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Résumé 

Le lac du barrage de Beni Haroun, situé dans la wilaya de Mila Nord Est d’Algérie, est 

considéré comme la plus importante source d’eau potable, d’irrigation et de la pèche en 

Algérie. Ce travail de thèse s’intéresse particulièrement à l'étude de la pollution des eaux et de 

sédiments du lac du barrage par les métaux lourds et les polluants organiques persistants 

(POPs). Afin d’atteindre notre objectif, ce travail s’est appuyé sur une approche mixte 

associant d'une part l’utilisation des analyses physico-chimiques telles que les mesures  des 

concentrations des métaux lourds ( plomb (Pb), cadmium (Cd ) et chrome (Cr) ) dans les 

eaux, dans les sédiments et dans les muscles des poissons et d'autre part la recherche des 

POPs dans les eaux et les sédiments, a cet effet, l'utilisation des biomarqueurs (EROD, 

BFCOD, AChE,; CaE, CAT , GST, GR, GSH et MDA) chez trois espèces de poissons 

(Abramis brama, Barbus callensis et Cyprinus carpio) a été retenue. Pour mener à bien le 

présent travail, il s'est avéré indispensable d'appliquer la technique des bio- essais qui porte 

sur le test des extraits des sédiments sur les lignées cellulaires des poissons (PLHC1 et 

RTG2). Les résultats des analyses physico-chimiques montrent clairement la détérioration de 

l'écosystème aquatique du barrage aussi bien au niveau des eaux qu’au niveau des sédiments, 

cela se traduit par les concentrations assez élevées des différents métaux lourds (Pb, Cd, Cr) 

confirmées même dans les muscles de l’espèce Cyprinus carpio. Ces résultats ont montré 

aussi l’existence de certains polluants organiques fortement toxiques pour l'environnement. Il 

s’agit essentiellement des hydrocarbures polycycliques aromatiques (HAPs), des phtalates et 

de certains organochlorées. Les résultats des dosages des biomarqueurs chez l’espèce 

Cyprinus carpio ont montré que cette espèce est soumise à un stress chimique qui se traduit 

par une inhibition des activités EROD, AChE et CaE et une induction et/ou inhibition des 

activités CAT, GST, GR et GSH et une augmentation du taux de MDA. Les résultats des 

mesures des activités EROD (CYP1A)  et BFCOD (CYP3A)  dans les espèces Abramis 

brama  et Barbus callensis et les cellules des poissons  ont montré que le lac du barrage est 

contaminé par les inducteurs des EROD (CYP1A) et BFCOD (CYP3A). Cette étude a montré 

l’utilité de l’utilisation intégrée des analyses physico-chimiques des biomarqueurs et des 

biosessais pour évaluer la qualité des milieux aquatiques. Cette étude a aussi montré que les 

espèces Abramis brama, Barbus Callensis et Cyprinus carpio sont des espèces prometteuses 

d’être utilisées comme espèces sentinelles dans les programmes de biomonitoring en Afrique 

du Nord. 

Mots clés : Le barrage de Beni Haroun, métaux lourds, Polluants organiques persistants, 

Biomarqueurs, Bioessais, biomonitoring. 



 

 Abstract  

Beni Haroun dam Lake, located in the wilaya of Mila,North East of Algeria, is the most 

important source of drinking water, irrigation, and fishing in Algeria. The aim of this work 

was to assess the dam lake water and sediments pollution by heavy metals and persistent 

organic pollutants (POPs). To achieve our objective, this work was based on a mixed 

approach that combines physicochemical analyzes with the use of biomarkers and bioassays. 

Heavy metals (Pb, Cd and Cr) concentrations were determined in water, sediment and muscle 

of fish and POPs were analyzed in water and sediments. In addition, a battery of biomarkers 

(EROD, BFCOD, AChe, CaE, CAT, GST , GR, GSH and MDA) was applied in three fish 

species (Abramis brama, Barbus callensis and Cyprinus carpio) and bioassays based on in 

vitro cultures of fish cell lines (RTG2 and PLHC1) served to test the pollution level of 

sediments. The results of the physicochemical analyzes showed  clearly a deterioration of the 

dam lake aquatic ecosystem which is reflected by the high heavy metals (Pb, Cd, Cr) 

concentrations in water, sediment, and muscles of Cyprinus carpio. These results showed also 

the presence of some highly toxic POPs such as polyaromatic hydrocarbons (PAHs), 

phthalates and some organochlorines. In C. carpio specimens chemical stress led to an 

inhibition of EROD, AChE, and CaE activities and an induction and / or inhibition of CAT, 

GST, GR and GSH and an increase in MDA levels. The results of EROD (CYP1A dependent) 

and BFCOD (CYP3A dependent ) activities in Abramis brama and Barbus callensis tissues 

and in fish cells exposed to sediment extracts, demonstrated the presence of substances able to 

induce the corresponding CYPs.  The present study revealed the utility of the combined use of 

physico-chemical analyzes biomarkers, and biosessay in the monitoring of water 

contamination. This study point out that Abramis brama, Barbus Callensis and Cyprinus 

carpio could be promising sentinels species in biomonitoring programs in North Africa. 

Kee words: Beni Haroun dam, Heavy metals, persistent organic pollutants, biomarkers, 

Bioassays, bio monitoring. 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

  الملخص

أهٌ ٍصذر ىَُبٓ اىشزة واىزٌ  اىجزائزاىىاقؼخ فٍ ولاَخ ٍُيخ شَبه  هبروُرؼزجز ثحُزح صذ  ثٍْ  

واىصُذ فٍ اىجزائز. اىهذف ٍِ هذٓ اىذراصخ هى رقٌُُ ٍذي ريىس ٍُبٓ ورواصت اىضذ ثبىَؼبدُ اىضقُيخ و 

وٍِ اجو رحقُق هذا اىهذف قَْب ثئرجبع ٍْهجُخ ّؼزَذ فُهب ػيً دٍج رقُْبد   .اىَيىصبد اىؼضىَخ اىضبثزخ

( فٍ ٍُبٓ و رواصت Pb, Cd,Crس رزمُزاد اىَؼبدُ اىضقُيخ)اىزحبىُو اىفُزَبئُخ واىنَُبئُخ ٍضو قُب

واصَبك اىضذ ٍِ جهخ و اىجحش ػِ وجىد اىَيىصبد اىؼضىَخ اىضبثزخ فٍ  ٍُبٓ ورواصت ا اىضذ ٍِ جهخ 

 ,Abramis bramaاخزي . مَب قَْب ثبصزخذاً اىَؤشزاد اىحُىَخ ػْذ صلاس اّىاع ٍِ الاصَبك 

Barbus callensis , Cyprinus carpio  ًوٍِ اجو امَبه هذا اىؼَو قَْب ثزجزثخ اىزواصت ػي .

طهزد ّزبئج اىزحبىُو اىفُزَبئُخ واىنَُبئُخ أ .(  فٍ اىَخجز(RTG2, PLHC1ّىػُِ ٍِ  خلاَب الاصَبك 

رذهىر اىْظبً اىجُئٍ اىَبئٍ ىجحُزح اىضذ واىذٌ  َْؼنش جيُب فٍ اررفبع رزمُزاد اىَؼبدُ  ٍذي ثىضىح

( فٍ ٍُبٓ ورزثخ واصَبك اىضذ مَب أصجزذ هذٓ اىذراصخ وجىد ثؼض اىَيىصبد (Pb, Cd, Crاىضقُيخ 

اىؼضىَخ اىضبثزخ اىؼبىُخ اىضَُخ  مبىنبرثىهُذراد اىؼطزَخ اىَزؼذدح اىحيقبد و ثؼض اىَىاد اىؼضىَخ اىزٍ 

َؼبٍّ   Cyprinus carpio   اأصجزذ  ّزبئج اىَؤشزاد اىحُىَخ اُ صَل .رحزىٌ ػيً اىنيىر و اىفزبلاد

ٍِ جهخ     EROD, AChE , CaEٍِ الاجهبد اىنَُُبئٍ و اىذٌ َْؼنش ثزضجُظ ّشبطبد اّزََبد 

 MDAاررفبع ٍضزىي اه: و GSHو ٍضزىي CAT, GST, GRl  ورحفُز او رضجُظ ّشبط الاّزََبد

 فٍ BFCOD (CYP3A)و  EROD (CYP1A)ظهزد ّزبئج قُبصبد اّشطخ  أ ٍِ جهخ اخزي

و  ERODوخلاَب الأصَبك وجىد ٍحفزاد    Abramis brama Barbus callensis اّىاع

BFCOD  ُمشفذ اىذراصخ اىحبىُخ ػِ فبئذح اىجَغ ثُِ اصزخذاً اىزحبىُو .فٍ ثحُزح صذ  ثٍْ هبرو

اّىاع  اىفُزَبئُخ واىنَُُبئُخ، واىَؤشزاد اىحُىَخ، فٍ رصذ ريىس اىَُبٓ. ورشُز هذٓ اىذراصخ إىً أُ

ََنِ أُ رنىُ   Cyprinus carpioو  Abramis brama ،Brabus callensisَ   الأصَبك 

 .واػذح  فٍ ثزاٍج اىَزاقجخ  اىجُىىىجُخ ىيَُبٓ  فٍ شَبه أفزَقُبٍؤشزاد ثُىىىجُخ 

 الكلمات المفتاحية

  , اىَزاقجخ اىجُىىىجُخ  , اىَؤشزاد اىحُىَخ  ,اىَيىصبد اىؼضىَخ اىضبثزخ  ,اىَؼبدُ اىضقُيخ  ,صذ ثٍْ هبروُ

 الاخزجبراد ثُىىىجُخ
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L'eau est indispensable à la vie humaine, à la sécurité alimentaire et à la nutrition, elle 

est l’élément vital des écosystèmes (Melghit et al., 2015 ; HLPE, 2015).  

L’eau recouvre 72% de la surface terrestre et représente une réserve totale de 1350 

milliard de km
3 

dans la biosphère (Genin et al., 2003). Toutefois seulement 3% du stock total 

de l’eau sur la planète est douce. 75% de cette eau douce est bloquée dans les calottes de glace 

polaires dans les pôles nord et sud et 1/3 dans les nappes souterraines est inaccessible. Il ne 

reste que 0.3 % de l’eau douce (soit 0.01% de l’eau planétaire) sous forme de fleuves, de lacs 

et de réservoirs est disponible pour l’utilisation par les êtres vivants (Ramade, 1998 ; 

Hinrichsen et Tacio, 2002). Malheureusement cette même petite proportion de l’eau 

accessible est inégalement répartie dans le temps et dans l’espace (UNISCO, 2017) et une 

grande partie est menacée par la croissance démographique rapide, par l’urbanisation et par la 

forte demande des secteurs agricole et industriel (Azizullah et al., 2011; Mancosu et al.,  

2015), mais aussi par les changements climatiques et par la pollution par les différentes 

substances chimiques toxiques (Barceló et Sabater, 2010; Petrovic et al., 2011; Arenas-

Sánchez et al.,  2016).  

  Selon les dernières estimations de l'OMS et de l'UNICEF en 2017 «Sur les 7.5 milliards 

d’habitants que compte la population mondiale 60%, soit 4,5 milliards, ne disposent pas de 

services d’assainissement gérés en toute sécurité et 2,1 milliards de personnes, soit 30% de la 

population mondiale, n’ont toujours pas accès à des services d’alimentation domestique en 

eau potable. Sur les 2,1 milliards de personnes qui n’ont pas accès à l’eau gérée en toute 

sécurité, 844 millions ne bénéficient même pas d’un service élémentaire d'approvisionnement 

en eau potable. Parmi ces personnes, 263 millions vivent à plus de 30 minutes du premier 

point d’eau et 159 millions continuent à boire de l’eau de surface non traitée puisée dans des 

cours d’eau ou dans des lacs» (OMS 2017
a
). Selon un autre rapport de l’OMS «8 42000 

habitant meurt chaque année suit aux problèmes de l’insalubrité et de pollution de l’eau» 

(OMS, 2017
b
) 

Dans de nombreux pays en voie de développement, la pénurie d’eau est l’enjeu le plus 

inquiétant du développement socio-économique et humain au sens large (UNESCO, 2017). 

Les changements climatiques, en particulier dans les régions arides et semi-arides, en  

Afrique, au Moyen-Orient et en Asie du Sud , qui sont déjà en situation de stress hydrique, le 

manque de la gestion adéquate, l'indisponibilité des professionnels et les contraintes 

financières peuvent aggraver cette pénurie (Azizullah et al., 2011). 
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Comme les autres pays en voie de développement, l’Algérie, pays semi-aride, voire 

même aride (200 à 400 mm), soufre de problème de la rareté de l’eau (Sutton et Zaimeche, 

1992; Kadi, 1997; Zaid-Chertouk, 2011; Nadir et Boualem, 2016). Les ressources en eau 

sont limitées irrégulières et très inégalement réparties. A l’exception des eaux fossiles du 

Sahara, les ressources hydrauliques naturelles sont essentiellement situées dans le Nord du 

pays (Benblidia et Thivet, 2010; Hannachi et al., 2014). La situation est aggravée par la 

sécheresse qui s’est accrue ces dernières années (Sattar et Demmak, 2014). De plus, tandis 

que les ressources en eau diminuent redoutablement, la demande d'eau par la population 

(estimée d’environ 40 millions habitants en 2017), l'industrie et surtout l'agriculture augmente 

rapidement, aggravant ainsi le problème (Sutton et Zaimeche, 1992). À vrai dire, cette 

demande a été multipliée par 4 au cours des quarante dernières années, elle dépasse 

actuellement plus de la moitié du volume des ressources potentiellement mobilisables. A ce 

rythme, la limite maximale du potentiel hydraulique sera atteinte avant 2050 (Benblidia et 

Thivet, 2010 ; Hannachi et al., 2014). Face à ce défi, une politique active de mobilisation 

des ressources en eau par la construction des barrages a été mise en œuvre par l’état Algérien. 

 Parmi les grands projets réalisés, le barrage de Beni Haroun, est d’une grande 

importance nationale. Aussi, par sa capacité (963 hm³) et son impact régional, il constitue 

actuellement le plus puissant aménagement hydraulique réalisé à travers le pays. En plus de 

son utilisation pour alimenter plus de quatre millions habitant réparties sur 6 wilayas de l’Est 

Algérien (Mila, Constantine, Oum Elbouaghi, Jijel, Batna et Khenchela) et l’irrigation de 

grandes surfaces des terres agricoles, le barrage de Beni Haroun est considéré comme une 

source importante des poissons d’eaux douces (ANBT, 2014). Malgré son importance pour 

pallier le déficit observé dans les ressources en eau, Beni Haroun est devenus un exutoire des 

différents rejets des activités industrielles, agricoles et municipales, qui mènent à sa 

contamination par  les différents polluants chimiques qui se sont accumulés dans les eaux et 

les sédiments. Entre autres, les polluants organiques persistants (POPs) et les métaux lourds et 

leurs dérivés, souvent solubles dans la colonne d’eau ou liés aux particules des sédiments 

peuvent s’accumuler dans les organismes vivants aquatiques à des concentrations élevées 

(Doong et al., 2008; Chen et al., 2015; Li et Qian, 2016; Koltowski et al., 2017). Ils sont 

toxiques et peuvent menacer la vie aquatique depuis les producteurs primaires jusqu’au 

sommet de la chaîne alimentaire (Monjerezi, 2012). La présence de ces derniers dans le 

barrage peut donc présenter un danger potentiel pour la population consommatrice des eaux et 

des poissons du barrage. Ainsi il est primordial de surveiller la qualité des eaux et des 

sédiments du barrage.  
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L’évaluation de la qualité des milieux aquatiques peut s’effectuer par la mesure des 

concentrations des polluants dans les eaux et les sédiments en utilisant des techniques 

d’analyse physico-chimiques. Bien que ces analyses fournissent des informations précieuses 

sur la qualité des milieux aquatiques et les niveaux de polluants chimiques, elle restent 

néanmoins insuffisantes pour évaluer la qualité environnementale des écosystèmes aquatiques 

(Van der Oost et al., 1996; Cajaraville et al., 2000;  Van der Oost et al., 2003), car ces 

techniques ne permettent pas de suivre le nombre des innombrables polluants présents dans 

les milieux aquatiques (van der Oostet al.,  2003). En outre, les concentrations de ces 

substances se situent généralement en dessous de la limite de détection des méthodes 

analytiques (Wan et al., 2015) et les analyses chimiques ne peuvent pas refléter les 

interactions complexes entre les différents produits chimiques qui conduisent à des effets 

additifs, synergiques et/ou antagonistes (Valdehita et al., 2016). Pour éviter toutes ces 

questions, les biomarqueurs sont apparus au cours des dernières années comme un outil 

primordiale pour évaluer la qualité de l'environnement (Ozmen et al., 2008; Güngördü et 

Ozmen, 2011; Quesada-García et al., 2013; Quesada-García etal., 2015). L'un des 

principaux avantages des biomarqueurs est qu'ils peuvent, s'ils sont utilisés correctement, 

fournir un signal d’alarme précoce de la toxicité sublétale des contaminants dans les différents 

compartiments de l’environnement (Mierzejewski et al.,2014; Turja et al., 2014). Ainsi, 

l’utilisation intégrée des analyses chimiques, et des biomarqueurs est la meilleure façon 

d’évaluer l’état sanitaire des milieux aquatiques (Van der Oost et al., 1996; Cajaraville et 

al., 2000;  Van der Oost et al., 2003, De la Torre et al., 2007; Bozcaarmutlu et al.,  2009; 

Asker et al., 2016; Louiz et al, 2016; Saleh et Marie, 2016). 

