de différences entres les assemblages de diatomées entre 

les groupes des sites aval, 30m et 300m.  

L’évaluation biologique des eaux de rejets par les indices de diatomées a montré que le Kébir-

Rhumel avait généralement un état de qualité de l’eau très mauvais et plusieurs variables 

environnementales ont montré des corrélations significatives avec les indices de diatomées étudiés.  

Des formes tératologiques de diatomées ont été enregistrées à faible pourcentage (2,5 ‰) dans nos 

sites de prélèvement. La composition taxonomique a montré que 14 espèces de diatomées 

présentaient des anomalies morphologiques de frustules, avec des abondances plus élevées dans les 

eaux de rejets non épurés du bassin Kébir-Rhumel. 
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V.1. Introduction 

Vue la multitude de facteurs qui influencent les communautés de diatomées depuis 

l'environnement naturel, il est difficile de conclure que les formes tératologiques des diatomées sont 

directement causées par un type spécifique de pollution, car les effets d’un facteur de stress sur une 

communauté pourraient être modulés par le mode d’action d’autres facteurs de stress chimiques, 

leurs concentrations relatives et l’influence de paramètres environnementaux (Larras et al., 2017). 

Pour prouver une relation entre un type de pollution et une formation tératologique, il est nécessaire 

de neutraliser certains facteurs de confusion et de réaliser des études spécifiques en milieu contrôlé. 

A ce jour, peu d’études expérimentales documentent l’effet des facteurs abiotiques sur le 

développement de formes aberrantes de diatomées d’eau douce. 

Notre approche d’évaluation de l’impact ou de l’effet de la pollution sur les communautés de 

diatomées benthiques in situ a été complétée par des approches expérimentales visant à réduire la 

complexité du milieu naturel. 

V.2. Procédure et protocoles expérimentaux  

La salinisation de l’eau douce est devenue un problème écologique important qui peut nuire 

au biote aquatique (Vendrell puigmitja et al., 2021; Cañedo-Argüelles et al., 2016). La 

concentration croissante en sel est l'un des problèmes les plus courants qui touchent l'eau douce à 

travers le monde. C'est à cette altération de la qualité de l'eau que les communautés aquatiques, et 

notamment les diatomées, réagissent en modifiant leurs paramètres structurels et physiologiques au 

niveau individuel, ce qui se traduit généralement par l'apparition de formes tératologiques. 

La salinité est un paramètre clé dans tous les plans d’eau et est considérée comme l’un des facteurs 

environnementaux les plus importants ayant une incidence sur la structure et l’organisation des 

communautés aquatiques (Kefford et al., 2012; Choi et al., 2010; Lozupone et Knight, 2007; 

Piscart et al., 2005). 

Toutefois, il existe peu de données concernant les conséquences des salinités extrêmes sur les 

activités du biofilm de diatomées et par conséquent, sur le fonctionnement de l’état écologique 

(Vendrell-puigmitja et al., 2021). 

Les informations sur l'impact biologique de la salinisation de l’eau douce sont encore insuffisantes 

pour guider de manière significative les choix de gestion, et d’importantes questions restent non 

résolues (Cañedo-Argüelles et al., 2017). Dans cette optique, les recherches en laboratoire offrent 

la possibilité de réaliser des expériences dans des conditions déterminées et de démêler les effets 

combinés des paramètres environnementaux, saisissant ainsi une partie de la complexité des 

écosystèmes naturels. 
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Dans ce contexte, nos deux expériences réalisées au laboratoire nous ont permis d'évaluer l'effet de 

niveaux élevés de conductivité, comme un proxy de la salinité, sur la morphologie des diatomées 

d’eau douce. 

V.3. Etude de l’effet de la salinité sur la morphologie des valves des diatomées 

d'eau douce 

L’objectif principal de cette expérience est d'analyser l'effet des gradients ascendants de 

conductivité, comme indicateur de la salinité du NaCl, sur la morphologie des diatomées d'eau 

douce, en se concentrant particulièrement sur l'apparition de formes tératologiques et  en évaluant la 

dynamique de la richesse en espèces dans ces assemblages. 

V.3.1. Dispositif expérimental 

L'expérience est réalisée en utilisant des béchers en verre, remplis de 100 ml d'eau distillée 

auxquels nous avons ajouté 1 ml d'une suspension de périphyton de diatomée collectée de l’étang 

d’eau douce du laboratoire de Diatomologie/ Diatom Laboratory, León, Espagne, 42.6047093° N, 

5.5565376° W, et 2 ml de la solution Alga-Gro® concentrée, milieu d’eau douce, tamponné à pH 

7,8 cette solution fournit rapidement des cultures denses et est presque universelle pour la culture et 

la croissance des algues d'eau douce.  

Quatre niveaux de conductivité sont maintenus constants dans chaque bécher. Le premier bécher 

(T0) était considéré comme un traitement de contrôle à faible conductivité (225 ± 21,61 μS.cm−1), 

tandis que les autres béchers (T1, T2 et T3) affichaient un gradient de conductivité de 1042 ± 52,10 

μS.cm −1, 2053 ± 128,26 μS.cm−1 et 10 073 ± 860,87 μS.cm−1, respectivement, en ajoutant du sel 

marin (NaCl). La conductivité a été évaluée et ajustée chaque jour en utilisant une sonde numérique 

portable COLEMETER. Les béchers sont maintenus à un niveau d'eau constant sous la lumière 

naturelle du soleil pendant quatre semaines (W1, W2, W3 et W4). Chaque traitement est répété trois 

fois selon un plan en blocs randomisés. 

Des bandes de filtres en microfibres de verre Whatman GF/F (longueur × largeur = 32 × 15 mm) 

sont utilisées comme substrat artificiel pour la colonisation et le développement du biofilm de 

diatomées. Chaque bécher d'eau contient quatre bandes. Une bandelette est retirée de chaque 

traitement chaque semaine, placée dans des boîtes de Pétri et conservée à - 20 ° C jusqu'aux 

analyses (Figure V.1).  

 



 

 

Chapitre V : Investigation sur l’effet de la salinité sur la morphologie des valves des diatomées d’eau 

douce  

 

151 

 

 

Figure V.1. A- Une configuration expérimentale en laboratoire. Bandes de filtres en microfibre de 

verre Whatman GF/F utilisées comme substrat artificiel pour la colonisation et le développement du 

biofilm des diatomées. B- Début de l'expérience. C- La fin de l'expérience. D-Bandelettes retirées et 

placées dans des boîtes de Pétri et conservées à -20 °C jusqu'aux analyses. 

  

V.3.2. Teneur en chlorophylle-a  

Des aliquotes de 2,5 cm2 de chaque bandelette sont séparées pour mesurer les concentrations 

de chlorophylle-a. 

La chlorophylle-a est extraite des échantillons filtrés GF/F dans de l'éthanol à 90 %. 

Les échantillons sont placés dans des tubes opaques contenant chacun 10 ml d’éthanol et immergées 

dans de l’eau chaude (75 °C ±1) pendant cinq minutes, puis refroidies avec de l’eau froide du 

robinet et placées à l’obscurité pendant 15 minutes. 

Les échantillons sont ensuite centrifugés à 4000 tr/min pendant cinq minutes pour assurer la 

décantation des particules solides. 

La teneur en chlorophylle-a est quantifiée et déterminée à l’aide d'un spectrophotomètre UV-visible 

à 665 et 750 nm (ISO, 1992).  

La chlorophylle-a de chaque échantillon est calculée selon l’équation suivante :  

A 

D C B 
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Chl-a = 29,6 *[A665 – A750]. 

Où 29,6 est le coefficient d’absorption spécifique pour la chlorophylle purifiée à l’éthanol. 

V.3.3. Identification 

Le biofilm est retiré des bandelettes en l'agitant doucement dans 10 ml d'eau distillée, puis 

nettoyé avec 5 ml de peroxyde d'hydrogène chaud (30 %) et quelques gouttes d'acide chlorhydrique 

pour éliminer les matières organiques et les carbonates de calcium. 

Les échantillons de diatomées sont rincés à plusieurs reprises avec de l'eau distillée, puis placés sur 

des lamelles et séchés, montés sur une lame de verre en utilisant la résine réfringente Naphrax 

(Brunel Microscopes Ltd (Royaume-Uni), IR = 1,74). Il est possible d’identifier les valves de 

diatomées au niveau de l'espèce ou de la sous-espèce et de les dénombrer au microscope optique 

(Olympus BX 60) avec un grossissement allant jusqu'à × 1 000 avec huile d’immersion, et en 

utilisant des références taxonomiques conventionnelles (Blanco Lanza et al., 2011; Hofmann et 

al., 2011), pour séparer les formes anormales. Toutes sortes de tératologies sont examinées selon 

Falasco et al. (2009a, b). L’abondance relative des espèces de diatomées a été calculée et exprimée 

en individus par cm2. 

V.3.4. Traitement des données 

L’abondance relative des formes aberrantes est définie comme variable de réponse pour 

tester les différences significatives entre les traitements. L’ANOVA bidirectionnelle non 

paramétrique ‘Two-way non-parametric ANOVA’ (Anderson, 2001) est utilisée pour étudier la 

présence de différences significatives entre les traitements d’échantillonnage. L’ANOVA 

bidirectionnelle ‘Two-way ANOVA’ est utilisée pour analyser les changements de la teneur en 

chlorophylle-a des échantillons et des semaines.  

L’indice de Shannon est calculé (cf. chapitre IV, Analyse des données). 