Certaines activités enzymatiques dans le foie et les branchies sont considérées comme 

des bons biomarqueurs qui peuvent fournir de précieuses données concernant les effets 

toxiques des polluants sur les organismes aquatiques. Cependant ces enzymes sont 

influencées par les changements saisonniers (Ozmen et al., 2006; Güngördü et Ozmen, 

2011). Entre autres, le système cytochrome P450 (CYP) (CYP1A et CYP3A) constitue une 

superfamille d'hémoprotéines structurellement et fonctionnellement liées qui jouent un rôle 

important dans la biotransformation des xénobiotiques (Popovic et al. 2012). L’augmentation 

et /ou la diminution de l'expression de ces enzymes au niveau transcriptionel, au niveau des 

protéines et le changement de leurs activités enzymatiques ont été reconnues comme  

biomarqueurs sensibles pour surveiller la qualité de l’environnement aquatique (Regoli et al., 

2011a; Barhoumi et al., 2012; Quesada-García et al., 2015;  Yılmaz et al., 2016; Zhang et 

al., 2017). CYP1A est généralement évaluée par la mesure des ethoxyresorufin-O-deethylases 



Introduction 

 

4 
 

(EROD) (Whyte et al., 2000; Chiang et al., 2012; Kammann et al., 2014; Wunderlich et 

al., 2015) quant au CYP3A, elle est souvent évaluée par la mesure des benzyloxy-4 

[trifluoromethyl]-coumarin-Odebenzyloxylases (BFCOD) (Hasselberg et al, 2005; Della 

Torre et al., 2010; Quesada-García et al., 2013; Creusot et al., 2015; Quesada-García et 

al., 2015). Les activités de l’acétylcholinestérase (AChE) et des carboxylestérases (CaE) ont 

aussi prouvé leurs utilité dans l’évaluation de la contamination des écosystèmes aquatiques 

(Bodin et al., 2004; Stefano et al.,  2008; Sáenz et al., 2010; Güngördü et Ozmen, 2011; 

Koenig et  Solé, 2012; Al-Ghais, 2013;. Yildirim et al., 2014;  Natalotto et al., 2015; 

Yologlu er  Ozmen, 2015; Solé et al., 2016). 

De nombreux contaminants environnementaux et/ou leurs métabolites ont été reconnus 

par leurs effets toxiques liés au stress oxydatif (Van der Oost et al., 1996). Pour se défendre 

contre ces effets toxiques, les organismes aquatiques sont dotés d’un système antioxydant 

enzymatique (composé essentiellement de la catalase (CAT), la glutathion réductase (GR) et 

la glutathion–s transférase (GST) ) et non enzymatique (représenté par le glutathions réduit  

(GSH)) qui joue un rôle important dans la neutralisation des radicaux libres oxygénés(ROS)  

générés par les polluants (Sureda et al., 2011; Javed et al., 2016a). Lorsque le taux de 

génération des radicaux libres oxygénés dépasse le rythme des activités antioxydantes, les 

ROS se trouvent libres et vont donc attaquer les macromolécules notamment les lipides 

contenant les acides gras polyinsaturés en conduisant à leur oxydation (peroxydation 

lipidique) (Nogueira et al., 2011). Les mesures des activités anti oxydantes enzymatiques ( 

catalase(CAT),glutathion réductase (GR) et glutathion s transférase(GST)), non enzymatiques 

( GSH) et de la peroxydation lipidique estimée par le taux du malondialdéhyde (MDA) sont 

largement utilisées pour évaluer la qualité de l’environnement aquatique (Almroth et al., 

2005; Dautremepuits, et al., 2009; Nahrgang et al., 2013; De la Casa-Resino et al., 2014; 

Colin et al., 2015; Natalotto et al., 2015; Javed et al., 2016b; Cortes-Diaz et al., 2017).  

Parmi les organismes aquatiques, les poissons présentent plusieurs caractéristiques qui 

en font des candidats idéaux pour être utilisées comme espèces sentinelles de la pollution 

(Maceda-Veiga et al.,  2010;  Copat et al., 2012; Arockia Vasanthi et al., 2013;. Parente 

et Hauser-davis, 2014; Kostić et al., 2017). Ils sont assez grands pour permettre d’effectuer 

des observations macroscopiques ou pour obtenir des tissus en quantité suffisantes pour les 

analyses. Ils ont un grand spectre alimentaire et accumulent les polluants présents dans l’eau 

et les sédiments. En plus de leur mode de vie sédentaire. Il peuvent aussi être trouvés 

pratiquement partout dans les milieux aquatiques et jouent un rôle écologique majeur dans les 

réseaux alimentaires aquatiques en raison de leur fonction comme transporteurs de l’énergie, 
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des niveaux trophiques inférieurs aux niveaux supérieurs (van der Oost et al., 2003; Ben 

Ameur et al., 2012; Güngördü et al., 2012; Arockia Vasanthi et al., 2013). 

L'induction de certains biomarqueurs par certains polluants présents dans un échantillon 

environnemental complexe peut également être évaluée au laboratoire en exposant les lignées 

cellulaires aux différentes concentrations des extraits de cet échantillon. D'un point de vue 

écotoxicologique, les lignées de cellules des poissons apparaissent particulièrement adéquates 

à cet effet et ont été déjà utilisées dans plusieurs études (Boronat et al., 2009; Quesada-

García et al., 2015), car leurs structures (par exemple, la membrane plasmatique), les voies 

métaboliques, les récepteurs ou les enzymes fonctionnent de la même façon que l’'organisme 

entier. 

 L’objectif principal de cette thèse est d’évaluer la qualité du lac du barrage de Beni 

Haroun en appliquant une démarche basée sur deux approches, l’approche chimique et 

l’approche biologique. Il s’agit de l’utilisation intégrée des techniques d’analyse physico-

chimiques, des biomarqueurs et des biosessais. Notre travail est essentiellement basé sur la 

mesure des métaux lourds et des polluants organiques persistants (POPs) dans les eaux, les 

sédiments et dans les tissus des poissons d’une part et sur l’utilisation des indices biologiques 

(biométrique) et une batterie des marqueurs biochimiques enzymatiques et non enzymatique 

dans des espèces de poissons appartenant à la famille des cyprinidés d’autre part. Le choix est 

porté sur les espèces Cyprinus Carpio, Barbus Callensis et Abramis brama comme espèces 

sentinelles puisqu’elles répondent à plusieurs critères de sélection, elles sont abondantes, 

faciles à échantillonner, présentes sur toute l’année, suffisamment grosses, robustes et 

tolérantes vis-à-vis de la majorité des contaminants. Pour compléter le présent travail, il s'est 

avéré indispensable d’appliquer la technique des bio-essais qui porte sur le test des extraits 

des sédiments sur les lignées cellulaires des poissons (PLHC1 et RTG2). 
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I.  Pollution de l’eau  

L'eau est considérée comme l’un des plus importants et des plus précieux composants 

de notre planète. Elle a été désignée comme élixir de la vie. C’est l'un des besoins essentiels 

de la vie (Curtis, 2014). Selon l’organisation mondiale de la santé (OMS) 1,1 milliard de 

personnes n'ont pas accès à l’eau potable (WHO et UNICEF, 2006). Plus de 100000 

composés chimiques sont produits par l’industrie chimique et rejetés dans l’environnement 

par les activités industrielles, agricoles et urbaines durant ces dernières années. Un nombre 

important de ces substances peut atteindre les ressources en eau dont beaucoup entre elles 

constituent une grande menace pour la sécurité et l’approvisionnement en eau potable ( 

Frontmatter et Manahan, 2000; Curtis, 2014; Nikinma, 2014). Entre autres, les 

micropolluants organiques persistant (POPs) et les métaux lourds sont persistants et peuvent 

engendrer des troubles comportementaux, physiopathologiques, de fécondité, congénitaux, 

des mutations et des effets cancérigènes. Ils peuvent par conséquent menacer la vie aquatique 

depuis les producteurs primaires, le danger de contamination s’amplifie au fur et à mesure que 

l’on monte à travers les maillons des chaînes trophiques (Monjerezi, 2012).  

I.1.Métaux lourds  

1.1.1. Définition  

L’appellation métaux lourds est attribuée aux éléments métalliques ayant une densité 

supérieure à 5 g/cm³ et présentent un caractère toxique à des faibles concentrations (Adriano, 

2001 ; Cossio et al., 2002; Bánfalvi, 2011). Bien qu'elle soit relativement claire et non 

ambiguë, cette définition peut être une source de confusion, car certains métaux ne sont pas 

particulièrement lourds comme le zinc, tandis que certains éléments toxiques ne sont pas des 

métaux comme l’arsenic (Gérard, 2001 ; Cossio et al., 2002). Parmi les principales 

caractéristiques communes entre tous les métaux lourds est leur non biodégradabilité dans 

l’environnement et leur bioaccumulation (Zhuang et al., 2016; Xu et al., 2017). Certains 

métaux, les oligoéléments essentiels, comme le cuivre (Cu), le zinc (Zn), le chrome (Cr), 

nickel (Ni), le cobalt (Co), le molybdène (Mo) et le fer (Fe), sont indispensables à la vie et 

peuvent être toxiques à des très faibles ou des très fortes concentrations. D'autres comme 

l’aluminium (Al), l’Arsenic (As), le cadmium (Cd), le mercure (Hg), l’étain (Sn) et le plomb 

(Pb) (également appelés xénobiotiques) n’ont aucun rôle biologique et sont considérés comme 

néfastes et peuvent entraîner des effets toxiques à des très faibles concentrations (Arockia 

Vasanthi et al., 2014 ; Sfakianakis et al., 2015).  
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1.1.2. Sources des métaux lourds 

  Bien que la présence des métaux lourds dans les milieux aquatiques puisse être 

d'origine naturelle, l’activité anthropique reste la principale source de ces derniers (Li et al.,  

2006; Mackintosh et al., 2016). Les plus importantes sources naturelles des métaux lourds 

sont; l'altération des minéraux, l'érosion et l'activité volcanique (Demirak et al., 2006; Dixit 

et al., 2015). Tandis que les sources anthropiques dépendent des activités humaines telles que 

les activités industrielles (centrales électriques, combustion du charbon, industrie 

métallurgique, ateliers de réparation des automobiles, usines chimiques, batteries, industries 

pharmaceutiques et galvanoplastie etc.), le trafic routier (particules d'échappement des 

véhicules, particules d'usure des pneus, particules de surface de la chaussée endommagée et 

particules d'usure des garnitures des freins), l’émission domestique et l’activité agricole 

(utilisation des pesticides, des fertilisants et des biosolides (ex. les boues d'épuration 

municipales)) (Wei et Yang, 2010; Tchounwou et al., 2012; Varol et Şen, 2012).  

I.1.3. Comportement des métaux lourds dans le milieu aquatique 

Une fois arrivés dans le milieu aquatique, les métaux lourds se répartissent entre 

plusieurs phases. Ils se trouvent généralement sous forme d’ions dissous, de complexes 

dissous, de colloïdes et/ou fixés sur les sédiments (Figure.1) (Özmen et al., 2004; Hou et al., 

2013). D’une manière générale, les métaux lourds ont une tendance à s’accumuler dans les 

sédiments ce qui conduit à une diminution de leur concentration dans l’eau. En fait, ces 

derniers peuvent se comporter comme une source ou comme un puis pour les métaux traces et 

ont été reconnus comme un indicateur efficace de la contamination des écosystèmes 

aquatiques par les métaux lourds (Kelderman et Osman, 2007 ; Suthar et al., 2009; Bing et 

al., 2016 ). Par ailleurs, sous la dépendance des paramètres du milieu (pH, concentration en 

oxygène dissous, potentiel d’oxydoréduction, activité biologique, capacité d’échange 

cationique), les métaux lourds fixés par les sédiments peuvent être remobilisés et leur 

concentration peut augmenter dans l’eau (Davutluoglu et al.,  2010). 
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 Figure 1. Comportement des métaux lourds dans l’écosystème aquatique (Serpaud et al., 

1994). 

I.1.4. Toxicité des métaux lourds  

Plusieurs auteurs (Rainbow, 1995; Bánfalvi, 2011;  Saïdi et al.,  2013 ; Sharaf et  

Shehata, 2015 ; Bing et al., 2016 ; Xu et al., 2017) ont rapporté que la persistance et 

l’accumulation des métaux lourds dans l’environnement sont à l’origine de leurs effets 

toxiques inquiétants sur la santé des écosystèmes et leurs populations y compris l’homme.  

Le mécanisme de la toxicité des métaux lourds est différent de celui des autres 

xénobiotiques. En effet, les métaux lourds peuvent causer des dommages considérables aux 

organismes vivants grâce à leur interaction avec les sites importants des protéines et de 

systèmes enzymatiques tels que les groupes SH. Ils peuvent également entrer en concurrence 

avec d'autres métaux essentiels comme les cofacteurs des enzymes régulatrices de  

nombreuses réactions chimiques et peuvent les empêcher de ce fait de fonctionner 

normalement et d’assurer leur rôle métabolique (Cossio et al., 2002; Breu et al., 2008; 

Abouhend et  El-moselhy;  2015, Sharaf et  Shehata, 2015). D’autre part, ils sont 

responsables de la production des radicaux libres oxygénés qui peuvent affecter divers 

processus cellulaires, principalement le fonctionnement du système membranaire (Radwan et 

al., 2010). 

L’homme peut être exposé aux métaux lourds (par inhalation, par contact cutané ou 

par ingestion) dans les lieux de travail, ou grâce à la consommation de l’eau ou des aliments  

contaminés par les métaux lourds (Breu et al., 2008; Singh et al., 2011). Les effets toxiques 

des métaux sur l’homme sont récapitulés dans le tableau 1. 
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Tableau 1. Effets toxiques de quelques métaux lourds sur la santé humaine (Singh et al.,  

2011 ; Dixit et al., 2015) 

Le polluant Effet sur la santé humaine  Concentrations admissible 

(mg/L  

Arsenic   Affecte les processus cellulaires essentiels comme la 

phosphorylation et la synthèse de l'ATP, il peut provoquer 

aussi la bronchite, la dermatite et l'insuffisance rénale. 
0.02 

Cadmium  Le cadmium est connu par son pouvoir cancérogène, 

mutagène et perturbateur endocrinien. Il est aussi 

responsable du dysfonction rénale, des maladies 

pulmonaires, du cancer du poumon, des défauts osseux 

(Ostéomalacie et Ostéoporose), de l’augmentation de la 

tension artérielle, des lésions rénales, de la bronchite, des 

troubles gastro-intestinaux et des troubles de moelle osseuse. 

0.006 

Plomb  Il est à l’origine de plusieurs maladies telles que, le retard 

mental chez l'enfant, le retard du développement, 

l’encéphalopathie fatale du nourrisson, la paralysie 

congénitale, la surdité neurale du capteur. Il peut également 

engendrer des dommages aigus ou chroniques du système 

nerveux, d’épilepsie, des effets toxiques sur le foie et les 

reins et des dommages gastro-intestinaux. 

0.01 

Manganèse  L’inhalation ou le contacte cutané provoquent des 

dommages pour le système nerveux central.  0.26 

Mercure   Il peut être à l’origine des maladies auto-immunes, de 

dépression, de somnolence, de fatigue, de perte des cheveux, 

d’insomnie, de perte de la mémoire, d’agitation, des troubles 

de la vision, des tremblements, des crises d'humeur, des 

lésions cérébrales, d’insuffisance pulmonaire et rénale et 

d’avortement spontané. 

0.01 

Zinc  Les fumées de zinc ont un effet corrosif sur la peau et 

causent des dommages à la membrane nerveuse. 
15 

Chrome  Perte des cheveux, dommages au système nerveux, fatigue, 

irritabilité. 0.05 

Cuivre  Des dommages au cerveau et aux reins, des niveaux élevés 

entraînent une cirrhose du foie, une anémie chronique, des 

effets sur l'estomac et une irritation intestinale. 
0.1 

 

 I.1.5. Métaux étudiés  

a. Cadmium 

Le cadmium est généralement présent dans l’environnement à des faibles 

concentrations, cependant ses niveaux dans les écosystèmes ne cessent pas d’augmenter au 

cours de ces dernières années (OMS, 2017
c
). Actuellement, l’émission anthropologique 

annuelle du cadmium dans l’écosphère est estimée à environ 30000t (Ben Youssef et al., 

2005). Sa présence dans l’environnement est due aux différentes activités humaines (Das et 

Mukherjee, 2013; Cherif et al., 2015). Il est utilisé dans beaucoup d'industries, 

principalement dans la fabrication des batteries, des piles, des pigments, des agents de 

polymérisation ou de stabilisation des matières plastiques et dans les traitements des surfaces 

des métaux (Benamar et al., 2010). Par ailleurs, l’utilisation des combustibles fossiles, le 
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lessivage des décharges et l’épandage des engrais phosphatés contribuent à la contamination 

de l’environnement par cet élément (Andujar et al.,  2010;  McGeer et al.,  2011).  

Le cadmium est un métal potentiellement toxique pour les organismes aquatiques et 

l’homme et n’a aucun rôle biologique (Messaoudi et al.,  2009; Das et  Mukherjee, 2013;  

Souid et al., 2013). Biochimiquement, le cadmium peut entraîner une modification des 

activités enzymatiques et dans les mécanismes de transport membranaire (Messaoudi et al., 

2009). Il est aussi responsable de la génération des espèces réactives de l’oxygène et du stress 

oxydatif (Legeay et al.,  2005; Tchounwou et al., 2012). Le cadmium peut également 

affecter le métabolisme des glucides chez les vertébrés et peut entraîner une hyperglycémie et 

réduire la tolérance au glucose chez les mammifères (Sastry et Subhadra, 1982). 

Dans les écosystèmes aquatiques, le cadmium peut menacer la vie et la croissance des 

organismes aquatiques. Il peut en effet inhiber la bioluminescence des bactéries, limiter 

l’activité des daphnies et causer leur mort. Il peut aussi induire un stress oxydatif chez les 

poissons (Qu et al., 2013; Bjerregaard et al., 2014). 

Chez l’homme, une exposition de courte durée à des fortes concentrations des 

poussières ou des fumées des composés du cadmium est responsable des vomissements 

souvent sanglants associés à des douleurs abdominales intenses, des diarrhées et des myalgies, 

de la fièvre des métaux et de la pneumopathie chimique aiguë (Andujar et al., 2010; 

McGeer et al., 2011). L’exposition chronique au cadmium peut être à l’origine de 

l’ostéoporose et de l’anémie (Basha et Rani, 2003). Il est classé comme cancérigène et 

responsable des atteintes rénales, d'hypertension artérielle et des atteintes testiculaires 

(Andujar et al., 2010). 

b. Plomb  

Le plomb (Pb) est un métal de classe B, post-transition (numéro atomique 82). Il 

existe principalement dans son état oxydant divalent. On le trouve principalement dans des 

minerais comme la galène et les sulfures de plomb (Pb) (Mager, 2011). Il est présent en 

petites quantités dans la croûte terrestre avec une concentration moyenne d'environ 13mg/kg 

(Bjerregaard et al., 2014). C’est l’un des métaux prioritairement toxique, il n’est pas 

biodégradable et peut s’accumuler dans les chaînes alimentaires. Sa présence dans 

l’environnement peut être d’origine naturelle ou anthropique (Bektaş et al.,  2004). En effet, le 

plomb peut être issu de l’industrie métallurgique (Stouthart et al., 1994). Il provient également 

de la galvanoplastie, de la fabrication des batteries, des industries des pigments et des 

colorants, de l’emploi du plomb tétraméthyle dans les carburants et de l’utilisation des 

combustibles fossiles (Subhashini et al, 2013 ; Ravindra Kumar Gautam, 2014). 
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Les effets toxiques du  plomb sur la cellule sont attribués à sa capacité de produire les 

espèces réactives d'oxygène responsables d’un stress oxydatif et à son affinité pour le groupe 

sulfhydrile dans le glutathion réduit, ce qui peut avoir des implications pour le maintient de 

l’équilibre des  thiol-disulfures dans la cellule, mais aussi à son pouvoir inhibiteur de 

l’acétylcholinestérase et de la synthèse d’hémoglobine (Landis, 2005; Massó et al., 2007; 

Reddy et al., 2007; Dragun et al., 2012; Tchounwou et al., 2012).  

À fortes concentrations, le plomb peut affecter la respiration et le pouvoir natatoire 

chez les poissons et peut même entraîner leur mort (Farrell et al., 2012). Chez l’homme, 

l’inhalation ou l’absorption du Pb à des fortes concentrations dans des situations accidentelles 

peut entraîner des troubles digestifs, des maux de tête, des lésions tubulaires, des atteintes 

hépatiques, des atteintes cardio-vasculaires et des lésions au niveau du système nerveux 

central se manifestant cliniquement par une encéphalopathie convulsive et un coma pouvant 

conduire à la mort(Belliles 1994 ; Rhainds et al.,1995 ;  Ravindra, 2014). 

L’exposition prolongée à des faibles concentrations du plomb peut être à l’origine d’une 

anémie chez les poissons et peut aussi affecter leur reproduction et leur croissance (Mager, 

2011). Chez l’ homme, l'exposition chronique au plomb peut affecter le système nerveux en 

entraînant un retard mental, une perturbation dans le comportement et des maladies 

neurodégénératives (Mahaffey, 1990; Örnek et al.,  2007 ;  Eid et Zawia, 2016). Le  plomb 

peut engendrer aussi une diminution de la fertilité, une mortalité chez les fœtus, des 

avortements spontanés, des atteintes cardiovasculaires, une anémie et peut présenter des 

pouvoirs mutagènes et cancérogènes (Todd et al., 1996; Millstone, 1997; Örnek et al., 

2007; Mager, 2011). 

c. Chrome  

  A l’inverse du plomb et du cadmium, le chrome est un oligoélément essentiel 

(Palaniappan et Karthikeyan, 2009). Il est relativement abondant dans les écosystèmes 

aquatiques et terrestres et sa concentration moyenne dans la croûte terrestre est d’ environ  

100mg/kg (Soudani et al., 2010; Sundaramoorthy et al., 2010). Le chrome peut se 

rencontrer dans l'environnement aquatique sous deux états d'oxydation stables ; Cr (III) et Cr 

(VI) (Stouthart et al.,1995). Le chrome trivalent [Cr (III)] est un oligoélément essentiel pour 

les cellules et est utilisé dans nombreux compléments alimentaires. Par contre, le chrome sous 

sa forme hexavalente [Cr (VI)] est toxique et considéré comme un polluant environnementale 

(Sahu et al.,  2014). Le chrome se rencontre en petites quantités à l’état naturel dans tous les 

types des roches et des sols sous forme de Cr (III) solide et relativement inerte et il est 

entraîné dans le milieu aquatique en quantités limitées par l’altération et l’érosion de ces 
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matières (Losi et al.,1994). Les ateliers de galvanoplastie, les tanneries, les usines de textile, 

la fabrication d’alliages et d’agents oxydants, les inhibiteurs de la corrosion, la fumée de 

cigarette, les émissions automobiles, les produits de conservation du bois, les déchets 

dangereux et la production d’acier sont les principales sources anthropiques du chrome 

(Palaniappan et Karthikeyan, 2009; Sundaramoorthy et al., 2010; Sahu et al., 2014). 

La toxicité des composés du chrome dépend principalement de leur valence et de leurs 

propriétés physico-chimiques, le chrome hexavalent et  généralement plus toxique que le 

chrome trivalent (Soudani et al., 2010; Uddin et al., 2015). L’exposition à des fortes 

concentrations du chrome peut déchaîner des troubles gastro-intestinaux, une diathèse 

hémorragique et des convulsions et peuvent même conduire jusqu’à la mort après un choc 

cardiovasculaire (WHO, 2004). La toxicité chronique du chrome se manifeste généralement 

par un stress oxydatif, un ’apoptose, une nécrose, une cancérogénicité, une mutagenèse ou par 

une génotoxicité des organes vitaux de l’organisme tels que les poumons, le foie et les reins. 

(Sahu et al., 2014; Dima et al., 2015; Hernandez-Ruiz et al., 2016). 

  

I.2. Polluants organiques persistants (POPs) 

I.2.1. Définition  

Les polluants organiques persistants (POPs) sont des composés organiques de synthèse 

qui persistent dans l’environnement, s’accumulent dans la chaîne alimentaire et présentent un 

risque pour la santé humaine et celle de l’environnement (Harrad, 2009; Deribe et al., 2011; 

Estellano et al., 2017) 

D’après la Convention de Stockholm sur les polluants organiques persistants (POPs) 

(PNUE, Genève 2001), les polluants organiques persistants en abrégé (POPs) sont des 

substances chimiques organiques à base de carbone et d’hydrogène qui possèdent des 

propriétés toxiques, résistent à la dégradation, s’accumulent dans les organismes vivants et 

sont dispersés par l’air, par l’eau et par les espèces migratrices au delà des frontières 

internationales et déposés loin de leur site d’émission, où ils s’accumulent dans les 

écosystèmes terrestres et aquatiques (Harrad, 2009; Arslan-Alaton et Olmez-Hanci, 2013; 

Stockholm convention , 2015). 

 I.2.2. Différents types des polluants organiques persistants  

Selon le Programme des Nations Unies pour l'Environnement (PNUE), plus de 300 

produits chimiques possédant des propriétés qui leurs permettent d‘être classés comme des 

POPs. Ces derniers sont soumis à des interdictions ou à un contrôle dans un ou plusieurs pays 

dans le monde (Eduljee, 2001; O’Sullivan et Megson, 2014). Ils s’agit des pesticides tels 
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que le DDT, le mirex, l'aldrine et le lindane et des produits chimiques industriels ou des sous-

produits tels que les hydrocarbures polycycliques aromatiques (HAPs), les biphényles 

polychlorés (PCBs), les dibenzo-phoxines polychlorées (PCDDs), les dibenzofurannes 

polychlorés (PCDFs) et les retardateurs de flamme bromés (PBDEs) (Berntssen et al., 2012; 

Mortimer , 2013) (Tableau.2).  

Tableau 2. Différents polluants organiques persistants (O’Sullivan et Megson, 2014). 

Classe de composé  Utilisation  Date d’interdiction  

Aldrin  synthétisé en 1940 et utilisé 

comme insecticide en 1948.  

1970 : Le département de l'agriculture des États-Unis a 

interdit toutes les utilisations 1971 : L'EPA instaure des 

procédures d'annulation.  

1972 : La loi fédérale sur les insecticides, les 

fongicides et les rodenticides interdit son utilisation 

dans toutes les applications sauf trois. Le dernier 

(contrôle des termites) a été volontairement annulé en 

1987. 

Chlordane synthétisé en 1940, décrit 

comme insecticide en 1945 et 

synthétisé commercialement 

en 1947. 

1978 : L'EPA lance des procédures d'annulation.  

1988 : Toutes les utilisations sont interdites aux États-

Unis. 

DDT   Synthétisé la première fois en 

1874 et décrit comme un 

insecticide en 1939. La 

Première synthèse 

commerciale était en 1945. 

1973 : Toutes les utilisations sont interdites aux États-

Unis. 

Dieldrin synthétisé en 1940 et utilisé 

comme insecticide en 1948. 

970 : Le département de l'agriculture des États-Unis a 

annulé toutes les utilisations. 1971 : L'EPA instaure des 

procédures d'annulation.  

1972 : La Loi fédérale sur les insecticides, les 

fongicides et les rodenticides interdit l'utilisation dans 

toutes les applications sauf trois. Le dernier (contrôle 

des termites) a été annulé en 1989. 

Endrin  Développé pour la fabrication 

en 1950 et utilisé la première 

fois comme insecticide en 

1951. 

1986 : La plupart des utilisations ont été 

volontairement annulées par les fabricants.  

1991 : Dernière inscription comme pesticide est 

volontairement annulé aux États-Unis.  

Heptachlore  Première isolation en 1946. 

Première synthèse 

commerciale en 1952 

1974 : L'EPA lance des procédures d'annulation.  

1988 : Toutes les utilisations sont interdites aux États-

Unis. 

HCB 

 

Utilisé pour la première fois 

comme pesticide en 1945.  

1984 : Dernier enregistrement en tant que pesticide est 

volontairement annulé aux États-Unis (Bien qu'il soit 

encore généré par inadvertance en tant que sous-

produit et / ou impureté dans plusieurs procédés 

chimiques). 

Mirex  Synthétisé pour la première 

fois en 1946 et utilisé comme 

pesticide en 1955 (en 1959 

aux États-Unis). 

1971 : l'EPA annule toute utilisation de mirex.  

1972 : l'EPA autorise l'utilisation restreinte de mirex 

par permis seulement. 

1978 : Toutes les utilisations sont interdites aux États-

Unis.  

PCBs  Leur première découverte était 

à la fin des années 1800 et leur 

première synthèse 

commerciale était en 1929.  

1976 : L'utilisation des PCBs a été réglementée par 

l'EPA par le biais de la TSCA.  

1979 : les règles de l'EPA ont graduellement mis fin à 

de nombreuses utilisations industrielles des PCB sur 

une période de 5 ans, mais ont permis leur utilisation 

continue dans des équipements électriques fermés 

existants dans des conditions soigneusement 
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contrôlées.  

PCDDs/PCDFs Les PCDDs et les PCDFs sont 

des sous-produits 

involontairement produits 

pendant l'incinération des 

déchets, la production des 

composés chlorés, comme le 

pentachlorophénol et dans le 

processus de blanchiment du 

papier. 

Contrairement à la plupart des autres POPs, il n'y a pas 

d'utilisation commerciale pour les PCDDs et PCDFs. 

Ils sont produits de manière non intentionnelle et ils ne 

sont que délibérément synthétisés pour la recherche 

chimique et toxicologique. Par conséquent, la 

législation s'est concentrée sur la réduction de la 

libération de ces composés et le nettoyage des 

matériaux contaminés plutôt que d'interdire ou de 

restreindre leur utilisation.  

Toxophene  synthétisé en 1944 et 

synthétisé commercialement 

en 1949. 

1982 : L'EPA lance des procédures d'annulation.  

1990 : Toutes les utilisations sont interdites aux États-

Unis. 

HAP  Comme les HAPs peuvent être 

produits naturellement, ils ont 

été présents dans 

l'environnement pendant des 

millions d’années. 

Les HAPs peuvent être produits naturellement et 

comme sous-produits involontaires des activités 

humaines. Il n'existe donc pas de législation interdisant 

les HAP. Au lieu de cela, la législation vise à réduire 

les niveaux des HAPs dans l'environnement. 

Les retardateurs de 

flamme bromés 

(PBDE) 

La première production 

commerciale des Biphényles 

polybromés (PBBs) a 

commencé aux États-Unis en 

1970  

La première production 

commerciale des (PBDE)  

a coïncidé avec la suppression 

progressive du (PBBs) à la fin 

des années 1970. 

1973 : mesures prises pour interdire les PBBs aux 

États-Unis  

1979 : la production des PBBs aux États-Unis a cessé 

par l'interdiction volontaire  

2004 : législation de l'UE interdisant les PBBs et les 

PBDEs (Directive 2002/95 / CE sur la restriction des 

substances dangereuses).  

2004 : Premiers États américains prennent des mesures 

pour interdire certains homologues PDBE. 

Tributyltin (TBT) Découvert la première fois 

comme biocide dans les 

années 1950. 

1974 : Les États-Unis fixent une limite 

professionnelle pour le TBT dans l'air 1979 : Le 

gouvernement japonais interdit le TBT dans les 

produits ménagers  

1982 : Le gouvernement français introduit une 

interdiction des peintures antisalissure contenant 

.3% TBT en poids  
2001 : Systèmes antisalissure nuisibles sur les navires 

interdisant l'utilisation du TBT comme peinture 

antisalissure sur les navires. 

 

I.2.3. Sources des Polluants organiques persistants  

 En plus de l’origine naturelle de certains POPs comme des dibenzofurannes 

polychlorés (PCDFs) et les dibenzodioxines polychlorées (PCDDs) qui peuvent être produits 

lors des catastrophes naturelles (incendies des forêts, éruptions volcaniques, etc) (Pronczuk 

et Damstra, 2008; Johnson et al., 2013), et les hydrocarbures polycycliques aromatiques ( 

HAPs) qui peuvent être produits par les processus géothermiques et les incendies des forêts,  

l’activité humaine représente la principale source de la contamination de l’environnement par 

les polluants organiques persistants (POPs) (Pronczuk et Damstra, 2008; Mortimer, 2013).  

En effet, l’utilisation des fluides diélectriques, des diluants organiques, des plastifiants, des 

adhésifs, des ignifugeants (dans les produits ménagers tels que les textiles et les peintures),  

des équipements électriques et hydrauliques, y compris les transformateurs, des condensateurs 

et des systèmes hydrauliques est à l’origine de la contamination de l’environnement par  
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PCBs et les PBDEs (UNEP, 2009: Arslan-Alaton et  Olmez-Hanci, 2013). Les PCDDs et 

les PCDF (dioxines) sont des sous-produits indésirables issues de l’incinération des déchets 

solides municipaux et industriels et de la synthèse des composés chlorés et certains pesticides 

(Srogi, 2007; Johnson et al., 2013). L’utilisation des combustibles fossiles et du bois et les 

procédés industriels contribuent d’environ 90% à la contamination de l'environnement par les 

HAPs (Sander et al., 2013). Enfin, l’activité argicole est résponsable de la pollution par les 

pesticides organochlorés, tels que le DDT, le mirex, l’aldrin, et le dildrin ….etc, qui ont été 

largement utilisés comme insecticides, herbicides et fongicides (Arslan-Alaton et Olmez-

Hanci, 2013; Pariatamby et Kee, 2016). 

I.2.4. Comportement des POPs dans l’environnement  

Les polluants organiques persistants peuvent entrer dans les écosystèmes aquatiques  

directement dans le cas des rejets ponctuels ou indirectement à partir de l’atmosphère et des 

eaux de ruissellement (Pronczuk et  Damstra, 2008; Josefsson, 2011; Johnson et al., 2013). 

Une fois arrivé dans le milieu aquatique, les POPs se répartissent entre la phase aqueuse, les 

colloïdes et les particules en suspension. Les polluants adsorbés dans les particules vont être 

déposés avec les sédiments, tandis que les POPs dissous dans l’eau peuvent être volatilisés 

vers l’atmosphère (Josefsson, 2011). Il peuvent être aussi absorbés par les organismes vivants 

, stockés dans les tissus adipeux et s’accumuler dans la chaîne alimentaire (Persson et al., 

2008; Richard et Martello ,  2014) ( Figure. 2). 

 

 

Figure.2. Processus impliqués dans le comportement et le transport des POPs dans le milieu 

aquatique (Josefsson, 2011). 
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I.2.5. Toxicité des polluants organiques persistants  

À cause de leur persistance dans l’environnement, de leur lipophilité et de leur 

tendance à s’accumuler dans la chaîne alimentaire, les polluants organiques persistants posent 

de sérieuses préoccupations pour la santé de l'homme et de la faune (Harmon, 2015). En 

effet, l’exposition permanente à des faibles concentrations des polluants organiques 

persistants peut entraîner plusieurs effets toxiques chronique tels que la perturbation 

endocrinienne (Kim et al., 2008 ; Mortimer, 2013), le cancer (Mortimer, 2013; Harmon, 

2015), des troubles dans le système immunitaire et dans le système reproductif (Deribe et al., 

2011), des effets neurotoxiques (Tan et  Obbard, 2011), des dommages dans le foie et une 

perturbation du comportement (Ling et al., 2015). 

II. Surveillance de la qualité des milieux aquatiques. 

La surveillance de la qualité des milieux aquatiques peut se faire par les méthodes 

d’analyse physicochimiques ou par l’utilisation des biomarqueurs. 

II.1.Surveillance chimique  

La qualité des milieux aquatiques peut être évaluée par la mesure des niveaux des 

polluants et/ou de leurs produits de dégradation dans les différents compartiments de 

l’environnement par les techniques d’analyses physico-chimiques. Ces dernières permettent 

de suivre la répartition spatiale des polluants afin de déterminer les sites les plus polluées 

d’une part et examiner les tendances temporelles pour déterminer si la situation s’aggrave ou 

s’améliore d’autre part. Trois matrice environnementale sont à prendre en considération, il 

s’agit de l’eau, des sédiments  et des organismes vivants ( Dana et al.,  2007;  Jean-Claude 

et Amiard-Triquet, 2015).   

Il est convenu que l’utilisation de l’eau seule n’est pas suffisante pour évaluer la 

contamination des écosystèmes aquatiques et surtout s’il s’agit des micropolluants dont les 

faibles concentrations sont difficiles à détecter, en outre des risques de contamination 

secondaire peuvent se produire lors de manipulation des échantillons (OSPAR , 2008). Par 

contre, les sédiments et nombreux organismes vivants sont considérés comme une matrice 

intégrative pour la plupart des contaminants des milieux aquatiques. Les concentrations 

élevées des micropolluants réduisent considérablement les risques de contamination des 

échantillons et permettent une détection facile des micropolluants. Les sédiments représentent 

un enregistrement de la contamination passée mais à des échelles de temps différentes selon 

qu'il s'agit d'échantillons de surface ou de sub-surface (Amiard-Triquet et Rainbow, 2009). 

Par ailleurs, les contaminants incorporés dans les tissus des organismes ont une signification 
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biologique importante et peuvent être exploités pour l'évaluation de la toxicité (Jean-Claude 

et Amiard-Triquet, 2015).  