Les analyses statistiques sont réalisées en utilisant le logiciel Past (Hammer et al., 2001). 

Les valeurs de p inférieures à 0,05 sont considérées comme statistiquement significatives, pour 

toutes les analyses. 

V.3.5. Résultats et discussion  

De nombreux facteurs environnementaux sont connus pour être responsables des 

déformations produites sur les valves des diatomées. Falasco et al. (2009a, 2021) ont passé en 

revue différents types de tératologie et exploré les différents mécanismes potentiels impliqués. 

Schmid (1979) a déjà noté que les diatomées peuvent modifier la structure des valves au cours du 

développement en réponse à des perturbations environnementales via des changements 
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métaboliques et physiologiques. Bien que les mécanismes à l'origine des tératologies ne soient pas 

entièrement compris (Falasco et al., 2021; Lavoie et al., 2017), il est évident que les stress 

physiques et chimiques modifient les processus cellulaires impliqués dans la division cellulaire et la 

formation des valves (Yang et Duthie, 1993; Andresen et Tuchman, 1991). 

Notre approche expérimentale se concentre sur un facteur de stress important, la conductivité de 

l'eau, en évaluant l'effet d'un gradient de stress de salinité induit sur le développement de valves 

anormales de diatomées au fil du temps à l'échelle du laboratoire. 

V.3.5.1. Composition de la communauté 

Au total, 32 genres de diatomées sont identifiés dans les échantillons, 13 genres présentent 

différents signes de tératologie, y compris des contours de valve irréguliers, des raphes atypiques, 

des fibules perturbées et des stries aberrantes. Achnanthidium (31,85%), Nitzschia (25,67%), 

Planothidium (9,68%), Navicula (8,42%), Staurosira (7,88%) et Fragilaria (6,26%) sont les genres 

les plus abondants avec des formes aberrantes, à l’inverse des espèces telles que A. rivulare 

Potapova & Ponader 2004, Cocconeis lineata Ehrenberg 1843,P. delicatulum (Kützing) Round & 

Bukhtiyarova 1996 et P. granum (Hohn & Hellerman) Lange-Bertalot 1999 n’ont montré aucune 

tératologie et ce, à tous les  niveaux de salinité. 

La tératologie la plus répandue observée dans nos espèces de diatomées est la présence de contours 

de valves irréguliers chez A. minutissimum (Kützing) Czarnecki 1994, A. pyrenaicum (Hustedt) 

Kobayasi 1997, Cocconeis euglypta Ehrenberg 1854, Craticula subminuscula (Manguin) Moser 

Lange-Bertalot & Metzeltin 1998, Encyonema silesiacum (Bleisch in Rabh.) D.G. Mann 1990, F. 

vaucheriae (Kützing) Petersen 1938, plusieurs espèces de Nitzschia (N. palea (Kützing) W.Smith 

1856, N. dissipata (Kützing) Grunow 1862, N. frustulum (Kützing) Grunow 1880, et N. soratensis 

Morales & Vis 2007), Planothidium frequentissimum (Lange-Bertalot) Lange-Bertalot 1999, 

Punctastriata sp., Reimeria sinuata (Gregory) Kociolek & Stoermer 1987, Surirella angusta 

Kützing 1844 et Staurosira venter (Ehrenberg) Cleve & Moeller1881. Des raphes atypiques sont 

trouvés chez Encyonopsis microcephala (Grunow) Krammer 1997 et des stries aberrantes chez F. 

vaucheriae et plusieurs espèces de Navicula (N. tripunctata (O.F.Müller) Bory 1822, N. veneta 

Kützing 1844, N. recens (Lange-Bertalot) Lange-Bertalot 1985 et N. gregaria Donkin 1861). 

Des tératologies mixtes sont également notées chez F. vaucheriae et N. veneta avec un contour de 

valve irrégulier et des stries aberrantes, E. microcephala impliquant le contour de valve et le raphe, 

et N. frustulum avec une perturbation des fibules et un contour de valve irrégulier.  

Au cours de la période d’exposition d’un mois, des changements significatifs dans la morphologie 

des diatomées sont observés, indiquant que la salinité affecte la structure des cellules en modifiant 

le contour des valves, le nombre de fibules et en déformant les raphes et les modèles des stries. 
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D’autres études rapportent en outre, des changements dans les dimensions des valves avec 

l’augmentation de la salinité (Trobajo Pujadas, 2007; Trobajo et al., 2004, 2011; Cox, 1995; 

Wendker, 1990; Jahn, 1986).  

Des aberrations de stries détectées dans nos échantillons sont également observées chez la diatomée 

centrique Cyclotella cryptica Reimann, Lewin & Guillard 1963 sous différents régimes de salinité 

(Schultz, 1971), bien que Trobajo et al. (2004) et Cox (1995) n’ont pas trouvé de changements 

dans la densité des stries et, en fait, aucun effet cohérent de la salinité sur la morphologie des 

cellules, mais seulement des réponses spécifiques aux taxons (Trobajo et al., 2004, 2011). 

V.3.5.2. Effet du temps d’exposition et des niveaux de salinité sur le développement des    

valves tératologiques 

L’analyse bidirectionnelle de l’ANOVA a révélé que le pourcentage de diatomées 

tératologiques est significativement affecté à la fois par les niveaux de salinité et le temps 

d’exposition (Figure V.2), montrant une augmentation significative (F = 8,79, p = 0,0002) du 

pourcentage de valves aberrantes à mesure que le temps d’exposition augmentait (Figure V.2.A). 

Il est à noter qu’aucune valve tératologique n’est apparue dans le traitement témoin ou traitement 

contrôle T0 tout au long de la période d’exposition. Cependant, le développement exponentiel des 

valves aberrantes est évident dans les traitements T2, et T3, par rapport à la légère augmentation 

observée dans T1. La fréquence des valves tératologiques augmente avec la conductivité (F = 3,72, 

p = 0,021), (Tableau V.1), avec une augmentation très significative au cours des semaines 3 et 4. 

Néanmoins, le pourcentage de formes tératologiques dans le traitement T3 s’est stabilisé, atteignant 

une phase stationnaire par rapport aux autres traitements (Figure V.2.B). 
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(A)                                                                        (B) 

 

 
 

Figure V.2. Graphiques plot d'interaction montrant le pourcentage de formes tératologiques tout au 

long de la durée d'exposition (A) et des niveaux de salinité (B). Voir les codes de traitement dans le 

texte. 

 

Tableau V.1. Résultats de l’ANOVA bidirectionnelle “two-way ANOVA” non paramétrique sur le 

pourcentage de diatomées tératologiques. 

 

 
Sum of 

squares 

df Mean 

square 

F p 

Traitements 269.18 3 89.73 3.72 0.021 

Semaines 635.93 3 211.98 8.79 0.0002 

Interaction 330.36 9 36.71 1.52 0.18 

Within 771.47 32 24.11   

Total 2006.94 47    

 

 

Les variations de l'abondance des valves tératologiques le long du gradient expérimental de 

conductivité sont illustrées dans la Figure V.3, mesurées en nombre d'individus par unité de surface 

du substrat. L’exposition des biofilms phototrophes de diatomées à des taux de salinité accrus a 

entrainé une augmentation significative du nombre de formes anormales par rapport aux traitements 

T0, T1, T2 et T3. Les résultats de l'analyse statistique ont confirmé des variations significatives (F = 

14,39, p = 0,005) dans le nombre de valves tératologiques qui comparent les niveaux de salinité à la 

fin de l'expérience. 
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Figure V.3. Diagramme à barres montrant le nombre de valves tératologiques par cm2 pour les 

différents niveaux de salinité à la fin de l’expérience. Barres d’erreur : erreur standard. 

 

 

Au cours des quatre semaines de l'expérience, les traitements T0 n'ont enregistré aucune 

forme anormale, tandis que le nombre de formes tératologiques a augmenté à 13,64 valves/cm2 avec 

l'augmentation de la conductivité en T1, 64,24 valves/cm2en T2 et 68,50 valves/cm2en T3. Durant 

les deux premières semaines, les échantillons ne contiennent aucune forme tératologique quel que 

soit le niveau de salinité. A la fin de l'expérience, 7,35, 46,46 et 142,50 valves aberrantes/cm2 sont 

enregistrées respectivement pour les traitements T1, T2 et T3 (Figure V.3).  

L’effet de la salinité sur les cellules de diatomées s’est avéré cumulatif dans le temps, avec de nettes 

différences, en termes de nombre de cellules anormales et de tératologies développées entre les 

traitements expérimentaux et témoins à la fin de l’étude. D'après nos recherches expérimentales, il a 

été constaté un nombre croissant de cellules aberrantes par cm2 le long du gradient de salinité. Ce 

résultat est en accord avec celui de Cochero et al. (2017) qui ont constaté que les traitements 

d'exposition chronique au sel entraînaient une augmentation du pourcentage d'anomalies nucléaires 

dans les assemblages de diatomées. 

Les traitements témoins (T0) ne présentaient aucune anomalie ou déformation. Ceci n’est pas 

surprenant étant donné que les tératologies sont absentes ou très rares dans les milieux naturels non 

soumis à une pression de contaminants (< 0,5 %) (Arini et al., 2012a; Morin et al., 2008b).  

Le contour irrégulier des valves est la tératologie prédominante dans nos échantillons, étant la seule 

forme aberrante observée dans les niveaux T1, suivie par des raphes atypiques, des stries aberrantes 

et des fibules perturbées dans les traitements T2 et T3. 
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Toutes ces anomalies ont déjà été signalées dans des assemblages de diatomées subissant d’autres 

facteurs de stress, tels qu'une faible vitesse du courant, des conditions de sécheresse, des intensités 

lumineuses élevées, etc. (Falasco et al., 2009a, 2009b). 