II.2. Surveillance biologique (Biomonitroring ) 

Malgré leur importance pour évaluer la qualité des milieux aquatiques, les analyses 

physico-chimiques restent insuffisantes, car elles ne prennent généralement pas en compte les 

notions de mélanges, des interactions possibles, de spéciation ou de biodisponibilité des 

polluants et des effets sur les organismes vivants dans un milieu complexe comme l’eau (Van 

der Oost et al., 2003 ; Bozcaarmutlu et al, 2009). Par conséquent, les mesures des effets 

biologiques des polluants dans les tissus et des fluides de certains organismes peuplant les 

sites contaminés, appelés bio- indicateurs, pour évaluer la qualité de l'environnement est 

devenue d'une importance majeure. Cette approche s’appelle biomonitoring ou 

biosurveillance (Emons, 2002; Marigómez et al., 2004; Zhou et al., 2008 ; Torres et al., 

2008). En complémentarité avec les techniques des analyses physico-chimiques (Figure.3). 

La biosurveillance permet d'évaluer le potentiel de bioaccumulation des produits chimiques 

dans les écosystèmes d’une part et d’analyser les effets biologiques à différentes échelles 

d'observation, allant des effets aux niveaux moléculaires et cellulaires jusqu’aux effets au 

niveau des populations, des communautés ou des écosystèmes d’autre part (Zauke et al., 

2005; Pignata et al., 2013). 

Différentes approches peuvent être appliquées dans le cadre de la biosurveillance, y 

compris les bio essais, les biomarqueurs, les bioindicateurs et les indicateurs écologiques 

(Marigómez et al., 2004). 

 Biomarqueurs (au niveau infra individuel) : se sont des altérations 

moléculaires, biochimiques, cellulaires ou physiologiques non visibles qui 

peuvent être mesurées en utilisant des techniques biochimiques. 

 Bio essais (Au niveau des organismes) : la survie, la croissance et la 

reproduction des individus sont choisies comme critères d'évaluation 

d’écotoxicité des substances au laboratoire.  

 Bio indicateurs (Au niveau des populations) : à ce niveau, les effets se 

manifestent par des changements dans la structure génétique et l'abondance 

d'une population. 

 Indicateurs écologiques (Au niveau des écosystèmes) : à ce niveau, les 

changements dans la composition, l'abondance et la diversité des espèces 

peuvent être indicatifs des effets de la pollution sur les communautés (van der 

Oost et al., 2003). 

https://www.researchgate.net/profile/Ionan_Marigomez
https://www.researchgate.net/profile/Ionan_Marigomez
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Figure. 03. Représentation des méthodologies permettant de surveiller les milieux aquatiques 

(Lagadic et al., 1997). 

II.2.1.Bio indicateurs  

II.2.1. Généralités  

Au cours des 20 dernières années, les bio indicateurs se sont révélés d’être des 

systèmes de mesure particulièrement intéressants et intelligents dans la surveillance de la 

qualité de l’environnement (Markert et al., 2003; Chapman et al., 2013). Un indicateur 

biologique (ou bio-indicateur) est défini comme un organisme ou un ensemble d’organismes 

qui  par référence à des variables biochimiques, cytologiques, physiologiques, éthologiques 

ou écologiques permet, de façon pratique et sûre, de caractériser la qualité de l'environnement 

(ou une partie de l'environnement) et de mettre en évidence aussi précocement que possible 

leurs modifications naturelles ou provoquées (Gerhardt, 2002; Bernd et al., 2003; Li et al., 

2010; Chapman et al., 2013). 

La sélection d’un bio-indicateur pour évaluer la qualité de l’environnement est 

critique. Idéalement, les bioindicateurs devraient avoir les caractéristiques suivantes (Lagadic 

et al., 1997; Zhou et al., 2008; Kuklina et al., 2013): 

1. avoir une grande pertinence écologique ; 

2. sensibles aux facteurs de stress sur le terrain et au laboratoire ; 

3.  avoir une large répartition géographique ; 

4. facile à échantillonner et assez résistants pour être amené au laboratoire affin de réaliser 

par exemple les études de décontamination ; 

5. avoir une vitesse de reproduction relativement élevée ;  
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6. capable de produire des données reproductibles dans des conditions contrôlées dans le 

laboratoire. 

II.1.2.2. Utilisation des poissons pour la surveillance de la qualité de l’eau  

Pour plusieurs raisons, les poissons ont suscité d'un intérêt considérable dans les études 

évaluant les réponses biologiques et biochimiques aux contaminants des milieux aquatiques. 

En effet, ils présentent des caractéristiques et des avantages particuliers (Andreas et al., 

2003; Schlenk et al., 2008 ; Zhou et al., 2008 ; Li et al., 2010; Naigaga et al., 2011; 

Gongurdu et al., 2012 ; Parente et Hauser-davis, 2014 ; Ginebreda et al., 2016): 

1.  ils sont sensibles à la pollution ;  

2. ils vivent continuellement dans l’eau et par conséquent intègrent l’histoire chimique, 

physique et biologique de l’eau ; 

3. la plupart des espèces des poissons ont une longue durée de vie (environ 2-10 ans) et 

peuvent donc refléter l’exposition à un contaminant pendant de longues périodes. Ce qui 

permet par la suite de disposer des preuves expérimentales sur les effets à long terme ; 

4.  la taxonomie des poissons est bien établie, ce qui permet aux biologistes professionnels 

de réduire le temps en identifiant la plupart des spécimens sur le terrain ; 

5. les poissons ont une distribution biogéographique étendue, ce qui les rend extrêmement 

utiles pour évaluer les différences régionales ; 

6. ils ont une taille relativement grande ce qui permet de fournir des tissus en quantité 

nécessaire pour l’analyse. Cette caractéristique s’avère encore plus importante pour la 

dissection quand les études sont faites sur des organes spécifiques ; 

7. ils jouent un rôle écologique majeur dans le réseau trophique aquatique suit à leur 

fonction de transférer l’énergie des niveaux trophiques inférieurs aux niveaux trophiques 

supérieurs ; 

8. ils se situent au sommet de la chaîne alimentaire et peuvent donc affecter directement la 

santé humaine ; 

9. ils ont un mode de vie et d’alimentation variable ce qui les rends exposés aux 

contaminants chimiques provenant de l’eau, des sédiments et des différentes sources 

alimentaires. 

II.2.2. Biomarqueurs 

II.2.2.1. Généralités  

 Les bio marqueurs sont considérés comme des outils intégrateurs qui peuvent fournir 

des informations complémentaires aux analyses chimiques et écologiques utilisées pour la 

surveillance de l’environnement in situ d’une part et d’améliorer le lien entre les effets 
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biologiques observés au niveau communautaire et les concentrations chimiques mesurées 

dans le milieu d’autre part (Sanchez et al., 2010). Ils sont considérés comme un signe d’alerte 

précoce qui donne de précieuses informations sur la qualité des milieux et nous permettent de  

prendre des mesures avant que les effets deviennent irréversibles (Cajaraville et al., 2000; 

Martín-Díaz et al., 2004; Roméo et Giambérini, 2015; Hampel et Blasco, 2016;  Sanni et 

al.,  2016). 

Plusieurs définitions ont été attribuées au terme biomarqueur qui est utilisé pour décrire 

n’importe quelle mesure, chimique, physique ou biologique, qui reflète l’interaction entre le 

système biologique et les substances toxiques (WHO, 1993). 

Selon McCarthy et Shugart (1990), « Les biomarqueurs sont des mesures au niveau 

moléculaire, biochimique ou cellulaire dans les populations sauvages provenant d'habitats 

contaminés ou dans des organismes exposés expérimentalement aux polluants qui indiquent 

que l'organisme a été exposé à des produits chimiques toxiques ». Le biomarqueur est aussi 

défini comme «  un changement dans la réponse biologique (allant du niveau moléculaire à 

travers la réponse cellulaire et physiologique jusqu’ au changement comportemental) qui peut 

être dû à l’exposition ou aux effets toxiques des polluants de l’environnement » (Peakal, 

1994). Ainsi, Van Gastel et Van Brummelen (1996) ont redéfinie les biomarqueurs, les 

bioindicateurs et les indicateurs écologiques en les reliant aux différents niveaux 

d’organisation biologique. Ils ont considéré comme bio marqueur toute réponse qui ne peut 

pas être détectée dans l’organisme intact. Le bio-indicateur est définie comme un organisme 

qui donne des informations sur les conditions de l’environnement par sa présence; son 

absence et son comportement. L’indicateur écologique est un paramètre de l’écosystème qui 

décrit le fonctionnement des écosystèmes. Pour compléter ces définitions, plusieurs critères 

ont été proposés pour évaluer la force et la faiblesse des biomarqueurs. En effet, selon les 

travaux de (Stegeman, 199 ; Van der Oost  et al., 2003 ; Sanchez et Porcher, 2009): 

 Les analyses des biomarqueurs devraient être fiables, relativement pas cher, faciles à 

réaliser et non invasives ou non destructives. Les méthodes devraient aussi être choisies pour 

faciliter la biosurveillance environnementale pour les espèces protégées ou en voie de 

disparition ;  

 La réponse des biomarqueurs doit être sensible à l'exposition aux xénobiotiques et / ou 

aux effets pour pouvoir être servis comme un signal d'alarme précoce. De plus, les tendances 

temporelles de la réponse des biomarqueurs après l’exposition aux produits chimiques 

devraient également être connues pour une meilleure compréhension et interprétation des 

résultats obtenus. 
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II.2.2. 2. Type des biomarqueurs  

Selon l’organisation mondiale de la santé (WHO, 1993), les biomarqueurs peuvent 

être subdivisés en trois classes : biomarqueurs d’exposition, biomarqueurs d’effet et 

biomarqueurs de susceptibilité. 

a. Biomarqueurs d’exposition   

  Ils mettent en évidence l’exposition à un xénobiotique, couvrant la mesure et la 

détection des substances étrangères ou de leurs métabolites, ou de produit de l’interaction 

entre le xénobiotique et la cible cellulaire ou moléculaire qui peuvent être mesurés dans un 

compartiment de l’organisme ; comme l'activation ou l'inhibition de certaines protéines 

comme les métallothionéines ou de certains systèmes enzymatiques comme les  

monoxygénases (Amiard-Triquet et al., 2015). Ces biomarqueurs peuvent être utilisés pour 

déterminer la biodisponibilité des contaminants, en établissant un lien entre la concentration 

externe et la dose interne. Ils ne donnent aucun aperçu de la susceptibilité des animaux à un 

état pathologique spécifique et ne fournissent pas nécessairement une indication du risque 

accru que l'organisme peut présenter suite à l'exposition aux xénobiotiques (Chapman et al ., 

2013). 

b. Biomarqueurs d’effet  

C’est un biomarqueur qui, selon son ampleur, peut être reconnu comme étant associé 

aux altérations biochimiques, physiologiques ou tous autres altérations des tissus ou des 

fluides de l’organisme qui peuvent être associés à une déficience dans la santé de l’organisme 

(Van der Oost et al., 2003; Santonen etal.,  2015). 

c. Biomarqueurs de susceptibilité  

  Incluant les capacités naturelles ou acquises qui permettent à un organisme de s’adapter 

et répondre à une exposition spécifique à un polluant ; comprenant les facteurs génétiques et 

moléculaires qui altèrent la susceptibilité d’un organisme à la pollution (Martín-Díaz et al., 

2004).  

Les biomarqueurs peuvent être aussi regroupés selon leur spécificité vis-à-vis une 

classe particulière des contaminants (Figure.4). Il existe des biomarqueurs spécifiques 

adaptés à la détection d’un polluant donné et des biomarqueurs non spécifiques qui intègrent 

les effets des différents facteurs de stress (lagadic et al., 1997). 
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Figure .4. La relation entre les différents contaminants et les biomarqueurs: modifié 

après Michel (1993) (Markert et al., 2003) 

 

III. Métabolisme des xénobiotiques chez les poissons 

Dans l’environnement aquatique, les organismes vivants y compris les poissons sont 

continuellement exposés (par voie branchiale, par contact cutanée ou par ingestion), à une 

mixture des polluants chimiques potentiellement toxiques. Pour se protéger, ces organismes 

ont développé des systèmes sophistiqués de détoxification appelés système de 

biotransformation (Levine et Oris, 1999 ; Xu et al., 2005).  

   Chez les poissons, le foie, en raison de sa fonction et de sa position, représente le 

principale organe impliqué dans la biotransformation des composés étrangers (van derOost et 

al., 2003). Les branchies en tant que site important d’absorption des polluants grâce à leur 

contact direct et permanent avec les eaux et les sédiments constituent également un site non 

négligeable du métabolisme des xénobiotiques (Jönsson et al.,  2003; Jönsson et a.,  2009).  

Le métabolisme des xénobiotiques se produit généralement pendant deux phases ; 

Phase I et Phase II. Les réactions de première phase (phase I), localisées essentiellement au 

niveau de la membrane du réticulum endoplasmique, permettent de fixer un groupement 

fonctionnel à la molécule initiale, le métabolite produit est plus hydrosoluble. Tandis que les 

réactions de la deuxième phase (phase II) sont responsables de la conjugaison aux molécules 

endogènes, comme l’acide glucuronique, le glutathion, et les sulfates.etc, les métabolites 

produits dans la première phase ou également des substances originales (Figure 5). Ces 

réactions sont également impliquées dans certaines fonctions physiologiques critiques telles 
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que la biosynthèse et l'inactivation des hormones stéroïdiennes et le métabolisme des acides 

gras. Généralement, les réactions de biotransformation sont catalysées par des systèmes 

enzymatiques (Tableau.3) conduisant à la transformation des polluants chimiques et en 

particulier les produits organiques de synthèse lipophiles en métabolites plus hydrophiles et 

facilement excrétables. Ainsi, ces réactions de biotransformation sont considérées comme des 

réactions de défense de l’organisme qui conduisent à la détoxification et l'élimination des 

produits chimiques toxiques, mais aussi dans certains cas à la production des métabolites 

intermédiaires hautement plus toxiques que les molécules parents (Behrens et  Segner, 2001; 

Lu et al., 2009;  Hampele et Blasco, 2016).  

 

Figure. 5. Différentes étapes de biotransformation des xénobiotiques chez les poissons  

(Tierney et al.,  2014). 

III.1. Réactions de la phase 1  

Dans les réactions de la phase I, des groupes fonctionnels ( tels que les groupes OH, 

NH2, et SH) sont introduits dans les xénobiotiques lipophiles, absorbés par l’organisme, par 

des réactions d'oxydation, de réduction ou d'hydrolyse (Behrens et Segner, 2001; Koenig et 

al., 2012; Hampelet  Blasco, 2016). Plusieurs enzymes tels que les monooxygénases 

dépendants du cytochrome P450 (cytochrome P450 [ct P450], cytochrome b5 [ct b5], 

NADPH cytochrome P450 réductase [P450 RED]) et les carboxylestérases sont impliquées 

dans ces réactions (Yildirim et al., 2014; Ribalta et al., 2015).  
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Tableau.3. Les différentes enzymes impliquées dans les réactions de biotransformation 

(Walker et al., 2012)  

Enzyme Principale location Cofacteur Substrat 

Phase 1    

Monooxygénase

s microsomales  

(Fonction mixte 

Oxydases) 

Le réticulum endoplasmique de 

plusieurs tissus des animaux, en 

particulier les foies des vertébrés ; 

les hépatopancréas, les corps gras 

et les entrailles des invertébrés. 

Oxygène, 

NADPH/ 

NADH. 

La majorité des 

xénobiotiques 

lipophiles (poids 

moléculaire≤800). 

réductases 

Le réticulum endoplasmique et le 

cytosol de plusieurs types des 

cellules animales. 

NADH/NADPH

. 

Composés organonitro, 

certains 

organohalogènes, par 

exemple le DDT 

A estérases 

le réticulum endoplasmique de 

certains types de cellules des 

vertébrés, le sérum et le plasma 

des mammifères. 

Ca
2+

 
Esters et 

organophosphorés. 

Carboxylesterase 

Le réticulum endoplasmique de 

plusieurs tissus des animaux ; le 

cytosol, le sérum 

et le plasma des vertébrés. 
Inconnu. 

Esters carboxyliques 

lipophiles. 

Époxyde 

hydrolase 

le réticulum endoplasmique des 

cellules animales ; et certains 

cytosols. Inconnu. 

Époxydes organiques. 

Phase II    

UDP-glucuronyl 

transférase. 

le réticulum endoplasmique. 

 

UDP/ Acide 

glucuronique. 

Composés organiques 

avec groupes OH ; 

certains composés 

organiques avec des 

NH2. 

Sulfotransférase. 
Le cytosol de plusieurs types des 

cellules animales. 

Phosphoadenine 

et 

phosphosulfate. 

Composés organiques 

avec groupes OH libres. 

Glutathion-S-

transférase. 

Le cytosol et le réticulum 

endoplasmique de plusieurs types 

des cellules animales. 

Glutathion 

Composés électrophiles 

étrangers, y compris 

certains 

organohalogènes et 

époxydes organiques. 

 

III.1.1. Système cytochrome P450 

Les cytochromes P450 (CYP) constituent une superfamille des protéines hémisphériques, 

localisées dans le réticulum endoplasmique et les membranes internes des mitochondries, qui 

catalysent les réactions d'oxydation et de réduction dans les milieux biologiques (Torres et 

al., 2008; Tierney et al., 2014). Ils ont la capacité d’activer les molécules de dioxygène aux  

entités hautement réactives et d’insérer ensuite l’oxygène moléculaire dans un nombre 

important des substrats tant au niveau d’un atome de carbone que d’azote ou de soufre selon 

la réaction suivante (Franklin et Yos, 2000; Gupta, 2016) : 

 

 X+NADPH+H+O2                         X-OH+NADP+H2O 
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Les cytochromes P450 existent sous différentes formes dont 70 à 80% 

 de ces enzymes sont impliquées dans le métabolisme des médicaments. Chez toutes les 

espèces des poissons, 137 gènes codant pour les CYPP450 ont été identifiés. Ces gènes sont 

classés en 18 familles des CYP: CYP1, CYP2, CYP3, CYP4, CYP5, CYP7, CYP8, CYP11, 

CYP17, CYP19, CYP20, CYP21, CYP24, CYP26, CYP27, CYP39, CYP46 et CYP51 (Uno 

et al., 2012). 

Dans les poissons, Le système cytochrome P450 monooxygénase est responsable du 

métabolisme oxydatif des molécules très diverses, comprenant aussi bien des substances 

endogènes (hormones stéroïdiennes, acides gras, vitamine D, etc) que des xénobiotiques 

(médicaments, polluants environnementaux) (Gundersonet al, 2004; Nikinmaa, 2014 ). Les 

enzymes des familles 1 et 3 sont principalement actives dans la biotransformation des 

xénobiotiques, alors que les autres familles ont des fonctions endogènes importantes (Rose et 

Hodgso, 2004). Dans la majorité des cas, le métabolisme peut conduire à la détoxification, 

mais dans certains cas, à des métabolites plus toxiques que les molécules parents. C’est le cas 

de certains hydrocarbures polycycliques aromatiques (HAPs) comme le benzo (a) pyrène, 

dont l'oxydation conduit à la formation des métabolites réactifs mutagènes voir cancérogènes 

(génération de ROS et des époxydes qui endommagent l’ADN) (Van derOost et al., 2003 ;  

Walker et al.,  2012 ; Stagg et al., 2016 ).   

En raison de leur rôle crucial dans la biotransformation des xénobiotiques, les 

cytochromes des familles CYP1 et CYP3 et plus spécifiquement CYP1A et CYP3A peuvent 

augmenter leur activité après l’exposition des organismes à certains xénobiotiques et peuvent 

être considérés comme d’excellents candidats d’être utilisés comme biomarqueurs dans la 

surveillance de la qualité du milieu aquatique (Quesada-Garcia et al., 2013).  

III.1.1.1. CYP1A 

Les Cytochromes P450 1A ( CYP 1A) est une famille des isozymes cytochrome P450 

impliquée dans la biotransformation d’un grand nombre des xénobiotiques tels que les 

hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs), les polychlorobiphényles (PCBs), les 

dibenzo-p-dioxines polychlorées (PCDDs) et les dibenzofuranes polychlorés (PCDFs) 

(Monod et al., 1998; Amiard-Triquet et al., 2015). 

Chez les poissons, le CYP1A (exprimé principalement dans le foie, mais aussi dans 

d’autres tissus comme les branchies) représente le biomarqueur le plus sensible pour évaluer 

la contamination de l'environnement aquatique à cause de sa production accrue dans les 

cellules après l’exposition aux polluants chimiques. L’activité du CYP1A est souvent 
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indétectable dans les organismes aquatiques non exposés au polluants ou le contrôle, mais 

devient élevée après l'exposition aux polluants organiques en traces tel que les HAPs et les 

PCBs (Lagadic et al., 1997 ; van derOost et al., 2003 ; Uno et al., 2012; Gotoh et al., 

2015). Cependant la présence des métaux lourds (Cu, Zn, Cd, Pb et Ni) peut inhiber l’activité 

du CYP1A et entraîner la suppression de son expression (Rudneva, 2014; Beyer et al., 

2014). 

a. Mécanisme d’induction du CYP1A 

L’induction du cytochrome CYP1A par un micropolluant est l’augmentation de sa 

concentration qui résulte de l’activation de transcription du gène en un ARNm dont la 

traduction aboutit à la protéine qui est une fois associée au groupement hémique, pourra 

catalyser d’une façon accrue le métabolisme des substrats correspondants (Lagadic et al., 

1997; Amiard-Triquet et al., 2015). 

Chez les mammifères, l’induction du CYP1A est initiée par la liaison spécifique de 

l’inducteur avec un complexe protéique qui comprend le récepteur aryle hydrocarbures (AhR) 

lui-même et la protéine de stress (heat shoc protéine 90 (HSP 90)). Cette liaison provoque la 

dissociation du complexe. Le récepteur lié au xénobiotique s’associe ensuite à une autre 

protéine qui va le transporter à l’intérieur du noyau,  c’est la translocatrice du récepteur 

d’aryle hydrocarbures (ARNT pour aryle hydrocarbon receptor nuclear translocator). Une fois 

arrivé dans le noyau, ce nouveau complexe se lie à son tour à une séquence spécifique de 

l’ADN: le XRE (xenobiotic regylarity element), qui stabilise des facteurs de l’activateur de la 

transcription sur la région promotrice, augmentant de ce fait le taux de transcription du gène 

CYP1A et de la quantité du ARN messager correspondant dans la cellule (Figure.6.) (Whyte 

etal.,  2000; Kim et al., 2013; Rudneva, 2014).  

l’induction du récepteur AhR a été bien étudiée dans nombreux travaux, l’expression 

est déclenchée après l’exposition à la 2.3.7.8.tétrachloro dibenzo-p-dioxine(TCDD); aux 

PCBs et aux hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs) tel que le benzopyrène (van 

derOost et al., 2003 ; Roméo et Wirgin, 2011). Le récepteur AhR est aussi inductible par 

certains médicaments (Fernandez-Cruz et al., 2011), et certains  pesticides (Casado et al., 

2006 ; Peck et Eaton, 2010). 

Chez les poissons, l’existence d’un récepteur AhR a été bien démontrée chez la truite 

arc en ciel, on peut considérer à ce jour la présence de ce récepteur chez des dizaines des 

espèces des poissons (Lagadic et al., 1997). Le fonctionnement de la voie AhR chez les 

poissons est presque identique à celui des mammifères, sauf que les poissons ont deux formes 
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en plus de AhR (AhR1 et AhR2) en raison d'événements de duplication du génome (Roméo 

et Wirgin, 2011; Amiard-Triquet et al., 2015). 

 

Figure. 6. Induction de l’expression du gène CYP1A1 par la voie du récepteur 

arylhydrocarbures (AhR) et la production de la protéine P450 suite à la pénétration d’un 

xénobiotique dans la cellule d’après (Whyte et al.,  2000). 

b. Utilisation de CYP1 A comme biomarqueur 

 En raison de son indicibilité par les xénobiotiques, le CYP1A a prouvé son utilité 

comme biomarqueur sensible dans l’évaluation de l'exposition des populations des poissons  

aux contaminants des écosystèmes aquatiques ces dernières années (Miller et al., 2004; Van 

Der Oost et al., 2005; Hernández et al., 2008; Ortiz-Delgado et al., 2008; Quesada-

García et al., 2015; Brack et al., 2016). Cette induction se traduit généralement par 

l’augmentation de l'expression du cytochrome CYP1A et des activités enzymatiques associées 

(Abrahamson, 2007; Ortiz-Delgado et al., 2008; Parente et Hauser-davis, 2014 :  

Amiard-Triquet et al., 2015)  et peut être mesurer par la quantification des protéines (Miller 

et al., 2004), au niveau transcriptionnel (Delà Torre et al., 2010و Kim et al., 2013;Quesada-

García et al., 2013), mais aussi par la mesure des activités enzymatiques associés notamment  

l ’activité EROD (Whyte et al., 2000; Sno, 2006; Abrahamson, 2007; Stagg et al., 2016). 

Cette dernière est largement employée par les programmes de bio surveillance des milieux 

aquatiques (Lam et Wu, 2003;  Rudneva, 2014; Xiu et al., 2015). Cela est du 
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essentiellement à l’optimisation des protocoles pour une technique de mesure rapide et 

relativement peu coûteuse. Les avantages de cette activité c’est qu’elle peut fournir une 

empreinte digitale indiquant l’exposition des poissons aux AhR-agonistes, mais aussi une 

évaluation plus directe, globale et toxicologiquement significative de la présence des 

contaminants à travers une évaluation des changements biologiques qu’ils provoquent chez 

les poissons. De plus, l’activité EROD reflète l'impact cumulatif, antagoniste ou synergique 

de tous les produits chimiques inducteurs absorbés par les poissons même s’ils ne sont pas 

détectables par les techniques d’analyses chimiques (Whyte et al., 2000). 

III.1.1.2. CYP3A  

Les CYP3A représentent la forme des CYPs la plus abondante chez les mammifères et 

les poissons (Quesada-García et al., 2015). Ces enzymes possèdent de larges spécificités des 

substrats et peuvent métaboliser un grand nombre des produits chimiques lipophiles de 

structures diverses (Hagemeyer et al., 2010; Gräns, 2015) incluant les produits 

pharmaceutiques y compris  60% des médicaments actuellement prescrits (Ribalta et Solé, 

2014; Creusot et al., 2015), de nombreuses hormones stéroïdiennes endogènes tels que la 

testostérone (Timbrell, 1996), mais aussi des produits chimiques environnementaux tels que 

les dérivés des hydrocarbures polycycliques aromatiques (Chambers, 1987). 

 Chez les mammifères, la régulation de la transcription du CYP3A est placée sous le 

contrôle du récepteur nucléaire PXR. Ainsi, une fois que l'inducteur (ligand) s'est lié au 

récepteur PXR, il sera transporté au noyau où il forme un complexe hétéro dimère avec le 

récepteur X du rétinoïde-a (RXR-a). Le complexe se lie à son tour aux éléments de réponse, 

ER6 (en amont du gène CYP3A4.). Ce qui conduit par la suite à l’augmentation de  

l'expression du gène CYP3A4 et la production de la protéine enzymatique correspondante 

(Figure. 7) (Timbrell, 1996;  Zhao et al., 2013). 
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Figure.7. Mécanisme de l’induction du CYP3A4 par un xénbiotique. Chez les mammifères, 

le récepteur inducteur (PXR) pénètre dans le noyau et se lie à RXR en formant un complexe, 

ce dernier s’associe à son tour à la région ER6 du gène CYP. Ce qui active la transcription de 

l'ARNm du CYP3A4, en menant à la production de la protéine CYP3A4. Abréviations : RXR, 

rétinoïde X récepteur-a; PXR, récepteur X du pregnane (Timbrell, 1996). 

 

III.1.1.3. Utilisation de CYP3A comme bio marqueur  

A cause de son rôle important dans le métabolisme d’un grand nombre des 

xénobiotiques, l'activité du cytochrome P450 CYP3A a été récemment proposée comme bio 

marqueur d’exposition des organismes aquatiques aux polluants organiques tels que les 

produits pharmaceutiques, les hydrocarbures aliphatiques et aromatiques polycycliques 

hydroxylés, les pesticides et les polychlorobiphényles (PCBs) (Hernández-Moreno et al., 

2008; Gagné, 2014; Creusot et al., 2015). En effet, certains études antérieures ont  montré 

une augmentation de l'expression du CYP3A (van der Oost et al., 2003; Sanchez et al., 

2010) ou une induction son activité catalytique benzyloxy-4-[trifluoromethyl]-coumarine-O-

debenzyloxylase (BFCOD) chez certaines espèces de poissons exposés aux différents  

xénobiotiques (Della Torre et al., 2010; Quesada-Garcia et al.,  2013 ; Quesada-García et 

al.,  2015).  

III.1.2.Carboxylesterase (CaE) 

Les carboxylesterases (CaE) comprennent un groupe d'enzymes de la phase 1 qui 

hydrolysent une variété des esters (Barron et al., l, 1999;. Ribalta et al., 2015). Ces enzymes 
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sont généralement localisées dans les fractions microsomales et cytoplasmiques de nombreux 

tissus, y compris le foie, les tissus respiratoires, l'intestin grêle, le cœur, les reins, les muscles 

et le cerveau, ainsi que dans les tissus adipeux et les leucocytes sanguins (De Lima et al., 

2013). 

Chez les poissons, les carboxylesterases (CaE) jouent un rôle important dans le 

métabolisme de certaines substances endogènes et dans la détoxification de nombreux 

xénobiotiques (Güngördü et Ozmen, 2012) tels que les pesticides (Chanda et al., 1997; 

Guerreno,et al., 2016), certains hydrocarbures (Swall et Tjeerdema, 1991), certains produits 

pharmaceutiques(Williams et al.,  2010; Solé et Sanchez-Hernandez, 2015), les plastifiants 

(les phtalates) (Lin et al., 2017), mais aussi d'autres polluants chimiques environnementaux 

(Al-Ghais., et al 2000). A cause de leur sensibilité et leur inhibition par plusieurs polluants 

chimiques, les carboxylesterase (CaE) sont largement utilisés comme biomarqueurs 

d’exposition des poissons aux polluants chimiques (Wheelock et al., 2008) tels que les 

pesticides (Küster, 2005; Bianco et al., 2013) et les métaux lourds (De Lima et al., 2013). 

III.2. Réactions de la phase II. 

 La phase II, ou phase de conjugaison, conduit à la liaison des ligands hydrophiles 

endogènes à des composés polaires étrangers. Elle a lieu soit à la suite de la phase I, soit 

directement sur les molécules parents à groupements polaires. En effet, le groupe introduit 

dans la phase initiale n’est pas toujours nécessaire aux réactions de biotransformation (David 

et al., 2002 ; Landis, 2005; Rudneva, 2014). La plupart des substances conjuguées ont une 

solubilité considérable dans l'eau et peuvent être facilement excrétées par la bile et/ou les 

urines (Landis, 2005). 

 Les réactions de conjugaison sont généralement catalysées par des enzymes 

membranaires ou cytosoliques (les glutathion S-transférases (GST), les UDP-glucuronosyl-

transférases (UDPGT) et les sulfo-transférases) qui fonctionnant avec différents cofacteurs 

(glutathion, sulfates, acide glucuronique) (Tierney et al., 2014; Roméo et Giambérini, 

2015). Ces enzymes peuvent jouer un rôle important dans l'homéostasie ainsi que dans la 

détoxification de nombreux composés xénobiotiques. La voie principale pour la détoxification 

des composés et des métabolites électrophiles est la conjugaison avec le GSH, alors que pour 

les composés nucléophiles, la conjugaison avec l’acide glucuronique est la voie principale de 

détoxification. Les autres voies jouent un rôle mineur chez les poissons (Van Der Oost et al., 

2003). 

 Les glutathion-S-transférases. sont des enzymes de la phase II catalysant nombreuses 

réactions dont la plus connue est la conjugaison avec un tri peptide (gamma-glutamyl-
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cysteinyl-glycine) le GSH réduit à des substrats endogènes et aux xénobiotiques électrophiles 

ayant des propriétés toxiques, mutagènes et cancérogènes afin de neutraliser et éliminer des 

produits chimiques capables d'engendrer des effets toxiques (Adamis et al., 2004; Sno, 

2006;Yildirim et al., 2014; Hampel et  Blasco, 2016). 

 En raison de leur rôle crucial dans la détoxification d'un grand nombre des substances 

telles que les HAPs (Xiu et al., 2015) les PCBs et les diclhorées (Lu et al., 2009) ainsi que 

les pesticides (Par exemple, alachlore, atrazine, DDT, lindane, méthylparathion) chez les 

poissons (Di Giulio et  Meyer, 2008), les glutathion S-transférases (GST) sont devenus un 

outil promoteur dans la surveillance des milieux aquatiques (Van der Oost et al., 2003 ; 

Napierska et al, 2006). 

IV. Stress oxydant 

Les organismes aérobies produisent continuellement des espèces réactives d'oxygène 

(ROS) comme conséquence inévitable de leur métabolisme  (Rudneva, 2014).  Ce processus 

est réglé par la chaîne de transport des électrons dans les mitochondries et les microsomes 

dans lesquelles les quatre électrons de O2 sont réduits en eau. La réduction partielle par divers 

processus endogènes entraîne la production constante des petites quantités des espèces 

hautement réactives d'oxygène (ROS, les oxyradicals) (Figure. 8).(Regoli et al., 2011; 

Hampel et al., 2016).  Les ROS les plus couramment générés sont; l’ anion superoxyde (O2
.-
), 

le radical hydroxyle(
.
OH), ainsi que certains dérivés oxygénés non radicalaires dont la toxicité 

est importante tels que le peroxyde d’hydrogène (H2O2), qui peut être combiner rapidement 

avec d’autres molécules pour former d'autres espèces réactives de l’oxygène comme le 

peroxynitrite (HOONO), l'acide hypochlorique (HOCl), les radicaux pyroxylés (ROO 
•
) et les 

radicaux alcoxylés (RO 
•
) (Tableau 4) (Regoli et al., 2011 ; Rudneva, 2014). 

 Les radicaux libres (ROS) sont définis comme tout atome, groupe d’atomes ou 

molécules possédant un ou plusieurs électrons non appariés (célibataires) sur leur orbitale 

externe (Di Giulio et Meyer, 2008). Ce sont des oxydants extrêmement puissants capables de 

réagir avec les macromolécules cellulaires critiques et peuvent entraîner une inactivation 

enzymatique, une peroxydation lipidique (LPOX), des dommages à l'ADN et /ou une mort 

cellulaire (van derOost et al., 2003). 
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Figure.8. Les réactions impliquées dans la réduction de l'oxygène pendant le métabolisme: 

(1) production de l’anion superoxyde, (2) Formation du peroxyde d'hydrogène par réduction 

(2
e
) de l’oxygène moléculaire, (3) formation du peroxyde d'hydrogène par réduction (1

e
) de 

l’anion superoxyde, (4) formation du radical hydroxyle par réduction (1
e
) du peroxyde 

d'hydrogène, (5) réduction(1
e
) du radical hydroxyle en l'eau (Hampel et al., 2016).  

 

IV.1. Sources des espèces réactives de l’oxygène  

IV.1.1. Sources endogènes 

Les ROS endogènes produits in vivo ont une demi-vie extrêmement courte et ils sont 

présents généralement à des très faibles concentrations (généralement supérieures à 10 nM) 

(Halliwell et Gutteridge, 1991). Il existe de nombreuses sources endogènes des ROS dont la 

plus importante est la mitochondrie qui est responsable de la production de 90% des ROS 

cellulaires (Assis de Silva et  Mela, 2014). Au niveau de la mitochondrie, La phosphorylation 

oxydative représente la principale voie métabolique énergétique assurant une production 

importante et permanente d’ATP. Cette dernière  nécessite l’énergie résultant du transfert des 

électrons des substrats réduits (NADH et FADH2) à l’oxygène par l’intermédiaire d’un groupe 

des transporteurs d’électrons appelés collectivement la chaîne de transport des électrons 

(Fleury et al., 2002; DiGiulio et Meyer, 2008). Cependant, une partie des électrons peut fuir 

(en particulier des complexes I et III) et réagir avec l'oxygène en produisant l’anion 

superoxyde (Figure 9). Ce dernier est un médiateur significatif dans de nombreuses réactions 

en chaîne oxydante (Assis de Silvaet  Mela, 2014).  
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Tableau .4. Les principales espèces réactives de l'oxygène (Nikinmaa, 2014). 