Les déformations mixtes sont survenues à faible fréquence dans les traitements T2 et T3. Ces 

diatomées porteuses de déformations mixtes (avec plus d'un type de déformation dans le même 

frustule) sont connues pour être moins viables et incapables de se reproduire, elles sont rarement 

observées dans les biofilms naturels (Falasco et al., 2009b) ainsi que dans les expérimentations en 

laboratoire (Arini et al., 2013). 

Il est à noter que le stress salin n’a pas induit de déformations chez 19 des 32 genres observés dans 

les biofilms jusqu’à la fin de l’expérience. Cyclotella meneghiniana Kützing 1844, la seule 

diatomée centrée présente dans nos échantillons, n'a montré aucune tératologie sous les différents 

niveaux de salinité. Ceci est conforme aux conclusions de Pandey et al. (2014), Duong et al. 

(2008) et Morin et al. (2008a), qui ont révélé que les diatomées pennées présentaient une 

prévalence d'anomalies plus élevée que les diatomées centriques. À cet égard, Håkansson et 

Chepurnov (1999) ont constaté que la salinité a peu d'effet sur la morphologie de C. meneghiniana, 

ne présentant que de légères différences dans les fultoportulae, les pores satellites et la longueur des 

stries en réponse au stress osmotique. 

Dans leurs études en laboratoire sur Skeletonema subsalsum (Cleve-Euler) Bethge 1928, Paasche et 

al. (1975) ont observé une influence très marquée de la salinité sur la morphologie des valves : dans 

les cultures cultivées sous des salinités de 1 à 3‰, les faces des valves sont plates et les processus 

de connexion sont peu visibles, cependant, lorsque la salinité augmente, les cellules prenaient une 

forme en tonneau et les processus de connexion deviennent perceptibles. McMillan et Johansen 

(1988) ont également étudié la morphologie de Thalassiosira decipiens (Grun) Jorgensen 1905 à 

quatre niveaux de salinité différents (15‰, 20‰, 25‰ et 30‰) en laboratoire, détectant des 

anomalies dans la forme, le motif et la plage de densité des aréoles, avec l’absence de rimoportulae 

et de fultoportulae réduites ou manquantes. 

En général, nos résultats corroborent les conclusions rapportées dans la littérature (par exemple, 

Håkansson et Chepurnov (1999), McMillan et Johansen (1988), et Paasche et al. (1975)) selon 

lesquelles la morphologie des valves de diatomées dépend de la salinité, et soit la pression 

osmotique et/ou la composition ionique (voir Lewin et Roberston, 1971) a un effet direct sur le 

développement de la structure cellulaire, provoquant l’apparition de formes aberrantes. 
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V.3.5.3. Changements dans l'assemblage des diatomées 

Au niveau communautaire, le stress salin n’a eu aucun effet perceptible dans notre 

expérience. Avant même l'induction du stress salin, la composition en genres de l'assemblage 

périphytique a été variée, et cette diversité a été conservée tout au long de l'expérience. Ceci est en 

accord avec les travaux antérieurs utilisant des impulsions de sel de 3 heures sur une période 

d'exposition de 16 jours (Cañedo-argüelles et al., 2014), dans lesquels aucun effet significatif sur 

la communauté des diatomées n'a été trouvé. Cochero et al. (2017) n’ont pas enregistré de 

différences significatives dans la composition, la diversité et la régularité des assemblages de 

diatomées liées aux augmentations chroniques et impulsionnelles de la salinité.  

Les différents niveaux de salinité utilisés dans nos expériences n’ont pas induit une réduction de la 

densité cellulaire ni la prédominance de taxons particuliers. Cependant, Cañedo-Argüelles et al. 

(2017) ont observé des variations dans la composition des espèces dans les cours d’eau artificiels en 

utilisant différentes concentrations de sel. Dans son étude sur un gradient salin le long de la rivière 

Wipper (Allemagne centrale), Schulz (2016) a également observé une baisse du nombre et de la 

variété des diatomées. 

Selon les travaux de Vendrell-puigmitja et al. (2021), il a été constaté que la salinisation de l'eau 

douce causée par les effluents des mines de l'extraction de potasse provoquait un changement dans 

la communauté de diatomées du biofilm exposé. Venâncio et al. (2019) ont trouvé que même de 

légères augmentations de la salinité peuvent être suffisantes pour induire des changements 

structurels dans les communautés d’eau douce. Ces résultats contrastés nous amènent à conclure 

avec Cañedo-Argüelles et al. (2017), que des recherches plus approfondies sont indispensables 

pour mieux appréhender les réponses des diatomées face à la salinisation. 

V.3.5.4. Effet sur la teneur en chlorophylle-a 

Les dommages cellulaires affectant les pigments photosynthétiques (y compris la 

chlorophylle-a) peuvent refléter objectivement les conditions de stress environnemental (Chen et 

al., 2016a) et, à l'inverse, il est possible que la stimulation de la production de chlorophylle-a 

témoigne d'un besoin cellulaire de se protéger contre les dommages causés par le stress lié à la 

pollution de l'environnement. (Riethman et al., 1988). 

Malgré cette pertinence physiologique, les rapports faisant état de modifications de la teneur en 

chlorophylle-a après un stress salin sont relativement rares. Rai et Abraham (1993) ont signalé que 

la chlorophylle est la principale cible de la toxicité du sel, limitant le taux d'assimilation et 

entraînant ainsi une diminution de la photosynthèse. Les concentrations extracellulaires élevées de 

Na+ ont un impact direct sur l'équilibre ionique à l'intérieur de la cellule et, par conséquent, sur le 

métabolisme cellulaire (Talebi et al., 2013), Cela peut entraîner une réduction de la capacité des 
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cellules à assimiler le CO2 et une régulation négative de leur capacité à capter la lumière afin de 

s’adapter à leur métabolisme réduit en carbone (Lu et Zhang, 2000). 

Dans notre étude, la concentration de chlorophylle-a dans le biofilm expérimental était 

significativement affectée par les niveaux de salinité (F = 7,76, p = 0,00049) et le temps 

d’exposition (F = 22,17, p = 5,91*10-8), Tableau V.2. 

Elle a augmenté progressivement (Figure V.4.A) avec l'augmentation du temps d'exposition jusqu'à 

la troisième semaine, puis a diminué jusqu'à la fin de l'expérience. En particulier, les taux de 

chlorophylle-a au cours des semaines 2 et 3 ont augmenté dans T1 (0,96 et 1,01 µg.cm-2 

respectivement), mais ont diminué dans les traitements T2 et T3 (0,81 et 0,71 µg.cm-2 

respectivement dans W2), et ( 0,87 et 0,79 µg.cm-2 dans W3), alors que ces concentrations ont 

augmenté dans T1 et T2 (0,53 et 0,64 µg.cm-2), et ont diminué dans T3 (0,38 µg.cm-2) à la fin de 

l'expérience (Figure V.4.B). Au cours de la première semaine W1 de colonisation, une légère 

augmentation dans T2 a été aperçue, suivie d'une diminution dans T3. 

 

(A)                                                                        (B) 

 
 

Figure V.4. Courbes d'interaction de la concentration de chlorophylle-a (µg/cm2) pendant le temps 

d’exposition (A) et les niveaux de salinité (B). 
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Tableau V.2. Résultats de l’ANOVA bidirectionnelle concernant la concentration de chlorophylle-a 

 

 
Somme des 

carrés 

df Moyenne 

carrée 

F p 

Traitements 0,99 3 0,33 7,76 0,00049 

Semaines 2,82 3 0,94 22,17 5,91*10-8 

Interaction 0,20 9 0,02 0,52 0,85 

Within 1,36 32 0,04   

Total 5,36 47    

 

 

 

La présente étude expérimentale a démontré une perturbation de la teneur en chlorophylle-a 

induite par la salinité, le mécanisme de production de chlorophylle-a étant perturbé par le 

changement de salinité induit. La teneur totale en chlorophylle-a a augmenté de manière 

significative dans les traitements T1 par rapport aux niveaux témoins, suivie d'une nette diminution 

dans T2 et T3 vers la fin de l'expérience. Nos résultats concordent avec ceux de Liang et al. (2014), 

qui ont étudié l'effet de la salinité sur deux diatomées Phaeodactylum tricornutum Böhlin et 

Chaetoceros gracilis Schuett. Les chercheurs ont observé une hausse notable de la teneur en 

chlorophylle avec l'augmentation des temps d'exposition et des niveaux de salinité jusqu'à 30 psu 

pour P. tricornutum, et de 20 à 30 psu pour C. gracilis après 48 h d'exposition, suivie d'une 

diminution de la teneur en chlorophylle à des concentrations plus élevées. 

Shetty et al. (2019) et Hiremath et Mathad (2010) ont également trouvé des résultats similaires 

chez Chlorella sp., signalant une augmentation des niveaux de pigment à de faibles concentrations 

de NaCl et une diminution à des concentrations élevées. Selon Moradi et Ismail (2007), une 

diminution des niveaux de chlorophylle à des salinités plus élevées est causée par des taux de 

photosynthèse plus faibles dus au stress osmotique et ionique toxique du sel, mais d'autres facteurs 

de stress comme les métaux lourds sont connus pour induire une réponse similaire (Pandey, 2020; 

Hill et al., 2000). En revanche, plusieurs ajouts pulsés de sel, ainsi que des traitements pulsés et 

chroniques, n'ont eu aucun effet sur les concentrations de chlorophylle-a dans les études menées par 

Cochero et al. (2017) et Cañedo-argüelles et al. (2014), respectivement. 
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V.4. Investigation et exploration de l'effet de la salinité comme cause principale 

de la tératologie chez les diatomées d'eau douce 

L’objectif principal de cette étude est d’évaluer l’effet de la salinité élevée sur les diatomées 

d’eau douce dans des conditions de laboratoire. Nous nous intéressons en particulier au 

développement de formes tératologiques, à l’évaluation du degré de déformation du contour des 

valves, ainsi qu’à la dynamique de la richesse spécifique dans ces assemblages. 

V.4.1. Montage expérimental  

L’expérience a été réalisée en juillet 2020 en utilisant des plateaux en plastique (longueur × 

largeur × hauteur = 46 × 32 × 8 cm), remplis de 4 litres d’eau provenant d’un étang d’eau douce 

expérimental (Laboratoire de Diatomologie, León, Espagne, 42.6047093° N, 5.5565376° W), 

auxquels on a ajouté 25 ml d’une suspension de périphyton prélevée du même étang et 80 ml du 

milieu d’eau douce concentré Alga-Gro®. 

Deux niveaux de conductivité sont maintenus : le premier est le traitement contrôle (faible 

conductivité : LC : ~460 µS/cm : conductivité de l’eau sans aucun ajout), et le second, traitement à 

haute conductivité (HC : ~1400 µS/cm) en ajoutant du sel marin. La conductivité de l’eau est 

mesurée et ajustée quotidiennement. Les plateaux sont maintenus à un niveau d’eau constant sous la 

lumière naturelle du soleil pendant quatre semaines. 

 

La figure V.5.3 montre un seul essai. Le même plan est reproduit trois fois (trois essais) 

dans les mêmes conditions. Chaque traitement est répété trois fois.  

L’expérience a eu lieu dans une chambre vitrée recevant la lumière du soleil avec une intensité et 

une photopériode naturelle durant toute la période d’incubation.  

Les plateaux sont maintenus à température ambiante. 

Des lames de verre de microscope comportant une cavité sont utilisées comme substrat artificiel 

pour la colonisation et la croissance des diatomées périphytes. Chaque plateau ou bac à eau 

contenait trois lames : deux lames sont retirées de chaque traitement (contrôle LC et haute 

conductivité HC) après deux (lames LC2 et HC2) et quatre semaines (lames LC4 et HC4) 

respectivement, tandis que la troisième lame est transférée de LC à HC (lame Trans-H) et vice-versa 

(lame Trans-L) après la deuxième semaine et retirée à la fin de l’expérience (Figures V.5.1 à 3). 

Les lames retirées sont placées dans des tubes à vis en polypropylène de 50 ml (Falcon-BD, 

Franklin Lakes, New Jersey, États-Unis) et conservées au congélateur à -20 °C jusqu’aux analyses. 

Notons que l’utilisation de lames à cavité n’est pas liée à l’expérience elle-même, mais plutôt 

utilisées pour des raisons purement pratiques, dans les premières étapes de l’expérience, et puisque 
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le verre et l’eau ont des indices de réfraction similaires, il était très difficile de percevoir 

visuellement la position de ces lames dans le plateau. Nous avons constaté que l’utilisation de lames 

excavées facilitait la détection visuelle. 

Apres colonisation nous avons évidemment utilisé tout le biofilm déposé sur toute la surface des 

lames, et non seulement sur la partie effondrée. 

 

 
 

Figures V.5. 1 et 2: Expérience dans des plateaux pour la fixation des diatomées. 3: Représentation 

schématique de l'expérience constituée de deux plateaux en plastique contenant chacun trois lames 

de verre avec une cavité, LC2, Trans-H et LC4/HC2, Trans-L et HC4 respectivement pour les 
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plateaux à faible conductivité (LC) et à Haute conductivité (HC). Les rectangles pointillés sont les 

lames retirées de chaque traitement, les rectangles avec traits sont les lames transloquées de LC à 

HC (lames Trans-H) et vice-versa (lames Trans-L). Les lames retirées ont été placées dans des tubes 

à vis en polypropylène de 50 ml (Falcon-BD, Franklin Lakes, NJ, USA) et conservées au 

congélateur à -20 ° C jusqu'aux analyses. 

V.4.2. Identification 

Les lames ont été nettoyées avec du peroxyde d'hydrogène chaud (30 %) et quelques gouttes 

d'acide chlorhydrique pour éliminer les matières organiques et dissoudre les carbonates de calcium. 

Les échantillons ont ensuite été rincés plusieurs fois avec de l'eau distillée.  

Les échantillons purifiés sont transférés sur des lamelles et placés en suspension pendant une 

période de 24 heures. Suite à leur séchage, des lames de verre permanentes sont mises en place à 

l'aide d'une résine à haute réfraction : Naphrax (Brunel Microscopes Ltd (Royaume-Uni), IR = 

1,74). Les frustules de diatomées sont identifiés et comptés au microscope optique au grossissement 

×1000, microscope Olympus BX 60, avec huile d’immersion, en utilisant les références standards et 

en séparant les formes tératologiques (Blanco Lanza et al., 2011; Hofmann et al., 2011).  

Les abondances relatives des espèces de diatomées sont calculées. 

V.4.3. Traitement des données 

L’abondance relative des formes tératologiques est définie comme variable de réponse. En 

raison de la non-normalité de cette variable, Le test de Kruskal-Wallis est utilisé pour analyser les 

variations statistiques entre les traitements (Ostertagová et al., 2014). 

Après 4 semaines de traitement, on a comparé la composition de l'assemblage de diatomées en 

utilisant l'échelle multidimensionnelle non métrique (NMDS), en utilisant la corrélation de rang de 

Spearman comme mesure de distance, et en séparant les formes normales et tératologiques dans 

chaque genre. Les genres singletons, présents dans un seul échantillon, sont préalablement 

supprimés.  

Pour tester les différences significatives entre les traitements, un test ANOSIM unidirectionnel, 

utilisant des coefficients de similarité euclidienne est effectué entre les coordonnées cartésiennes 

des groupes résultants. 

L'ensemble des analyses statistiques est réalisé en utilisant le logiciel Past, tandis que les photos des 

espèces aberrantes ont été traitées en utilisant le logiciel GIMP version 2.10.32 (2022). 

V.4.4. Degré de tératologies 

Pour évaluer le degré de déformation de la valve, la morphométrie géométrique est utilisée 

pour analyser les changements de contour de la valve causés par les traitements expérimentaux chez 
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Pseudostaurosira brevistriata (Grunow) D.M. Williams & Round, l'espèce dominante dans les 

échantillons. 

Au total, 141 individus de P. brevistriata sont photographiés à l'aide de l'appareil photo numérique 

Optikam et du logiciel OptikaView7. Les images sont binarisées et segmentées en utilisant le 

logiciel ImageJ (Abràmoff et al., 2004). Les contours des valves sont ensuite vectorisés avec le 

package Shape v.1.3 (Iwata et Ukai, 2002), qui utilise l'analyse elliptique de Fourier (AEF) pour 

décrire le contour de valve. L'EFA implique d’ajuster un nombre donné d'harmoniques en fonction 

du contour de la valve d’origine. Ensuite, les harmoniques sont analysées en utilisant l’analyse en 

composantes principales (ACP). 

Les différences de contour entre les valves normales et aberrantes de P. brevistriata sont  testées au 

moyen d'un test ANOSIM utilisant les distances euclidiennes entre les scores ACP. 

V.4.5. Résultats et discussion  

L’apparition d’individus anormaux est l’un des effets les plus frappants du stress 

environnemental sur le métabolisme des diatomées. Bien que les déformations puissent survenir à 

différents stades du cycle de vie des diatomées, les processus menant à la formation de cellules 

anormale ne sont pas encore compris (Falasco et al., 2021; Lavoie et al., 2017; Morin et al., 

2012a).  

En particulier, les effets délétères d'une salinité élevée sur les photoautotrophes sont décrits par 

plusieurs chercheurs (Lyon et al., 2011; Rijstenbil, 2005; Sudhir et Murthy, 2004; 

Allakhverdiev et al., 1999; Mostaert, 1995; Vairavamurthy et al., 1985; Schmid, 1979; 

Schultz, 1971), et la littérature rassemble une multitude d’informations sur l'acclimatation des 

organismes photoautotrophes au stress salin. Par exemple, les conditions hypersalines induisent un 

stress osmotique et ionique sur les cellules, cette tension perturbe l'activité photosynthétique et 

augmente la respiration et l'arrêt de la croissance (Sudhir et Murthy, 2004). La salinité provoque 

également des dommages indirects dus au stress oxydatif (Rijstenbil, 2005). 

V.4.5.1. Identification 

Dans notre étude, tous les échantillons présentaient une composition en diatomées similaire 

avec une forte dominance d'Encyonopsis subminuta Krammer& Reichardt (20,63%), 

Achnanthidium minutissimum (Kützing) Czarnecki (19,86%), Pseudostaurosira brevistriata 

(15,20%), Staurosira venter (Ehrenberg) Cleve& Moeller (11,01%), Nitzschia palea (Kützing) W. 

Smith (9,10 %) et Nitzschia dissipata (Kützing) Grunow (6,06 %). 