Le composé chimique 
Symbole 

chimique 
Remarques 

anion superoxyde. 
O2

•−
 

La production du composé s’effectue dans la 

chaîne de transport des électrons des 

mitochondries. La demi-vie de la molécule est de 

l'ordre de la microseconde. Il est sélectif dans sa 

réactivité. Cest le substrat du superoxyde 

dismutase (SOD).
 

 radical 

hydroperoxyle. 
H2O

•
 

Se forme pendant la dismutation du superoxyde, 

la réaction est souvent continue pour former des 

molécules de peroxyde d'hydrogène et 

d'oxygène. 

radical hydroxyle. 
•
OH 

Le radical est très réactif, mais sa courte demi-

vie qui est d'environ 1 nanoseconde limite son 

mouvement à quelques nanomètres, de sorte que 

l'hétérogénéité spatiale dans les cellules peut être 

générée. Le composé peut prendre part à la 

signalisation cellulaire. Il est formé dans les 

réactions de Fenton ou Haber-Weiss, qui 

impliquent des ions de fer et de cuivre
. 

radical Peroxyle. 

 

ROO
•
 

Sa demi-vie est de quelques millisecondes. Il 

joue un rôle important dans la peroxydation 

lipidique. 

radical alcoxyle. RO
•
 

Joue un rôle important dans la peroxydation 

lipidique. 

Radical carbonate. CO3
•
− 

C’est un oxydant puissant qui peut être formé 

pendant la réaction du radical hydroxyle avec les 

ions carbonates ou bicarbonates. 

peroxyde 

d’hydrogène 
H2O2 

C’est une molécule très stable et possède une 

grande capacité à traverser les membranes 

biologiques, elle est faiblement réactive, mais ses 

réactions avec le fer et le cuivre conduit à la 

production du radical hydroxyle hautement 

réactif. 

A des concentrations supérieures à 10 uM, le 

peroxyde d’hydrogène peut provoquer la mort 

cellulaire programmée (l'apoptose). A des faibles 

concentrations, la molécule peut être impliquée 

dans la signalisation cellulaire. 

peroxynitrite. ONOO− 

Il attaque en particulier les tyrosines des 

protéines en inactivant de ce fait plusieurs 

enzymes y compris la SOD. 

 

acide hypochlorique 

 

HOCl 
C’est un composé contenant un halogène réactif. 
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Figure. 9. Génération des ROS par voie mitochondriale. Les électrons du NADH ou du 

FADH2 sont transportés par la chaîne de transport des électrons (Complexe I / Complexe II → 

Ubiquinone (Q) → Complexe III → Cytochrome C (C) → Complexe IV) jusqu'à la réaction 

avec l'oxygène et les protons pour produire de l'eau. (Les flèches pointillées indiquent cette 

voie). Cependant, un petit pourcentage d'électrons peut être détourné de la voie de transport 

normale et réagir avec l'oxygène avant atteindre le complexe IV, produisant ainsi du 

superoxyde. La superoxyde dismutase convertit le superoxyde en peroxyde d'hydrogène 

(Assis de Silva et  Mela, 2014). 

  Le réticulum endoplasmique est considéré aussi comme une autre importante source de 

la production des ROS. En effet, le métabolisme oxydatif des molécules liposolubles est 

catalysé par le système cytochrome P450 responsable de l’oxydation des composés endogènes 

et des xénobiotiques contribuent donc à l’augmentation de l’anion superoxyde et du peroxyde 

d’hydrogène (Figure. 10) (Zangar et al., 2004). 

Certaines quantités des ROS peuvent être produites dans la membrane plasmique par  

 les différentes enzymes oxydatives tels que la xanthine oxydase, le tryptophane dioxygénase, 

la diamine oxydase, la guanylcyclase, NADPH oxydases et le glucose oxydase (Halliwell et 

Gutteridge, 1999). En outre, certains molécules ayant des rôles clés dans la fonction 

cellulaire peuvent subir une autoxydation en présence d'O2 et conduire à la formation de 

l’anion superoxyde (O2
•
). Il s'agit notamment du glycéraldéhyde, de la flavine 

mononucléotide FMNH2, de la Flavine adénine dinucléotide FADH2, de l’épinéphrine, de la 

néphrine, de la dopamine, des tétrahydroptéridines et des thiols tels que la cystéine. Ces auto-
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oxydations sont souvent fortement accélérées en présence d'ions métalliques de transition tels 

que le fer et le cuivre (Assis de Silva et Mela, 2014). 

 

. 

 

Figure.10. Génération des ROS par le Cytochrome P450 (CYP) ; les électrons du NADPH 

sont transférés au CYP activant ainsi l'oxygène moléculaire, qui est inséré dans le substrat(X). 

Toutefois, l'oxygène activé peut fuir de la voie normale et génère l’anion superoxyde ou le 

peroxyde d’hydrogène (Boelsterli, 2007). 

 

IV.I.2. Sources exogènes 

En plus de nombreux systèmes endogènes responsables de la production des espèces 

réactives d’oxygène (ROS), il existe de nombreuses sources exogènes contribuant à cette 

production. Il s’agit principalement des rayonnements électromagnétiques (radiations 

ionisantes, rayons ultraviolets) (Krumova et Cosa, 2016), mais aussi des composés 

xénobiotiques environnementaux tels que les dérivés aromatiques et les PCBs (Van der Oost 

et al.,  2003), les HAPs (Nogueira et al.,  2011), les pesticides (Stara et al.,  2012) et certains 

métaux de transitions (Peña-Llopis et al., 2003; Radwan et al., 2010).  

IV.2. Espèces réactives de l’oxygène  et pollution  

Les effets toxiques de nombreux contaminants environnementaux (ou leurs 

métabolites) sur les organismes aquatiques sont souvent associés à une production accrue des 

espèces réactives d'oxygène (ROS) conduisant à un dommage oxydatif (Van derOost  et al., 

2003; Ferreira et al.,  2005; Viarengo et al.,  2007). 

IV.2.1. Génération des ROS par les éléments traces métalliques  

Les éléments traces métalliques sont considérés parmi les différentes classes des 

polluants de l’environnement responsables des effets nocifs sur les organismes à travers la 

génération des espèces réactives de l’oxygène, à cause de leur capacité à perdre des électrons 

(Figure. 11) (Radwan et al., 2010; Oliva et al.,  2012b). En effet, les métaux de transition 
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tels que le Fe, le Cu, le Cr, le Cd et le Pb peuvent catalyser la réaction Fenton (Jomova et 

Valko, 2011), dans laquelle un ion métallique peut réagir avec le pyroxide d’hydrogène H2O2 

selon la réaction suivante (Lackner, 1998.) : 

 

 

Les métaux lourds peuvent aussi générer les espèces réactives de l’oxygène par le 

biais de la réaction d’Haber-Weiss. Ainsi, un métal oxydé est réduit par l’O2 puis réagit avec 

H2O2 pour produire le radical 
• 
OH selon les réactions suivantes : 

  

 

 

 

 

En plus des réactions de fenton et de Haber-Weiss, certains métaux lourds comme le  

Cadmium (Cd), l’arsenic (As) et le plomb (Pb) peuvent contribuer indirectement à la 

production des ROS en réagissant avec les groupes SH du glutathion et les défenses  

antioxydantes enzymatiques (Gavrić et al., 2017). 

 

Figure.11. Génération des espèces réactives de l’oxygène par les éléments traces métalliques  

 

IV.2.2. Génération des ROS par les polluants organiques persistants  

Les contaminants organiques persistants tels que les PCBs (van derOost), les HAPs 

(Nogueira et al.,  2011), les pesticides (Stara et al.,  2012) et les dioxines (Jin et al., 2008) 

sont responsables de la production des ROS. Plusieurs mécanismes incluant l’induction du 

Cytochrome P450 sont impliqués dans cette production (Figure.12) (Stegeman et Lech, 
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1991; Hampel et al., 2016). En effet, les xénobiotiques peuvent se lier au cytochrome P450 

et favoriser la réduction du fer du groupe hème par une chaîne de transport d'électrons se 

terminant par le NADPH-cytochrome P450 réductase. La réaction avec l'oxygène donne un 

second électron au complexe cytochrome P450-substrat en produisant donc l’anion 

superoxyde. Ce processus est généralement très rapide, mais certains produits chimiques, en 

raison d'une oxydation lente, peuvent entraîner une fuite des électrons et peuvent augmenter 

considérablement la production des ROS (Schlezinger et al.,  2006). Pour certains produits 

chimiques, comme le benzo [a] pyrène. les espèces réactives sont le produit final du processus 

de biotransformation (Regoli et al., 2011). 

 

Figure.12. les principales interactions oxydatives entre différentes classes des polluants 

chimiques. ROS: espèces réactives d'oxygène; HAPs; Hydrocarbures aromatiques 

polycycliques; PCB: biphényles polychlorés; AhR: le récepteur aryle des hydrocarbures ; 

ARNT: translocateur nucléaire du récepteur aryle hydrocarbures; DRE: élément sensible au 

dioxines; NQO1: NADPH-quinone réductase1; P450: cytochrome P450; RB: protéine de 

rétinoblastome; HIF
-1α

: facteur inductible par l'hypoxie 1α; SON: élément anti-oxydant-

sensible; HO
-1

: hème oxygénase 1; PPAR: récepteur activé par le proliférateur peroxysomal; 

PPRE: élément sensible aux proliférateurs peroxysomaux; RXR: récepteur rétinoïde X; PXR: 

récepteur de la pregnane X; CAR: récepteur constitutivement actif; MAPK: protéines kinases 

activées par des mitogènes; NF-kB: facteur nucléaire-kB; INOS: synthèse d'oxyde nitrique 

inducible hydrocarbures (Regoli et al., 2011). 
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La production des espèces réactives de l’oxygène peut aussi augmenté pendant le 

cycle redox. En effet, les xénobiotiques tels que les métabolites des HAPs, les quinones, les 

nitroaromatiques, les nitrosamines peuvent être réduits par une réductase ou un réducteur tel 

que le NADPH. Les radicaux intermédiaires formés peuvent provoquer une toxicité en 

réagissant avec l'oxygène pour produire l’anion superoxyde (O2
•
) et régénérer les composés 

parents. Ces dernier peuvent alors passer par un autre cycle des réactions cycliques qui 

conduisent à la génération d’une grande quantité des ROS et à la consommation de NADPH 

(Lackner, 1998). 

 

IV.3. Système antioxydant 

Pour prévenir les effets indésirables des espèces réactives de l’oxygènes (ROS) 

(P. Ex., changements dans l'équilibre redox, l’inactivation enzymatique et la peroxydation 

lipidique….etc.), les organismes aquatiques ont développé des mécanismes de défense en 

activant leur système antioxydant enzymatique (tels que la superoxyde dismutase (SOD), la 

catalase, la glutathion peroxydase et la glutathion réductase) et non enzymatique (tels que les  

composés de faible poids moléculaire comme le glutathion, les vitamines A, C et E et l’acide 

urique) (Figure. 12). Ces derniers jouent un rôle important dans la neutralisation des ROS et 

peuvent être utilisés comme de très sensibles biomarqueurs de la pollution de l’eau (Van der 

Oost  et al.,  2003; Regoli et al., 2011; Stepi et al., 2012;  Rudneva, 2014; Hampel et al., 

2016).  

Dans les écosystèmes aquatiques, le système antioxydant des poissons est influencé 

par plusieurs facteurs abiotiques (comme l'oxygène dissous, la température et la salinité) (Van 

der Oost et al.,  2003) et biotiques tels que les conditions d'alimentation, le régime 

alimentaire et la période de reproduction (Martinez-Alvarez et al.,2005), mais aussi par des 

facteurs génétiques (Regoli et al., 2011). 

 

IV.3.1. Système antioxydant non enzymatique  

Plusieurs molécules sont impliquées dans la défense antioxydante. Certains d’entre 

elles comme le glutathion sont des composés endogènes. D’autres sont des dérivées des 

aliments, il s’agit notamment des oligoéléments et des vitamines tels que la b-carotène, la 

vitamine B, la vitamine C (ascorbate), la vitamine E (a-tocopherol) et l’ubiquinol 10 

(Viarengo et al., 2007; Ruas et al., 2008 ; Nikinmaa, 2014). 
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Figure 13. Principales voies enzymatiques et non enzymatique de défense antioxydante 

cellulaire. CAT: catalase; SOD: superoxyde dismutase; GPx: glutathion peroxydases; GR: 

glutathion réductase; GSH: glutathion réduit; GSSG: glutathion oxydé; GST: la glutathion S-

transférase; X: xénobiotiques; Q: quinone; MRP: la protéine apparentée à-multi résistance; 

DHAR: réductase déshydroascorbate; G6PDH: glucose 6-phosphate déshydrogénase; G6P: 

glucose-6-phosphate; 6PG: 6-phospogluconate; GCL: γ-glutamylcystéine synthétase; GS: 

glutathion synthétase; GLX-I: glyoxalase I; GLX-II: Gly- oxalase II; α-cha: aldéhydes alpha-

céto; S-D-LGSH: S-D-lactoylglutathione; DHA: d-hydroxy acide (Regoli et al., 2011). 

 

 Le glutathion réduit (GSH) est un tri peptide constitué de (L-γ-glutamyl-L-cysteinyl-

glycine). Sa concentration intracellulaire est importante, elle est de l’ordre de millimolaire 

(Van der Oost  et al., 2003 ; Di Giulio et Meyer, 2008). Il est considéré comme l’un des 

plus importants agents antioxydants impliqué dans la protection de la cellule contre les 

espèces réactives de l’oxygène (Van der Oost  et al., 2003), soit directement en agissant 

comme un piégeur des ROS tels que l’anion super oxyde, le radical hydroxyle et les espèces 

réactives d'azote, soit indirectement en agissant comme un cofacteur de nombreuses enzymes 

et principalement la GST et la GPX catalysant la détoxification et l’excrétion d’un grand 

nombre des composés toxiques (Nordberg et Arnér, 2001; Elia et al., 2006). Le glutathion 

se trouve généralement en grandes quantités dans les organes exposés aux xénobiotiques 

particulièrement dans le rein, le foie, les poumons (ou les branchies chez les organismes 

aquatiques) et l'intestin. Un faible niveau du stress oxydatif peut induire une augmentation de 

la synthèse de GSH (mécanisme adaptatif), tandis qu'un stress oxydatif sévère peut provoquer 
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l'oxydation du glutathion réduit (GSH) au glutathion oxydé GSSG et réduit sa concentration 

dans la cellule (Elia et al., 2006 ; Stoliar et  Lushchak, 2012).  

 

IV.3.2. Système antioxydant enzymatique  

En plus du système antioxydant non enzymatique, les cellules sont disposées d’un 

système antioxydant enzymatique qui joue un rôle important dans l'inactivation des espèces 

réactives de l'oxygène et le contrôle du stress oxydatif (Rudneva, 2014). Ce système fait 

intervenir plusieurs enzymes dont les plus importantes sont : la superoxyde dismutase (SOD), 

la catalase (CAT), et la glutathion peroxydase (GPx), mais aussi la glutathion réductase (GR) 

(Van der Oost et al., 2003 ; Nikinmaa, 2014). 

a. Superoxyde dismutases (SOD) 

  Les superoxyde -dismutases (SOD) constituent un groupe de métalloenzymes jouant un 

rôle antioxydant important dans les cellules. Elles catalysent les réactions de dismutation de 

l’anion superoxyde en peroxyde d’hydrogène en évitant la formation des dérivés plus toxiques 

comme la peroxynitrite (ONOO
-
) ou le radical hydroxyle (HO

.
) (Figure. 13) (Nordberget 

Arnér, 2001; Afonso et al.,  2007 ; Miyamoto et al., 2010). 

 

 

 

Figure .14. Dismutation de l’anion superoxyde par les SODs (Afonso et al.,  2007) 

Les SODs se trouvent dans les cellules sous quatre isoformes selon le cofacteur 

métallique et la localisation cellulaire. Il s’agit de la SOD de cuivre/zinc (Cu/ZnSOD), la 

SOD de manganèse (MnSOD), la SOD de fer (FeSOD) et de la SOD du nickel (Zeinali et al., 

2015). D'une manière générale, la Cu/ZnSOD et la MnSOD sont localisés respectivement 

dans le cytoplasme et la matrice mitochondriale. La Cu/ZnSOD sert à neutraliser les radicaux 
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dans l'environnement intracellulaire tandis que MnSOD joue un rôle antioxydant important 

dans les mitochondries (Wang et al., 2016). 

b. Catalase (CAT) 

La catalase, située dans les peroxysomes, est un antioxydant intracellulaire impliqué 

dans le système de défense contre les effets potentiellement nocifs des ROS générés par une 

grande variété des réactions biologiques ou par la pollution environnementale. Elle catalyse 

l’élimination du peroxyde d’hydrogène (Dellali et al., 2001; Van der Oost  et al., 2003; 

David et al., 2008). Ainsi, l’augmentation de l’activité de la catalase a été observée chez les 

poissons exposées aux polluants organiques comme les HAPs et les PCBs (van der Oost  et 

al.,  2003).  Toutefois, les travaux effectués sur les biomarqueurs du stress oxydant au 

laboratoire et surtout in situ montrent que le caractère aspécifique de leurs réponses constitue 

un avantage comme un indicateur de pollution mixte (Dellali et al., 2001). 

c. Glutathion peroxydase (GPX) 

Les glutathion-peroxydases sont des enzymes antioxydantes qui  jouent un rôle 

central, non seulement dans le mécanisme d’élimination de l’H2O2 et des lipides peroxydés, 

mais aussi en protégeant les membranes contre les dommages causés par les LPOX (Van der 

Oost et al., 2003; Di Giulio et Meyer, 2008). Les glutathion-peroxydases (GPx) utilisent le 

GSH comme source d'électrons pour catalyser la réduction de H2O2 en H2O et la réduction 

des hydroperoxydes lipidiques en alcools, avec l’oxydation du GSH en GSSG (Regoli et al., 

2011; Hampel et al., 2016). 

d. Glutathion réductase 

La glutathion réductase (GR) est une flavoenzyme répandue dans les tissus, C’est une 

enzyme dépendante du NADPH et catalyse la réduction de GSSG au GSH (Eriyamremu et 

al., 2008; Regoli et al., 2011; Couto et al., 2016). Bien que la Glutathion réductase (GR) ne 

puisse être impliquée directement dans la défense antioxydante enzymatique décrite 

précédemment, elle mérite néanmoins une attention particulière à cause de son importance 

dans le maintien de l'homéostasie GSH/GSSG dans des conditions de stress oxydatif dans les 

organismes aquatiques(Winston et Di Giulio, 1991; Regoli et al., 2011). 

Dans les poissons, les réponses de l’activité du glutathion réductase aux polluants ont 

reçu peu d'attention. En effet, une augmentation de l’activité GR a été observée chez les 

poissons exposés aux PCBs, aux HAPs, aux DDEs et aux aliments contaminés par l’HCB 

mais aussi chez les poissons provenant des sites contaminés par une mixture des polluants 

(VanderOostet al., 2003). 
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IV.4. Dommages oxydatifs 

Dans les organismes aquatiques, à cause de la production excessives des ROS (dû aux 

phénomènes naturelles comme l’augmentation brusque du taux de l’oxygène dissous, mais 

surtout aux phénomènes anthropiques tel que la présence des xénobiotiques), la capacité 

antioxydante cellulaire peut être dépassée et les ROS peuvent ensuite réagir avec les  

composants cellulaires tels que les lipides, les protéines et l'ADN et peuvent déclencher leur 

oxydation (Figure. 15) (Di Giulio et  Meyer, 2008; Nikinmaa, 2014). Les conséquences 

biologiques de cette oxydation peuvent varier d'une modification modérée du statut redox,  

une peroxydation des lipides et des dégâts génétiques jusqu’à la perte de l’intégrité de la 

fonction de la cellule voir la mort cellulaire programmée (Oliveira et al.,  2010; Rudneva, 

2014, Nikinmaa, 2014). 

 

Figure 15. Les dégâts oxydatifs (Regoli et al., 2011). 

Dans la présente thèse nous nous sommes intéressés à la peroxydation lipidique ou 

l’oxydation des acides gras polyinsaturés. Cette dernière est considérée comme une 

conséquence très importante du stress oxydant (Huang et al., 2007; Al-Ghanim, 2014). En 

effet, les espèces réactives de l’oxygène générées dans certaines conditions de stress, en 

particulier avec des contaminants organiques (HAP, PCB, HCB, pesticides) et inorganiques 

(métaux lourds) attaquent des lipides polyinsaturés, qui sont considérés comme d’excellentes 

cibles des ROS en raison de leurs multiples doubles liaisons, en produisant ainsi  un produit 

intermédiaire le Malon dialdéhyde (MDA) un métabolite réactif toxique (Nordberg et  

Arnér, 2001;. Ferreira et al., 2005; Solé et al., 2006; Montserrat Solé et al .,  2008). Ce 

produit peut affecter la fluidité des membranes et l’intégrité des autres biomolécules associées 

tels que les protéines et les acide nucléiques (Lackner, 1998; DiGiulio et Meyer, 2008;  

Hampel et al., 2016).  

La peroxydation lipidique est considérée comme un puissant biomarqueur de stress 

oxydatif pour évaluer l’exposition des poissons aux contaminants de l’environnement. En 

effet, les poissons contiennent des quantités élevées d'acides gras polyinsaturés qui sont 

considérées comme des cibles privilégiées de l'oxydation (Assis de Silva et Mela, 2014). 
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https://www.google.com/search?client=firefox-b&q=En+effet,+les+espèces+réactives+de+l'oxygène+générées+dans+certaines+conditions+de+stress,+en+particulier+avec+des+contaminants+organiques+(HAPs,+PCBs,+HCB,+pesticides),+et+inorganiques+(métaux+lourds)+attaquent+des+lipides+polyinsaturés,+qui+sont+considérés+comme+d’excellentes+cibles+des+ROS+en+raison+de+leurs+multiples+doubles+liaisons+en+produisant+donc+un+produit+intermédiaire+;+le+Malon+dialdéhyde(MDA)+un+métabolite+réactif+toxique+(Nordberg+et+Arnér,+2001;.+Ferreira+et+al.,+2005;+Solé+et+al.,+2006;+Montserrat+Solé+et+al+.,+2008).+Ce+produit+peut+affecter+la+fluidité+des+membranes+et+l’intégrité+des+autres+biomolécules+associées+tels+que+les+protéines+et+les+acides+nucléiques&spell=1&sa=X&ved=0ahUKEwie_cyenuvXAhUFVxQKHdh6CikQBQgnKAA&biw=1366&bih=654
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V. Acétylcholinestérase (AChE) 

L’acétylcholinestérase (AChE) est une enzyme responsable de la dégradation de 

l'acétylcholine en acétate et en choline (Menéndez-Helman et al., 2015). L'acétylcholine est 

l'un des plus importants des neurotransmetteurs dans le système nerveux central ou 

périphérique (Parente et Hauser-davis, 2014). En effet, au niveau des jonctions 

neuromusculaires, la terminaison nerveuse libère un médiateur chimique l’acétylcholine qui 

permet la transmission de l’influx nerveux. Ensuite l'acétylcholinestérase intervient en 

inactivant l’acétylcholine ce qui permet au système de revenir immédiatement à son état de 

repos (Figure 16) (Burgeot et Bessinetton, 1999 ; York, 2011). 

L’inhibition de l’acétylcholinestérase par de nombreuses substances neurotoxiques   

conduit à une accumulation dans l’espace synaptique de l’acétylcholine qui reste fixée au 

récepteur (Figure.16) et de ce fait, maintient la dépolarisation de la membrane et par 

conséquent l’ensemble de la membrane post-synaptique se dépolarise et la synapse s’en 

trouve bloquée. Ce qui peut entraîner des tremblements rapides des muscles, une paralysie,   

une insuffisance respiratoire voir la mort (Press, 2002; Menezes et al., 2010; Walkeret al., 

2012; Tierney et al., 2014). 

  Dans les poissons, l’activité de l’acétylcholinestérase a été largement utilisée comme 

biomarqueur d’exposition au pesticides notamment aux carbamates et aux organophosphorés  

(Payne et al.,  1996; De la Torre et al., , 2002; Lionetto et al., 2003; Golombieski et al., 

2008; Chiang et al., 2012; Silva et al.,  2013; Yildirim et al., 2014; Menéndez-Helman et 

al., 2015). Cependant nombreuses études ont montré que cette activité peut être affectée par 

une large gamme de contaminants autres que les pesticides, y compris les métaux lourds,  les 

hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs), les détergents et les produits 

pharmaceutiques (Garrigues, 2001; Lionetto et al.,  2004; Wan et al., 2015). 
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Figure.16. Inhibition de l’acétylcholinestérase (Mohamed, 2011) 

 

 

VI. Présentation du barrage de Beni Haroun. 

VI.1. Situation géographique et intérêt socio-économique du barrage  

Cette étude a été réalisée dans le barrage de Beni Haroun, construit sur Oued Elkebir 

confluence entre oued Rhumel et Oued Endja, est situé au nord-ouest de la région d’Elgragem 

wilaya de Mila (36° 33′ 18.55″ N ; 6° 16′ 10.93″ E) à une quarantaine de kilomètres au nord 

de Constantine et une distance équivalente par rapport à l’embouchure de Oued Kebir (Mer 

Méditerranée) (Figure. 17). Il est considéré comme le plus grand barrage réalisé en Algérie 

avec une surface du lac estimée par 5,328km
2
et une capacité de stockage d’environ 

960*10
6
m

3
. En plus de son utilisation pour alimenter plus de quatre millions habitants 

réparties sur 6 wilayas de l’Est Algérien (Mila, Constantine, Oum Elbouaghi, Jijel, Batena et 

Khenchela), et l’irrigation de 40,000 hectares des terres agricoles, le barrage de Beni Haroun 

est considéré comme une source importante des poissons d’eaux douces. Le bassin versant du 

barrage qui est estimé à 7725 Km
2
, est caractérisé par une forte activité agricole telles que la 

culture des céréales, des fourrages et des cultures maraîchères (ANBT, 2014).  
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Figure 17 : image en 3D du barrage Beni Haroun 

VI.2. Hydrographie de la région d’étude  

 La région de Beni Haroun se trouve au sein du bassin versant Rhumel-Kebir qui se 

caractérise par un réseau hydrographique assez dense formé essentiellement de deux grandes 

sous bassin. 

Le sous bassin de Rhumel (170 km), drainant une superficie de 5315 Km
2
, prend sa 

source vers 1160 m dans les marges méridionales du tell, au nord-ouest de Blaa, il traverse les 

hautes plaines constantinoises, avec une orientation sud-ouest, nord este jusqu’à Constantine. 

Là il change sa direction et tourne presque à un angle droit pour couler en oblique vers le nord 

–ouest et joindre Oued Endja aux environs de Sidi-Marouane. Le long de son chemin, Oued 

Rhumel collecte quelques affluents entre autres : Oued Derki, Oued Athménia, Oued Seguin, 

Oued Bou-Merzoug, Oued Smendou et Oued El-Ktone. 

  Le sous bassin d’Oued Endja (140 Km) drainant une superficie de 2160 Km
2
 a sa 

source à proximité de Douar Tassadane situé au nord-ouest de Ferdjioua. Il suit une direction 

sud-ouest à travers les reliefs montagneux du Tell. Cet Oued voit grossir son débit 

régulièrement par l’intermédiaire des affluents de Oued Bouslah, Oued Rama et Oueds 

(Redjas, Melah et Kebir) (Mebarki, 1984). 

 

VI.3.Contexte géologique : 

Le bassin versant Kebir-Rhumel est composé de domaines géologiques très différents 

(Figure 18): le domaine des plaines plio-quaternaires et des horsts calcaires (Hautes Plaines), 

le bassin néogène à dominance argileuse de Constantine-Mila, le domaine des nappes« 

Tectoniques » de Djemila (marnes et calcaires-marneux), la dorsale kabyle (calcaires 

Jurassiques) et les massifs gréseux numidiens et enfin le domaine du socle granitique et 

Cristallophyllien de la petite Kabylie d’El Milia (Mebarki, 2005). 

http://www.synonymo.fr/synonyme/proximité
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Figure.18. Les grands domaines hydrogéologiques du Kébir-Rhumel (Mebarki et   Thomas, 

1988). 

VI.4. Climatologie  

 La connaissance des conditions climatiques de notre zone d’étude et de ses 

caractéristiques va nous permettre de mieux comprendre l’évolution des polluants et leur 

comportement dans les eaux de surface et les sédiments. 

VI.4.1. Température 

La température est un facteur écologique de première importance qui a une grande 

influence sur les propriétés physico-chimiques des écosystèmes aquatiques (Ramade, 1993). 

 Dans notre zone d’étude, les moyennes mensuelles les plus élevées de la température sont 

observées particulièrement durant la période d’été (Juin –Septembre) avec des valeurs variant 

de 22,31 à 26.38 °C avec un maximum observé au mois de Juillet. Par contre les températures 

les plus basses, de 7.71 à 12,21 °C, sont observées pendant la période d’hiver (Novembre à 

Mars) avec un minimum signalé pendant le mois de Février 7.71 °C. Les autres mois 

présentent des températures intermédiaires (13.52 à 17.92 °C) (Tableau.5).  

 Tableau 5.  Les températures moyennes mensuelles du bassin du barrage de Beni Haroun   

(2007-2016) (Station météorologique AN BT. BH, 2017). 

Mois  Jan Fév Mar Avr Mai Jui Juil Aout Sept Oct Nov Dec 

T moy( C) 7.9 7.7 9.8 13.5 17.28 22.3 26.3 26.2 22.2 17.9 12.3 8.6 
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VI.4.2.Précipitations  

La pluie est un facteur climatique très important qui conditionne l’écoulement 

saisonnier et influence directement le régime des cours d’eau. La région d’étude est 

considérée parmi les régions arrosées dans l’Algérie avec une moyenne de l’ordre de 503.29 

mm/an. Les précipitations sont également variables et irrégulières d’une année à l’autre. Les 

précipitations maximales sont marquées au mois de Décembre avec 101,51 mm, alors que le 

mois le plus sec est celui de Juillet avec un taux de précipitations de l’ordre de 1.00 mm 

(Tableau. 06). 

Tableau 6. Les Valeurs moyennes mensuelles des pluviométries du bassin de Beni Haroun 

(2007-2016) (station météorologique ANBT.BH,2017) 

Mois  Jan Fév Mar Avr Mai Jui Juil Aout Sept Oct Nov Dec 

P(mm) 84.7 65.4 80.9 44.6 30.1 6.9 1.0 5.5 37.9 39.1 78.4 101,51 

 

IVI.4.3. Diagramme Ombro-thermique  

L’analyse des deux paramètres climatique (P et T) permet de tracer le courbe ombro-

thermique de Gaussen, selon l’échelle (P=2T) qui met en évidence deux périodes : l’une sèche 

de 120 jours, elle s’étale de début du mois de Mai jusqu’au début de mois d’Octobre et l’autre 

humide de 240 jours, s’étale du mois d’Octobre au mois de Mai (Figure. 19). 

 

 Figure. 19. Diagramme Ombrothermique de Beni Haroun (2003-2016).  
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VI I.5. Sources de pollutions  

VI.5.1. Décharges publiques  

Les décharges sauvages qui se trouvent dans la quasi-totalité des communes, dont les 

plus importantes sont celle de Ferdjioua, de Chelghoum Laïd et de Mila. Elles reçoivent 

respectivement en moyenne 10, 30 et 40 t de déchets domestiques par jour. Étant donné que 

tous les déchets urbains de toutes les villes et agglomérations sont rejetés dans des décharges 

non contrôlées situées dans le bassin versant du barrage de Beni Haroun. Durant la période 

hivernale caractérisée par des fortes précipitations des lexiviats peuvent être formés et 

véhiculés vers le lac du barrage via les ruissellements et contribuent donc à sa contamination 

par les différentes substances toxiques existantes dans les décharges.  

VI.5.2. Eaux usées domestiques  

La totalité des eaux usées des agglomérations longeant le bassin versant Kebir Rhumel 

sont rejetées dans Oued Rhumel et Oued Kébir, les deux principaux Oueds alimentant le 

barrage de Beni Haroun. 

 De Belaâ (dans la région de Bir El Arch) où il prend naissance, en passant par 

Tadjenanet, Oued Seguène, Constantine, Mila et Grarem, Oued Rhumel transporte dans son 

passage des eaux usées qu’il achemine vers le lac du barrage de Beni Haroun. Les eaux usées 

de Constantine sont canalisées vers la station d’épuration (STEP) située à Ibn Ziad. Cette 

dernière a une capacité de fonction de 50 à 60%. 

Le second Oued alimentant le lac du barrage, soit Oued Kébir, traverse toutes les 

communes de Ferdjioua, Ahmed Rachedi, Redjas, Zeghaïa et Sidi Merouane pour transporter 

les eaux usées vers le lac du barrage en affectant de ce fait la qualité de ses eaux (Mebarki, 

2005). 

VI.5.3. Eaux usées industrielles  

Les effluents les plus importants sont localisés dans la ville de Constantine. Il s’agit des 

rejets (en partie traités) des industries de construction mécanique de Oued Hamimime et 

d’Ain Smara ainsi que ceux produits par les unités de textiles et de produits laitiers de 

Constantine, par le complexe tabagique et le dépôt d’hydrocarbures d’El Khroub, par la 

cimenterie du Hamma, par les unités de matériaux de construction et autres P.M.I. Ils ont 

rejeté dans Oued Rhumel et son principal affluent, Oued Bou Merzoug. 

Les industries localisées autour des agglomérations d’Ain El Kébira (cimenterie, unité 

boulonnerie), de Mila (briqueterie, vaissellerie) de Ferjioua (matériel électroménager, 

minoterie) et de Chelghoum Laid (détergents) produisent également des rejets non 

négligeables (Mebarki, 2005). 
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En plus de sources industrielles de pollution du lac du barrage évoqués ci-dessus. Il est 

important de souligner la présence de plusieurs unités de transformations de plastique, mais 

surtout les unités clandestines de recyclage des batteries des automobiles qui se trouvent un 

peu partout dans le bassin versant du barrage de Beni Haroun. Ces dernières peuvent présenter 

une source non négligeable de la pollution du barrage par les différentes substances chimiques 

toxiques notamment les métaux lourds et certains polluants organiques persistants.    

VI.5.4. Agriculture  

La forte activité agricole qui se développe dans le bassin versant du barrage de Beni 

Haroun (la superficie agricole représente 68 % de la surface totale) est susceptible d’entraîner 

de nombreux polluants (métaux lourds, éléments nutritifs et pesticides…etc.) vers la retenue 

du barrage Beni Haroun à cause de l’utilisation intensive des engrais chimiques et des 

pesticides.  
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I. Prélèvement des échantillons. 

I.1. Stations de prélèvement  

Pour réaliser cette étude, trois stations ont été choisies en fonction des sources de 

pollution possibles et de l’accessibilité (Figure. 23). La première station est située au niveau 

de l’estuaire de Oued Rhumel (RH), cette station reçoit les eaux usées domestiques et 

industrielles (textile, les industries mécaniques, l’industrie du tabac, les dépôts des 

hydrocarbures et la cimenterie) de la ville de Constantine (avec une population totale 

d’environ 938475 habitants). La deuxième station est située au niveau de l’estuaire de Oued 

Endja (EN) elle sert d’exutoire aux eaux usées domestiques des communes de la partie ouest 

de la wilaya de Mila (avec une population de 766886 habitants). La troisième station (BH) est 

située au niveau de la cuvette du barrage à côté de la digue au-dessous du pont utilisé par des 

centaines des véhicules cette station recueille les eaux des deux stations précédentes. 

 

 

 

F 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure. 23. Sites d’échantillonnage. 

I.2.Prélèvement des eaux et des sédiments 

Au niveau de chaque station (à raison de 3 échantillons par station), les échantillons des 

eaux et des sédiments superficiels destinés au dosage des métaux lourds et des polluants 

organiques persistants ont été collectés saisonnièrement durant la période allant du mois 

d’Avril 2011 jusqu’au mois d’Octobre 2014.  

Les échantillons des sédiments utilisés dans les bio-essais (Au total 45 échantillons des 

sédiments à raison de trois échantillons par station et par campagne d’échantillonnage) ont été 
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prélevés saisonnièrement durant cinq compagnes d’échantillonnage (Mars 2015, Mai 2015, 

Août 2015, Octobre 2015 et Janvier 2016), 

Après les prélèvements, les échantillons ont été stockés dans des flacons en verre, ou en 

polyéthylène (préalablement nettoyés comme était décrit dans l’annexe I) et transportés au 

laboratoire à une température de 4 °C et conservés dans un congélateur à -25 °C. 

 I.3.Prélèvement des poissons  

Tous les poissons ont été prélevés par des pécheurs en utilisant un filet de pêche. Ainsi, 

les spécimens de l’espèce cyprinus carpio ( 79 individus matures) ont été prélevés entre Mars 

et Octobre 2014 (Mars, Mai, Juin et Octobre). Par railleur, les espèces Abramis brama (60 

spécimen) et Barbus Callensis (87 spécimens) ont été capturés respectivement entre Mars et 

Octobre 2015 (Mars, Mai, Août et Octobre) et entre Mars 2015 et Janvier 2016 (Mars, Mai, 

Août 2015, Octobre 2015 et Janvier 2016). 