Parmi les types de déformations décrites dans la littérature (Falasco et al., 2021; Falasco et al., 

2009b), les plus répandues observées dans nos échantillons sont la présence de contour irrégulier de 
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valves, chez des espèces telles que A. minutissimum, A. pyrenaicum. , Brachysira neoexilis, 

Cocconeis euglypta, C.lineata, Craticula subminuscula, E. subminuta, Eunotia sp, Fragilaria 

gracilis, plusieurs espèces de Nitzschia (N. palea, N. dissipata, N. solgensis, N. frustulum, N. 

inconspicua, N. amphibia, N. filiformis et N. recta), Navicula tripunctata, N. veneta, Planothidium 

fréquentissimum, P. brevistriata, S. venter, S. construens var. binodis, Punctastriata sp. etUlnaria 

acus. Des raphes atypiques ont été trouvés chez E. subminuta, des stries aberrantes se sont produites 

chez F. gracilis et plusieurs Navicula (N. tripunctata, N. veneta et N. trivialis) et des fibules 

perturbées chez N. palea et N. filiformis. 

Des tératologies mixtes ou combinées (plusieurs déformations dans le même frustule) sont 

également notées chez E. subminuta (impliquant le contour des valves et le raphe), F. gracilis, P. 

brevistriata, S. venter et S.construens var. binodis (contour irrégulier des valves et stries 

aberrantes), et N. palea, N. filiformis et N. frustulum (des fibules perturbées et contour irrégulier des 

valves) (Tableau V.3). La Figure V.6. représente les espèces de diatomées déformées les plus 

fréquentes dans la présente étude. 

Il est à noter que la modification du contour de la valve est le seul type de tératologie 

observé dans les traitements témoins ou traitement contrôle. Bien que des modifications du raphe, 

des stries altérées, des fibules perturbées et des déformations mixtes aient également été observées 

sous stress salin. 
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Tableau V.3. Espèces de diatomées identifiées avec les principaux types de déformations. 

 
 

 

 

Espèces 
Code des 

genres  

Code des 

espèces 

Type de tératologie  

Une tératologie  Déformation mixte dans le  

 

Contour de 

valve 

irrégulier 

 

 

Raphe 

atypique 

 

Stries 

aberrantes 

 

 

Fibules perturbées 

 

Contour de la 

valve et le 

raphe 

 

Contour de la 

valve et les 

stries 

 

Contour de la 

valve et les 

fibules 

Achnanthidium minutissimum 

(Kützing) Czarnecki 
Acht 

ADMI +   
 

   

Achnanthidium pyrenaicum 

(Hustedt) H. Kobayasi 
ADPY +   

 
   

Brachysira neoxilis Lange-Bertalot 

 
Brach BNEO +   

 
   

Cocconeis euglypta Ehrenberg 

 
Cocco 

CEUG +   
 

   

Cocconeis lineata Ehrenberg 

 
CLNT +   

 
   

Craticula subminuscula (Manguin) 
Moser Lange-Bertalot & Metzeltin 

 

Crac ESBM +   
 

   

Encyonopsis subminuta 

Krammer& Reichardt 
Encyo ESUM + +  

 
+   

Eunotia sp. 

 
Euno EUNS +   

 
   

Fragillaria gracilis Østrup 

 
Fragi FGRA +  + 

 
 +  

Navicula tripunctata  (O.F.Müller) 

Bory 

Navi 

NTPT +  + 
 

   

Navicula trivialis Lange-Bertalot 

 
NTRV   + 

 
   

Navicula veneta Kützing 

 
NVEN +  + 

 
   

Nitzschia amphibia Grunow 

 
Nitz 

NAMP +   
 

   

Nitzschiapalea (Kützing) W.Smith 

 
NPAL +   

+ 
  + 
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Nitzschia dissipata (Kützing) Grunow 

 
NDIS +   

 
   

Nitzschia frustulum (Kützing) Grunow 

 
NIFR +   

 
  + 

Nitzschia filiformis (W.M.Smith) Van 

Heurck 
NFIL +   

+ 
  + 

Nitzschia solgensis 

 Cleve-Euler 
NSOL +   

 
   

Nitzschia inconspicua 

Grunow 
NINC +   

 
   

Nitzschia recta Hantzsch in 

Rabenhorst 

 

NREC +   

 

   

Planothidium frequentissimum 

(Lange-Bertalot) Lange-Bertalot 
Plan PLFR +   

 
   

Pseudostaurosira brevistriata 

(Grun.in Van Heurck) Williams & 

Round 

Staur 

PSBR +   

 

 +  

Staurosira venter 
(Ehr.) Cleve & Moeller 

SSVE +   
 

 +  

Staurosira construens var.binodis 

(Ehr.) Hamilton 
SCBI +   

 
 +  

Punctastriata sp. 

 
Punc PUCS +   

 
   

Ulnaria acus (Kützing) Aboal 

 
Ulac UACU +   
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Suite de la figure: 

 

 
 

Figure V.6. Exemples de frustules déformés de certaines espèces de diatomées enregistrés dans les 

traitements exposés à un niveau élevé de conductivité de l'eau (microphotographies LM). Les 

photos ne sont pas à l'échelle. 

Légende: 

Figs 1–8. Achnanthidium minutissimum: contours de valves déformés. 

Figs 9–13. Staurosira venter. 
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Figs 9–12. Contours de valves déformés. 

Fig 13. Tératologies mixtes : contour de valve déformé et stries aberrantes. 

Figs 14–16. Eunotia sp. Contours de valves déformés. 

Figs 17–20. Planothidium frequentissimum : contours de valves déformés. 

Fig 21. Punctastriata sp: contour de valve déformé. 

Fig 22. Cocconeis euglypta: contour de valve déformé. 

Figs 23–25. Cocconeis lineata: contours de valves déformés. 

Figs 26–29. Navicula sp. pl. contours de valves déformés. 

Figs 30–31. Craticula subminuscula : contours de valves déformés. 

Figs 32–38. Staurosira construens var.binodis : contours de valves déformés. 

Figs 39–47. Encyonopsis subminuta. 

Figs 39–45. Contours de valves déformés. 

Fig 46. Raphe atypique. 

Fig 47. Tératologie mixte : contour de valves déformé et raphe atypiques. 

Fig 48. Brachysira neoxilis : contour de valve déformé. 

Figs 49–63. Nitzschia sp. pl.  

Figs 49–59. Contours de valves déformés. 

Figs 60, 63. Déformations mixtes : contours irréguliers des valves et fibules perturbées. 

Figs 61, 62. Fibules perturbées. 

Fig 64. Fragilaria gracilis : contour de valve déformé. 

Fig 65. Ulnaria acus: contour de valve déformé. 
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V.4.5.2. Tératologie 

Le nombre de formes tératologiques est toujours significativement plus faible dans les 

traitements témoins, sans différence statistique entre LC2 et LC4. 

La Figures V.7. représente le pourcentage de valves tératologiques dans les différents traitements. 

L'exposition du biofilm phototrophe au stress salin a induit une augmentation significative (H=9,46, 

p=0,023) du pourcentage de frustules tératologiques entre les traitements LC et HC. 

Au cours des deux premières semaines, le pourcentage de formes aberrantes de diatomées dans les 

plateaux témoins à faible conductivité (460 ± 0,73 µS/cm) était faible (4,86 ± 0,46 %), augmentant 

à 6,41 ± 0,35 % au cours de la quatrième semaine. En revanche, le pourcentage de formes 

tératologiques augmenté à 11,68 ± 1,87 % et 12,52 ± 1,85 % dans les traitements HC (1400 ± 40,32 

µS/cm), après 2 et 4 semaines respectivement, soit presque le double du pourcentage par rapport au 

traitement LC.  

Une différence statistiquement significative dans le nombre de formes anormales est enregistrée en 

comparant les traitements LC2, LC4 et Trans-H (H=7,2, p=0,027, Figure V.7.A), alors qu'aucune 

différence significative n'est trouvée entre Trans-L et Trans-H (p =0,83, Figure V.7.B). L'analyse 

statistique n'a également révélé aucune différence significative (p = 0,96) dans le nombre de formes 

tératologiques comparant HC2, HC4, Trans-L et Trans-H (Figure V.7.C). 

 

(A)                                                 (B)                                                 (C) 
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Figures V.7. A–C. Boîtes à moustaches ou Boxplots montrant les fréquences des valves 

tératologiques de diatomées selon les différents traitements. LC2 : Faible Conductivité après 2 

semaines, LC4 : Faible Conductivité après 4 semaines, HC2 : Haute Conductivité après 2 semaines, 

HC4 : Haute Conductivité après 4 semaines, Trans-H : Transloqué de LC à HC après 2 semaines. 

Trans-L : Transloqué de HC à LC après 2 semaines. Barres d'erreur : erreur standard. 

 

 

A la fin de l'expérience, les traitements Trans-L abritent la plus forte proportion de frustules 

déformés (bien que cela ne soit pas significativement différent des traitements HC ou Trans-H), 

même une fois transférés dans des eaux à faible conductivité après deux semaines d'incubation dans 

des conditions de conductivité élevée. Cela indique que les cellules déformées continuent de se 

répliquer et à transférer leurs tératologies pendant plusieurs générations. 

Hustedt (1956) avaient déjà observé que dans des conditions écologiques particulières au moment 

de la formation des zygotes (auxospores) pouvaient induire des changements dans la morphologie 

des frustules qui se perpétuent au cours de la reproduction végétative, conduisant à des populations 

ayant une morphologie assez différente de celle de la population parentale. Cette nouvelle cellule 

anormale se diviserait ensuite par mitose et transmettrait sa forme anormale à toutes les cellules 

filles ultérieures, comme le suggère également Stoermer (1967). 

Il ressort de l’expérience que 2 semaines de conditions de salinité stressantes sont suffisantes pour 

induire un pourcentage maximum de tératologies. L’augmentation de la tératologie après 4 

semaines par rapport à 2 semaines n’est pas statistiquement significative. Cela peut être attribué au 

fait qu’un plateau a été atteint après 2 semaines d’exposition et qu’aucune autre augmentation du 

pourcentage de tératologie ne se produira, quelle que soit l'augmentation du temps.  

Aucune différence en termes de diversité des genres (H de Shannon) n'est trouvée entre LC et 

Trans-H ou entre les niveaux de LC et HC, et aucune différence significative n'est observée dans la 

richesse en espèces entre les traitements à conductivité faible et élevée après quatre semaines de 

colonisation. 

La comparaison des assemblages de diatomées à l'aide du NMDS (Figure V.8) a permis une 

ségrégation claire des individus normaux et tératologiques tout au long de l'expérience dans les 

traitements LC et HC, révélant un effet évident des niveaux de conductivité élevés sur la réponse 

globale du biofilm. Des différences significatives sont observées (p = 0,0001) entre la position des 

individus normaux et tératologiques dans le plot résultant à la fin de l'expérience. 
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Le NMDS a mis en évidence le comportement écologique différent des formes tératologiques par 

rapport aux formes normales quels que soient le traitement, la durée d'exposition ou l'état de 

translocation du substrat. Le graphique résultant révèle qu’en réalité les diatomées tératologiques 

ont des occurrences et des abondances différentes dans l’ensemble du matériel expérimental. 

 

 
 

Figure V.8. Analyse multidimensionnelle non métrique des genres de diatomées, formes normales 

(noir) et aberrantes (rouge). Achn : Achnanthes, Adla : Adlafia, Crac : Craticula, Ency : 

Encyonema, Euno : Eunotia, Gomph : Gomphonema, Reim : Reimeria, Rhop : Rhopalodia, Sella : 

Sellaphora. Codes des autres genres sont inclus dans le Tableau V.3. 

 

Plusieurs études ont révélé une relation positive significative entre l’abondance des 

individus présentant des formes tératologiques et l'augmentation de la salinité dans les habitats 

d’eau douce (Millan et al., 2020; Clavero et al., 2000; Tuchman et al., 1984; Schmid, 1980). 

Falasco et al. (2009b) ont observé que dans les cultures à long terme, non seulement les nutriments 

et les déchets, mais également la salinité peut stimuler le développement de formes aberrantes, 

affectant principalement la production de structures impliquées dans la formation de colonies et 

l’ancrage cellulaire pour surmonter les difficultés de flottaison, bien que des formes tératologiques  
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telles que des ornementations de surface aberrantes (position et forme des aréoles) et le contour des 

valves puissent également être formées (Falasco et al., 2009a). 

La salinité agit sur les diatomées principalement par pression osmotique (Stoermer et Andresen, 

2006) en altérant la fonction des microtubules (Falasco et al., 2009b), mais parfois la composition 

ionique de l'eau elle-même peut être responsable de variations morphologiques chez les algues, 

comme le soulignent Schmid (1979) et Lewin et Roberston (1971). 

La déformation qui en résulte peut être sévère et l'identification devient difficile même au niveau du 

genre (Stoermer et Andresen, 2006). 

Au cours de ses recherches, Schmid (1980) a trouvé une relation étroite entre les changements de 

salinité de l’eau et la reproduction sexuée chez Anomoeoneis sphaerophora (Ehrenberg) Pfitzer et 

Surirella peisonis Pantocsek. La fissure du raphe dans ces diatomées était fragmentée en parties 

courtes ou tubules lorsque la salinité augmentait. Schultz (1971) a également constaté qu’une 

modification du modèle de valve de Cyclotella cryptica Reimann, Lewin & Guillard et C. 

meneghiniana Kützing était liée aux niveaux de salinité. 

De même, Håkansson et Chepurnov (1999) ont constaté que les cellules de Cyclotella 

meneghiniana cultivées à des niveaux de salinité élevés présentaient une plus grande variabilité 

morphologique, y compris des différences dans la configuration et le nombre de stries marginales, 

le nombre et l’emplacement des fultoportules de la face valvulaire, et le motif des pores des 

fultoportules du manteau. 

Al-handal et al. (2014) dans leur étude au lac Sawa (un lac salé en Irak), ont observé que la salinité 

de l’eau était responsable des caractères tératologiques chez Cocconeis sawensis Al-Handal et 

Riaux-Gobin, avec apparition d’anomalies dans le contour des valves, la déviation du raphe, et la 

déformation de la structure des aréoles. 

Dans notre expérience, le stress salin n’a pas induit de déformations dans certains genres, en 

particulier cinq des seize genres dominants (Achnanthes, Encyonema, Epithemia, Gomphonema et 

Rhopalodia) n’ont montré aucune déformation de leurs frustules même dans des conditions de 

conductivité élevée. 

D’autre part, des espèces telles que A. minutissimum, E. subminuta, N. palea, P. brevistriata, S. 

construens var. Binodis, et S. venter présentent un pourcentage élevé de déformations sous stress 

salin.  

Vendrell-Puigmitja et al. (2021) et Trobajo et al. (2004) ont également remarqué ces réponses 

spécifiques aux espèces, mais les raisons conduisant à de telles différences taxonomiques  
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demeurent inconnues. Lavoie et al. (2017) pensent que certains genres sont plus susceptibles que 

d’autres de produire des formes tératologiques lorsqu’ils sont affectés par ‘un certain type’ de 

perturbation. 

Le contour irrégulier de la valve a montré la forme de tératologie la plus importante dans nos 

échantillons, suivie par des stries aberrantes, des fibules perturbées et un raphe atypique. 

Contrairement à  plusieurs  travaux (Trobajo et al.,  2011,  2004;  Trobajo Pujadas, 2007; Jahn,  

1986), nous n’avons pas remarqué de variation dans la taille (la longueur et la largeur) des cellules 

tout au long de l’expérience. 

V.4.5.3. Degré de tératologie 

Pseudostaurosira brevistriata est l'espèce la plus dominante parmi les formes tératologiques. 

Ce taxon est choisi comme modèle pour quantifier le degré de déformation du contour de la valve, 

la morphométrie géométrique a révélé peu de différences de forme entre les formes normales et 

tératologiques trouvées dans les traitements LC, mais des différences dans le contour des valves 

étaient évidentes à la fin de l'expérience dans les traitements exposés à une conductivité élevée 

(Figures V.9.1 à 8) (test ANOSIM sur les scores ACP : p =0,001, Figures V.10.A et B). 

 

 

 

Figures V.9.1 à 8. Microphotographies LM de frustules anormaux de Pseudostaurosira brevistriata 

enregistrés à la fin de l’expérience dans des traitements exposés à un niveau élevé de conductivité 

de l’eau (HC). Barre d’échelle = 10 μm. 
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           (A)                                                                      (B) 

    

Figures V.10.A et B : Plot ACP des descripteurs elliptiques de Fourier obtenus dans les 

populations analysées de P. brevistriata : valves déformées (rouges) et normales (noires) résultant 

d’une faible conductivité (A) et d’une conductivité élevée (B) après quatre semaines d’exposition. 

 

Le présent travail démontre, en particulier, une relation étroite entre le stress salin et la 

déformation du contour de la valve chez P. brevistriata. Peres-Weerts (2000) avait déjà rapporté 

que le pourcentage aberrant de P. brevistriata augmentait avec la diminution des conditions de 

l'eau, mais notre étude montre également une réponse dans le degré de déformation du contour de la 

valve (perte de symétrie, profil courbé, incisée, gonflé ou entaillé), évalué au moyen de l'analyse 

EFA. 

Les résultats soulignent une corrélation étroite entre le stress salin et la déformation spécifique. Le 

degré de déformation est plus prononcé chez P. brevistriata cultivé dans des traitements exposés au 

stress salin que chez ceux collectés des plateaux témoins.  

Nos résultats sont en accord avec Olenici et al. (2017) qui ont détecté un gradient de déformation 

chez A. minutissimum à partir de sites de drainage minier acide. Une corrélation positive a été 

observée entre le degré de déformation du contour de la valve et les concentrations de zinc (Zn) 

dissout. 

Mu et al. (2018) ont également concentré leurs études sur le degré de tératologie d'Halamphora 

veneta (Kützing) Levkov lorsqu'il est exposé au cadmium (Cd) et au plomb (Pb) pendant une 

période de 96 heures. Ils  ont constaté une légère déformation sur les cellules  de  H. veneta suite à  
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une exposition au cadmium à une concentration de 1,42 mg/l, tandis qu'une déformation évidente 

s'est produite avec des cellules largement développées après 96 heures d'exposition au plomb à une 

concentration de 15,35 mg/l. 

Les cellules affectées par des déformations mixtes sont peu viables et incapables de se reproduire 

(Arini et al., 2013). Selon de nombreux chercheurs, les tératologies mixtes sont mortelles, c'est 

pourquoi elles sont rarement observées dans les biofilms naturels (Falasco et al., 2009b), ainsi que 

dans les expériences en laboratoire (Arini et al., 2013). Cela pourrait expliquer le faible 

pourcentage de tératologies mixtes par rapport à une forme unique de déformation trouvée dans 

notre expérience. 

Il convient de souligner que les communautés de diatomées cultivées dans notre expérience à 

différents niveaux de conductivité n'étaient pas significativement différentes : une conductivité 

élevée induite par le stress salin n'a pas induit de différences dans la composition des communautés 

de diatomées, ce qui contraste avec des études précédentes (Cantonati et al., 2014; Morin et al., 

2012b; Duong et al., 2008; Sgro et al., 2007; Cunningham et al., 2003) qui ont signalé des 

changements dans la composition des espèces de diatomées sous contrainte métallique. 

Venâncio et al. (2019) ont remarqué que même de petites augmentations de salinité peuvent être 

suffisantes pour induire des changements structurels dans les communautés d’eau douce ou pour 

induire des changements dans les relations trophiques. En conséquence, Vendrell-puigmitja et al. 

(2021) ont révélé que la salinisation de l’eau douce, induite par les effluents de l’extraction de 

potasse, a provoqué un changement dans la communauté de diatomées du biofilm exposé. 

D'autre part, Nos résultats concordent avec ceux de Millan et al. (2020) qui ont observé que la 

minéralisation et la radioactivité n'entraînaient aucun changement significatif dans les populations 

de diatomées.  

V.5. Conclusion 

Bien que nos deux expériences aient utilisé des plans expérimentaux simple, elles ont 

démontré qu'une conductivité élevée induite par l'ajout de sel marin a le potentiel d'altérer 

significativement la structure des frustules de diatomées provoquant l'apparition de formes 

tératologiques, cette tératologie se poursuit au fil des générations par reproduction végétative. Les 

contours de valves irréguliers, les stries aberrantes, les fibules perturbées, les raphes atypiques et  
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certaines déformations mixtes sont les déformations les plus significatives observées au cours de 

notre étude. 

Il a été prouvé que le temps d'exposition est important dans le développement et l’exacerbation des 

tératologies. 

Cette étude a également indiqué qu'une augmentation de la conductivité de l'eau en ajoutant du sel 

marin (NaCl) a le potentiel de perturber le métabolisme de la chlorophylle-a dans les cultures de 

diatomées benthiques. 

Des mesures automatiques par morphométrie géométrique ont révélé des différences 

morphologiques entre les individus normaux et anormaux de P. brevistriata corrélées aux niveaux 

de conductivité. 

La conductivité élevée causée par l'ajout de sel dans les traitements n’a eu aucun effet perceptible 

sur les populations de diatomées. Les échantillons, dans les deux expériences, ont montré une 

grande diversité de compositions en espèces, qui a été conservée tout au long de l’étude, ce qui 

témoigne de leur aptitude à s’adapter aux nouvelles conditions de stress salin. 
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Notre étude in situ portée sur les eaux des rejets épurés des stations d’épuration et les rejets 

bruts non épurés le long du bassin versant Kébir-Rhumel nous a permis d’identifier 47 genres 

appartenant à six (06) familles de diatomées dans tous les points d’échantillonnage.  

L’analyse systématique a révélé la dominance de Naviculaceae et Nitzschiaceae, en montrant la 

plus grande abondance en genres et en espèces avec des pourcentages respectifs de 56,68% et 

39,07% pour les rejets épurés des STEP et 37,26% et 59,03% pour les rejets bruts non épurés. 

Au total, 166 taxons différents ont été identifiés dans les 150 échantillons de diatomées benthiques 

collectées sur les 30 points de prélèvements. Les genres Navicula et Nitzschia étaient les plus 

représentés avec 13 et 38 taxons respectivement.  

Les rejets épurés et les rejets bruts non épurés ont partagé 74 taxons communs. 

Les espèces NPAL, NVEN, NCPL, GPAR et LGOE ont dominées les rejets épurés par les STEP 

avec des pourcentages respectifs de 19,66%, 14,46%, 11,10%, 9,42% et 6,65% alors que les rejets 

bruts non épurés ont été caractérisés par NPAL (28,88%) suivi par NCPL (18,04%), ESBM (9,56%) 

et MPMI (7,14%).  

Dans notre étude, le printemps est la saison qui a marqué plus de diversité en genres et en espèces, 

et le rejet brut non épuré d’Oued Ouarzeg avec ses différents points de prélèvement est le site le 

plus diversifié comparativement aux autres sites étudiés. D’un autre côté, le rejet non épuré à 30m 

d’Oued Hdjar a été caractérisé par un tapis de NCPL au printemps 2017, ce même site avec ses 

différents points de prélèvements a toujours été le moins diversifié comparativement aux autres 

points de prélèvement dans les différentes saisons. 

L’indice de diversité de Shannon a montré que la diversité en espèce de diatomées augmente le long 

du gradient descendant de pollution sur le Kébir Rhumel. 

L’analyse des données physico-chimiques a mis en évidence une variabilité spatiale et temporelle 

des concentrations d’ions et de métaux lourds dans le bassin versant du Kébir-Rhumel, ceci est lié 

aux épisodes de rejet des eaux usées dans le Kébir-Rhumel à travers ses cours d’eau. Des 

concentrations élevées de polluants observés dans Kébir-Rhumel pourraient être attribuées aux 

différents types et intensités des activités humaines qui se produisent. 

Les cultures maraichères, surtout le long des oueds et dans les alentours des barrages de Beni-

Haroun et de Hammam Grouz, et avec l’utilisation irrationnelle de pesticides et des engrais, part 

ailleurs, les rejets des eaux usées domestiques et industrielles provenant respectivement des 

agglomérations et des différentes usines et industries sont à l’origine de la pollution organique et 

métallique dans les zones en amont, en aval et au milieu du Kébir-Rhumel. 
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L’analyse des similitudes DCA n’a pas révélé de différences entres les structures des assemblages 

des communautés de diatomées entre les groupes des sites aval, 30m et 300m.  

Les résultats CCA réalisée sur les communautés de diatomées du bassin versant du Kébir-Rhumel et 

les principales variables environnementales, indiquent que la conductivité, les phosphates et la 

vitesse du courant représentent les variables qui expliquent l’essentiel de la différence dans la 

composition de la communauté entre les sites étudiés, les nitrates et la température sont également 

des facteurs déterminants importants de la répartition des diatomées. 

L’évaluation biologique des eaux de rejets par les indices de diatomées a montré que le Kébir-

Rhumel avait généralement un état de qualité de l’eau très mauvais et plusieurs variables 

environnementales ont montré des corrélations significatives avec les indices de diatomées étudiés.  

Des frustules déformés de diatomées ont été enregistrées dans nos échantillons d’étude à un taux de 

2,5 ‰, les proportions les plus élevées de formes aberrantes étaient observées en été.  

L’analyse de la composition taxonomique a montré que 14 espèces de diatomées présentaient des 

anomalies morphologiques de frustules. Les espèces présentant le plus grand nombre d’individus 

déformés étaient Mayamaea permitis, Craticula subminuscula, Gomphonema parvulum, Sellaphora 

seminulum, Nitzschia palea et Navicula veneta. Des individus anormaux de ces espèces ont 

expérimenté des changements saisonniers remarquables et des abondances plus élevées dans les 

eaux de rejets non épurés du bassin Kébir-Rhumel. 

L’anomalie la plus fréquemment observée est la déformation au niveau du contour des valves suivi 

par des perturbations au niveau des stries et dans l’organisation des fibules.  

L’apparition de formes tératologiques était liée à la présence d’eaux à un niveau de pollution. Les 

cas où les sites étaient fortement impactés par la pollution, cas des rejets non épuré RS et RZ, 

étaient caractérisés par des communautés de diatomées polluo-tolérantes dans lesquelles, aucune 

forme tératologique n’a été détectée.  

L'approche expérimentale originale que nous avons développée et qui constitue un bon outil 

méthodologique pour aider à la réduction et à l'interprétation des processus complexes qui 

déterminent le milieu naturel a permis d'aboutir à des conclusions très pertinentes concernant 

l’apparition et le développement de formes tératologiques de diatomées.  

A partir des deux expériences développées en conditions contrôlées de laboratoire, nous avons pu 

constater que :  

 La conductivité élevée a le potentiel d’altérer significativement la structure des frustules de 

diatomées provoquant l’apparition de formes tératologiques. 

 La tératologie se poursuit au fil des générations par reproduction végétative.  
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 Des contours irréguliers de valve, des stries aberrantes, des fibules perturbées, des raphes 

atypiques et certaines déformations mixtes sont les déformations les plus observées au cours de 

l’étude.  

 L’espèce Pseudostaurosira brevistriata était un bon exemple utilisé pour mesurer le degré de 

tératologie, corrélé aux niveaux de conductivité.  

 Il a été prouvé que le temps de l’exposition joue un rôle important dans le développement et 

l’exacerbation des anomalies. 

 Les résultats montrent également une augmentation du nombre de valves déformées 

proportionnellement à l’augmentation de la conductivité pour chaque traitement expérimental. 

 L’étude a également indiqué que l’augmentation de la conductivité de l’eau par l’ajout de sel de 

mer (NaCl) a le potentiel de perturber le métabolisme de la chlorophylle-a dans les cultures de 

diatomées benthiques. 

 La conductivité élevée causée par l’ajout de sel dans les traitements n’a eu aucun effet 

perceptible sur la communauté de diatomées, les échantillons ont montré une diversité dans la 

composition des espèces, qui a été maintenue tout au long de l’expérience, montrant ainsi leur 

adaptabilité aux nouvelles conditions de stress de salinité.  

Les résultats de cette thèse suggèrent de nouvelles perspectives de recherche : 

 Le Kébir-Rhumel constitue un hydrosystème fortement anthropisé, dans une optique de gestion 

de l’environnement et afin de prendre en compte de façon efficace la problématique des rejets 

des eaux usées dans les cours d’eau, il serait nécessaire voir urgent d’installer plus de station de 

contrôle et de traitement de l'eau le long du bassin versant Kébir-Rhumel afin d’améliorer la 

qualité de l'eau. 

 Renforcer la base de données existante par l’évaluation de la pollution du Kébir-Rhumel par 

d’autres polluants tels les pesticides, les PCB, les HAP, etc., afin d’avoir un bilan plus complet 

du problème de pollution. 

 Malgré leur importance écologique et leur grande diversité dans les écosystèmes aquatiques 

mondiaux, les diatomées de nombreuses régions de l’Algérie restent pratiquement inconnues, 

nous encourageons les chercheurs à faire des études éco-régionales en faisant une structuration 

spatiale des espèces tout en étudiant les relations environnement-assemblage dans le but de 

créer des cartes de distribution des espèces de diatomées en Algérie. 

 Les deux études, in situ et au laboratoire, développées dans la présente thèse sont 

complémentaires et apportent des informations précieuses. Les études de terrain peuvent être 
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d’un grand intérêt pour l’Algérie pour approfondir les connaissances sur les effets de la 

pollution sur le développement des communautés de diatomées. 

 Les résultats des deux expériences en milieu contrôlé de laboratoire offrent un large éventail de 

perspectives pour évaluer, in vitro, les effets séparés de différents effluents ou produits 

chimiques sur la composition de la communauté de diatomées ainsi que sur le développement 

des tératologies, car la complexité du milieu naturel, et qui résulte de la très grande diversité des 

facteurs, agissant seuls et en interaction, conduit à une difficulté, voire impossibilité dans 

certains cas, à tirer des conclusions. 

 D’autres critères peuvent s’ajouter à l’étude pour détecter et estimer l’intensité des polluants 

dans les cours d’eau tels le biovolume, la motilité, les corps lipidiques, la concentration des 

contaminants dans les cellules, etc. 

 Les frustules déformés de diatomées constituent des biomarqueurs puissants et fiables reflétant 

une réponse à un ou plusieurs facteurs de stress. Des études au niveau moléculaire et protéome 

sont nécessaires pour comprendre le mécanisme sous-jacent lié au développement des 

tératologies. 

 Pour mieux comprendre l’impact de polluants sur les diatomées, ainsi que le niveau de 

tolérance, des études, à une échelle plus individuelle, sur des cultures axéniques (c'est-à-dire 

examiner le comportement de chaque espèce séparément), seront intéressantes et utiles. 
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Annexe 1 

 

Précipitations mensuelles cumulées (en mm) pendant dix années hydrographiques (2009-

2018) dans la région d’étude, Source : https://fr.tutiempo.net/ 

 

 

 

-Période d’échantillonnage en gras sur le tableau. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  Jan Fév Mar Avr Mai Jui Juil Aoû Sept Oct Nov Déc 

2009 76,97 42,15 82,3 112,78 51,82 0  - 37,58 93,22 57,66 22,35 50,54 

2010 73,66 30,98 44,97 63,24 50,05 17,02 2,03 8,38 37,59 43,18 74,68 35,82 

2011 6,09 145,29 68,58 64 28,2 31 7,11 4,06 3,05 85,34 32,77 53,61 

2012 34,81 106,21 55,13 69,35 21,59 6,1 1,78 2,54 43,43 34,3 28,71 17,27 

2013 61,2 107,95 43,42 30,24 9,66 17,02 2,04 22,59 33,77 24,64 85,85 29,21 

2014 31,48 41,92 113,29 5,08 60,21 14,47 1,02 0 12,45 13,21 24,37 72,14 

2015 138,15 121,92 87,12 5,33 19,56 8,13 0,51 - 18,03 48,26 42,17 0 

2016 43,18 14,48 67,32 44,2 41,65 15,25 0 8,63 8,13 20,56 30,72 8,38 

2017 88,64 32,26 0 26,93 4,07 14,98 6,1 0 12,7 10,17 68,31 33,78 

2018 15,25 33,02 93,2 50,29 39,38 7,63 0,25 41,89 7,61 143,01 5,59 20,08 

https://fr.tutiempo.net/
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Annexe 2 

 

Température moyennes mensuelles en °C pendant dix années hydrographiques dans la région 

d’étude (2009-2018), Source : https://fr.tutiempo.net/ 

 

 

  Jan Fév Mar Avr Mai Jui Juil Aoû Sept Oct Nov Déc 

2009 7,1 6,6 9,5 10,9 17,7 22,9 28,3 25,6 20 15,5 11 9,8 

2010 7,9 9,2 10,7 13,7 15,3 21,2 26 25,6 20,8 16,5 11,7 8,2 

2011 7,3 6,6 9,9 14,5 16,8 21,2 26,1 26,4 22,3 15,9 12,2 7,8 

2012 6,2 3,8 10,3 12,8 17,8 25,5 27,4 28,4 21,9 18,4 12,9 7,8 

2013 7 5,9 11,4 13,9 16,1 20,1 25,9 24,5 21,4 20,2 10,6 7 

2014 8,2 8,9 8,7 13,7 16,8 22,6 25,4 26,4 24,4 18,7 13,9 7,5 

2015 6,1 6 10 14,3 18,7 22,3 27,2 26 21,7 17,3 11,3 7,8 

2016 8,9 9 9,8 14,6 17,6 22,6 25,9 24,4 20,9 19,2 12,3 9,5 

2017 5,4 9,5 11,9 13,5 20,2 25 27,8 28,1 21,4 16,1 10,3 7,1 

2018 8,4 6,3 10,7 13,7 15,9 21,7 28,2 23,5 22,5 15,8 11,4 8,3 

 

-Période d’échantillonnage en gras sur le tableau. 
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Annexe 3 

 

Vitesse moyenne mensuelle du vent en Km/h pendant dix années hydrographiques 2009-2018 

dans la région d’étude, Source : https://fr.tutiempo.net/ 

 

 

-Période d’échantillonnage en gras sur le tableau. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  Jan Fév Mar Avr Mai Jui Juil Aoû Sept Oct Nov Déc 

2009 11,6 12,4 9,4 8,5 6,3 6,4 7,3 7,5 6,5 7,4 6 12,1 

2010 14,5 14,7 9 7,8 10 10,3 8,7 8,8 9,7 9,9 13,6 11,2 

2011 7,4 12,6 10,3 9 9,1 8,4 9,5 8,8 9,1 8,3 11,2 9,4 

2012 9 10,9 8,9 12,2 8,7 9,6 10,6 8,5 10,1 9,5 9,5 9,6 

2013 14,8 14,8 15,3 12,3 11,9 11,2 10,2 10,3 8,9 7,3 13,4 6,3 

2014 11,7 10,3 11,1 9,2 9,1 10,8 9,8 9,4 6,9 8,2 10,6 11,3 

2015 11,1 16,2 13,1 7,9 10,7 11,4 9,6 9,3 10,5 9,6 7,9 3,9 

2016 11 13,3 12,3 10,4 10,1 10,5 10 9,5 8,6 8,7 8,8 8,6 

2017 12,3 10,7 10,8 9,3 10 10,4 10,6 9,8 10,1 7,9 9,6 11,5 

2018 10,7 11,8 16,1 9,3 10,3 9,9 10,3 8,4 9,7 11,1 9,8 6 
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Annexe 4 

 

Tableau des principales industries (avec une consommation supérieure à 10 m3 par jour) 

responsable des rejets industriels dans le bassin versant Kébir-Rhumel (ABH, 2004). 

Données non actualisées par l’Agence ABH. 

 

Sous-bassin Nom Lieu d’implantation wilaya 

04 C.P.G Ain Smara Constantine 

04 C.C.A  Ain Smara Constantine 

04 GERMAN (CCE) Ain Smara Constantine 

04 S.C.O.A  O.Athmania  Mila 

05 COTEST Chaab Eressas  Constantine 

05 Laiterie Numidia  Chaab Eressas  Constantine 

05 S.N.T.A  Z.I.Ibn Badis  Constantine 

05 SO.AL.CO  Z.I.Ibn Badis  Constantine 

05 Papier REC  Z.I Tarf  Constantine 

05 Abattoir Municipal  El Khroub  Constantine 

05 ENPMO  Z.I.O.Hamimine Constantine 

05 E.N.C.M.T Z.I.O.Hamimine Constantine 

05 NAFTAL  Bounouara Constantine 

05 CAB.AM   Z.I.Ain M’lila  Oum El Bouaghi 

05 ENGI Z.I.Palma Constantine 

05 SNVI  Z.I.Palma Constantine 

05 Limonad.PUIPA  Constantine Constantine 

05 Limonad.MIMOZA  Z.I.Boumerzoug Constantine 

05 Mégisserie de l’Est  Constantine Constantine 

06 E.R.C.E Hamma B Constantine 

06 Transcanal Hamma B Constantine 

06 Moulin Sidi Rached Hamma B Constantine 

06 S.B.N.C  Z.I.Didouche M Constantine 

06 E.G.B.S (Ex-EMIB)  Didouche M Constantine 

06 CIRTA Céramique  Z.I.Didouche M Constantine 

06 Sarl Indus.Céramique  Z.I.Didouche M Constantine 

06 S.C.C  Ibn Ziad Constantine 

 

 