Tous les poissons utilisés dans cette étude appartiennent à la famille des cyprinidés, la 

plus grande famille des poissons téléostéens des eaux douces dans le monde. Cette famille 

regroupe au moins 1700 espèces et plus de 200 genres (Dajet, 1994;Garner, 1997, Chen et 

Mayden, 2009). Les populations naturelles des cyprinidés sont largement distribuées dans la 

plupart des rivières, des lacs et des étangs d'eau douce en Eurasie, en Afrique  et en Amérique 

du nord sous climats tempérés et subtropicales (Mills, 1991;  Blàzquez et al., 1998;  Cunha 

et al.,  2002). Il peuvent tolérer les grandes variations des facteurs environnementaux comme 

la température, le pH, la salinité et l’oxygène dissous (Hoole et al., 2001; Hampel et al., 

2016). Les Cyprinidés sont considérées comme proie d'autres animaux et sont largement 

connus dans l’aquaculture et dans les laboratoires de recherche (Mills, 1991). 

Dans cette étude, le choix est porté sur les espèces Abramis brama, Barbus callensis et 

Cyrinus carpio comme espèces sentinelles puisque elles répondent à plusieurs critères de 

sélection, elles sont abondantes, faciles à échantillonner, présentes toute l’année, 

suffisamment grosses, robustes et tolérantes contre la majorité des contaminants. Ces 

caractéristiques en font des excellentes espèces sentinelles pour évaluer la qualité de 

l’environnement aquatique. 

I.3.1. Brême commune (Abramis brama Linnaeus, 1758) 

La brème (Figure.20) est une espèce d’origine Européenne qui a été introduite dans le 

barrage en 2006. C’est un poisson de couleur grise foncée, brune foncée à brune selon la 

clarté de l’eau. La brème est caractérisée par un corps très haut et latéralement comprimé avec 

un dos busqué, surtout chez les individus plus âgés, le corps est très visqueux et couvert par 

des grandes écailles cycliques fortes qui peuvent être utilisées pour la détermination de l'âge. 

La bouche est de petite taille et ne porte aucun barbillon mais s’avère utilement protractile 

https://en.wikipedia.org/wiki/Carl_Linnaeus
https://en.wikipedia.org/wiki/10th_edition_of_Systema_Naturae
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pour fouiller la vase. La nageoire anale est très longue et comporte 23-30 rayons mous. La 

nageoire dorsale est courte et insérée en arrière des nageoires pelviennes. La nageoire caudale 

est très échancrée et le lobe inférieur est plus long que le lobe supérieure (Bruslé et  

Quignard, 2013;  Gardner, 2013). 

La brème est une espèce omnivore, le régime alimentaire des adules repose 

généralement sur la consommation des larves d’insectes (surtout des chironomies), des petits 

crustacés, des mollusques et des débris végétaux. Ils utilisent leur bouche protractile pour 

rechercher leur nourriture sur le fond et pour filtrer les aliments. Les alevins se nourrissent de 

zooplancton jusqu’à la taille de 7,5 cm (Giles etal., 1990;  Mills, 1991). 

La brème préfère les eaux chaudes, calmes et tranquilles des étangs, des lacs, des 

réservoirs, des canaux ou des rivières lentes. C’est un poisson grégaire qui peut former des 

bancs impressionnants (Gardner, 2013). 

La maturité sexuelle est tardive en raison d’une croissance lente (5 à 7 ans). La ponte se 

déroule entre Avril et Juin, quand la température de l’eau atteint 15°C. La ponte est déposée 

en 2 ou 3 fois au cours de la saison en eau peu profonde (souvent le long des rives) sur des 

végétaux ou des racines. Pendant la période de reproduction, les mâles se caractérisent par un   

corps couvert de tubercules nuptiaux. Il deviennent agressifs pour défendre leurs petits 

territoires fertiles (Mills, 1991; Fredrich et al., , 2003; Bruslé et  Quignard, 2013). 

 

 

Figure .20. La brème commune (Abramis brama). 

I.3.2. Barbeau Algérien (Barbus callensis Valenciennes, 1842) 

Le barbeau (Barbus callensis) (Figure.21) est le poisson le plus commun et le plus 

abondant des eaux continentales nord-africaines de l’Algérie, du Maroc et de la Tunisie 

(Kadji et al., 2012). C’est une espèce endémique à la partie nord du continent africain. Elle a 

été décrite la première fois dans le lac Calle (Eltaraf Algérie) dans la partie algérienne du 

bassin d'El Kebir, à la frontière avec la Tunisie (Berrebi et al., 1995; Morsi et al., 2011). 

Elle est cratérisée par un corps moins aplati ventralement, brun-jaunâtre à éclat métallique, 

https://fr.wikipedia.org/wiki/Valenciennes
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ventre argenté, museau allongé, lèvres charnues, 2 paires de barbillons, dents pharyngiennes 

réparties sur trois rangées: 4(5) +3+2. La nageoire pectorale est pointue, la ventrale est 

arrondie, la dorsale a un gros rayon dentelé, son bord est coupé carrément, la caudale est 

fourchue, l'anale est longue et grêle, sans atteindre cependant la base de la nageoire de la 

queue. Les écailles, à stries concentriques, sont au nombre de 40-46 sur la longueur et de 13 

sur la hauteur. Les dents pharyngiennes sont courtes et grosses. La dorsale porte 4 rayons 

branchus, dont le dernier est épineux et denticulé, et 8 rayons mous. L'anale porte 3 rayons 

branchus et 5 mous. Sa taille varie entre 25-30 cm et peut atteindre 70-80 cm (Chouachi  et 

BenHassine, 1998;  Cherghou et al., 2002).  

Le barbeau Algérien vie généralement dans les rivières, les lacs et les réservoirs 

(Crivelli, 2004). Il est omnivore, les adultes ont un spectre alimentaire qui est composé 

essentiellement des larves de diptères, d'éphéméroptères, de gamma rides et des matières 

végétales. Ce régime omnivore est caractérisé par une tendance zoophage (dominée par les 

insectes) chez les jeunes de moins de 13 cm de longueur et par une tendance phytophage chez 

les individus dépassant cette taille (Azeroual, 2003; Cherghou et al.,  2012). Les femelles 

atteignent la maturité entre 5 et 6 ans. Les mâles entre 2 et 3ans (Chouachi  et BenHassine, 

1998). La fraie est printanière (Mai- Juin). Généralement, elle se produit quand la température 

de l'eau dépasse 15°C. Le taux de fécondité est très élevé chez cette espèce. Sa croissance est 

intiment liée aux conditions du milieu notamment la température (Azeroual, 2003; Ould 

Rouis et al.,  2012; Mimeche et al.,  2013). 

 

Figure .21. Le barbeau Algérien (Barbus callensis) 

I.3.3. Carpe commune (Cyprinus carpio, Linnaeus, 1758) 

L’espèce Cyprinus carpio (Figure.22) est introduite dans le barrage de Beni Haroun en 

2003. Originaire d’Asie (de la mer caspienne jusqu’au Danube), cette espèce fréquente deux 

biotopes; les milieux calmes peu profond et riche en végétation pour la croissance et le frais, 

et les eaux profondes pour l’hivernation (Bruslé et Quignard, 2013). Sur le plan 

morphologique, la carpe commune est caractérisée par une couleur brune sur le dos, dorée sur 

les flancs et jaune sur l’abdomen. Son corps est allongé un peu comprimé latéralement. La 

tête est nue, avec de tous petits yeux. La bouche est protractile et menue de 4 barbillons 

https://en.wikipedia.org/wiki/Carl_Linnaeus
https://en.wikipedia.org/wiki/10th_edition_of_Systema_Naturae
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(Azeroual, 2003). La nageoire dorsale est de forme concave antérieurement, sa base est 

longue avec 17-22 rayons ramifiés et solides et des épines dentées en avant. Nageoires anales 

avec 6-7 rayons mous; bord postérieur de la 3
ième

 épine des nageoires dorsale et anale avec des 

spinules.  Ligne latérale avec 32 à 38 écailles (FAO, 2017). 

 Généralement, la taille de la carpe atteint 35 cm à l'âge de 4 ans pour 1 kg en poids, 60 

cm et une dizaine de kilos à 15 ans, au maximum 1 m et 25 kg pour une longévité moyenne 

de 20 à 30 ans (Azeroual, 2003;  Bruslé et  Quignard, 2013). 

La carpe commune peuple les cours moyens et inférieurs des rivières et des eaux peu 

profondes confinées, dans les bras morts des lacs et dans les eaux des réservoirs. La meilleure 

croissance est obtenue à la température de l'eau de 23 à 30°C (García-Berthou, 2001;  

Bruslé et Quignard, 2013). Cette espèce est grégaire, sédentaire, de mœurs plutôt nocturnes 

et benthique mais cherche sa nourriture dans les couches intermédiaires et supérieures de la 

colonne d’eau (FAO, 2017). Elle est photophobe sélectionnant les habitats à faible intensité 

lumineuse, avec des variations saisonnières. Elle recherche les habitats riches en végétation, 

conformément à un comportement phytophile (Attal et Arab, 2013). 

La carpe commune est un poisson omnivore, à tendance carnée, Elle possède un large 

spectre alimentaire avec préférence de la nourriture benthique la plus disponible au moins 

effort. Elle s’alimente souvent des proies animales et végétales benthiques, mais aussi 

pélagique. Elle consomme généralement les insectes d’eau, les larves d’insectes, les vers, les 

mollusques et les zooplanctons. Elle est aussi planctophage: Elle consomme les tiges et les 

graines de plantes aquatiques et terrestres et les plantes aquatiques décomposées (García-

Berthou, 2001;  Bruslé et Quignard, 2013). Elle prélève sa nourriture en fouillant et aspirant 

le fond, mais aussi en gobant en surface et en broutant les végétaux (Azeroual, 2003;  

Flajshans et  Hulata, 2006). 

La reproduction se déroule dans une eau tranquille et peu profonde entre Mai et Juillet 

lorsque la température est supérieure à 15°C. La maturité sexuelle est atteinte au cours de la 

première année pour les mâles et la deuxième année pour les femelles dans les régions 

tropicales et au cours de 2ans pour les mâles et trois ans pour la femelle dans les régions 

tempérées chaudes (Bruslé et Quignard, 2013). La fécondité moyenne est de 100.000 

œufs/Kg, les œufs sont collés grâce à leur mucus sur la végétation aquatique. La ponte a lieu 

vers le mois de mai, la femelle pond entre 50 000 et 100 000 œufs par livre de son poids, les 

œufs s'attachent aux plantes pour éclore 3 à 8 jours plus tard (Attal et Arab, 2013). 
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Figure.22. La carpe commune (Cyprinus Carpio) 

II. Préparation des échantillons 

II.1. Eau  

Au laboratoire les échantillons de l’eau destinés au dosage des POPS ont été filtrés à 

0,45 µm et stockés dans des flacons en verre dans un congélateur à -25, Tandis que les 

échantillons destinés au dosage des éléments traces métalliques ont été acidifiés, filtrés à 0.45 

µm puis stockés dans un réfrigérateur à 4°C dans des flacons en polyéthylène. 

II.2.Sédiments 

 Les échantillons destinés au dosage des POPs et des métaux lourds ont été séchés dans 

une étuve à 40 °C. Par ailleurs, ceux destinés aux bio-essais ont été séchés à -80 °C en 

utilisant un lyophilisateur. Après séchage tous les échantillons ont été broyés à l’aide d’un 

mortier et tamisés à 2 mm pour obtenir un échantillon homogène, puis stockés à -25°C dans 

des boîtes en verre et/ou en polyéthylène ayant préalablement subit le schéma classique de 

conditionnement avant l’utilisation (annexe I). 

II.3. Poissons  

Les poissons ont été anesthésiés en utilisant du méthanesulfonate d'éthyl aminobenzoate 

(MS222) leurs poids et leurs longueurs sont mesurées. Après sacrifice, les tissus branchiaux, 

hépatiques et du cerveau ont été enlevés et soumis à un examen macroscopique pour détecter 

toute anomalie. Le poids du foie a été enregistré. Les tissus sont ensuite déposés dans la glace, 

transférés au laboratoire dans des boîtes à glace et conservés à -80 °C.  

III Méthodes de mesure et d’analyse. 

III.1. Approche  physico-chimique 

III.1.2. Caractérisation physico-chimiques des eaux et des sédiments  

III.1.2.1.Eau. 

 Le suivi des paramètres physico-chimiques des eaux a été effectué selon les techniques 

décrites par Rodier et al. (2005); la température, le pH, la conductivité électrique, et 

l’oxygène dissous ont été mesurés in situ immédiatement à la fin de chaque prélèvement à 

l’aide d’un multi paramètre portatif (consort C561).  
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III.1.2.2. Sédiments 

Les caractéristiques physico-chimiques des sédiments ont été déterminées en se référant 

à Mathieu et Pieltain (1998; 2003). La texture a été déterminée selon la méthode 

internationale à la pipette de Robinson. Le pH et la conductivité électrique ont été mesurés 

selon la technique d’extrait aqueux. Le dosage de la matière organique a été réalisé par la 

méthode de Walkly et Blak modifiée. Enfin le calcaire total a été mesuré par la méthode 

volumétrique utilisant le calcimètre de Bernard. 

II.1.2. Extraction et analyse des polluants organiques persistant 

Le dosage des polluants organiques persistants a été effectué seulement dans les 

échantillons prélevés pendant la période humide 2011.  

II.1.2. 1. Eau 

Les échantillons de l’eau ont subis une extraction liquide-liquide. En bref, un 

échantillon de 500 ml d’eau a été extrait trois fois en utilisant une ampoule à décanter de 1L, à 

chaque fois 100 ml de dichlorométhane a été ajouté et le mélange a été agité durant 10 

minutes. Après décantation, la phase organique a été récupérée. Les trois phases organiques 

obtenues sont ensuite réunies puis filtrées à travers un filtre contenant 30 g de sulfate de 

sodium anhydre pour éliminer toute trace d’eau. L’extrait est enfin concentré par évaporation 

en utilisant un évaporateur rotatif (rotavap) puis l’extrait sec est dissout à nouveau dans 1 ml 

d’hexane de qualité CPG (Kennedy et al., 1998) 

II.1.2. 2. Sédiments 

Les résidus des polluants organiques dans les sédiments ont été extraits en utilisant le 

soxhlet selon la méthode décrite par (Darko et al., 2008). Ainsi, un poids de 15g des 

sédiments est mis dans une cartouche de soxhlet et un mélange d’acétone et de 

dichlorométhane (50/50) a été choisi pour l’extraction. L’échantillon des sédiments est extrait 

au Soxhlet pendant 08 heures. Afin de concentrer les polluants organiques, l’extrait est 

évaporé à sec en utilisant un évaporateur rotatif (rotavap). Les résidus ont été repris dans 1,5 

ml d’hexane et gardés dans de petits flacons en verre pour l’analyse par GC/MS. 

II.1.2. 2.Analyse des polluants organiques persistant 

L’analyse des composés organiques dans les extraits des eaux et des sédiments a été 

effectué par un chromatographe en phase gazeuse de type QP 2010 SHIMADZU, équipé 

d’une colonne capillaire apolaire SE 30 (25mm, 0,25 mm, épaisseur du film 0,25 µm). Le gaz 

vecteur utilisé est l’hélium N55 dont le débit a été fixé à ml/min, cette analyse est qualitative. 

La technique d’identification des composés repose notamment sur l’interprétation des spectres 

de masse. Cette identification est faite par comparaison avec la bibliothèque de spectres de 

masse NIST «the national Institute of standards and technologie » comportant des références 

http://www.eyrolles.com/Accueil/Auteur/clement-mathieu-45495
http://www.eyrolles.com/Accueil/Auteur/francoise-pieltain-45496
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pour 147198 molécules différentes. Cette banque de données fournit pour chaque spectre une 

liste de substances avec leur poids moléculaire, leur pic de base, leur pureté et leur fit 

(ajustement) pour le spectre, nous choisissons les fîtes les plus élevés révélateurs que la 

substance correspond le mieux au spectre de masse. 

 

II.1.3. Dosage des éléments trace métalliques (plomb, cadmium et chrome) 

Le dosage des éléments traces métalliques a été effectuée par spectrophotomètre 

d’absorption atomique (SAA) de type Shimatzu 6200 sur des échantillons préparés comme 

suit : 

 Les échantillons de l’eau ont été acidifiés et filtrés (Rodier et al., 2005). 

 Les échantillons des sédiments ont été tamisés à 50µm et soumis à l’action d’un 

mélange d’acide chlorhydrique et d’acide nitrique (1V/3V); pendant 12 heures à une 

température ambiante, puis à 180°C pendant 30 min. L’extrait est ensuite filtré et 

ajusté au volume avec l’eau déminéralisé (Mathieu et Pieltain,2003). 

 Les échantillons des poissons ont été préparés selon la technique établie par FAO 

(1983). Ainsi, 1g des muscles frais a été minéralisé en utilisant 3 volumes d’une 

mixture de HNO3/H2O2 (1V/1V). Le mélange est mis dans une plaque chauffante à 

160°C pendant 30min, après refroidissement le contenu a été filtré par des papiers 

filtres, et dilué dans 25ml d’eau distillée. 

 

III. 2. Approche biologique. 

III.2.1. Paramètres biologiques : 

Les indices morphométriques (CF et HSI) ont été déterminés pour chaque spécimen, des 

poissons. Le facteur de condition(CF), qui es un indicateur de la croissance et de l’état 

nutritionnel et énergétique, est calculé à selon Janssen et al. (1995) en appliquant la formule 

suivante :  

CF=100×poids/ la langueur ×1000 

  L'indice hépatosomatique (HSI) est calculé à partir du poids du foie du poisson par 

rapport à son poids corporel total (Sloof et al., 1983) ; 

HSI = [Poids humide du foie (g) / poids corporel total (g)] × 100 

 

 

 

 

 

http://www.eyrolles.com/Accueil/Auteur/clement-mathieu-45495
http://www.eyrolles.com/Accueil/Auteur/francoise-pieltain-45496
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III.2.2. biomarqueurs   

III.2.2.1. Les biomarqueurs dans l’espèce Cyprinus capio  

III.2.2.1 .1. Préparation de la fraction cytosolique 

a. Foie et branchies  

La préparation de la fraction cytosolique a été réalisé selon la technique décrite par 

Güngördü et Ozmen (2011). Après décongélation, 1V de chaque tissus (foie et branchies) 

maintenus à 4°C pendant toute la durée de préparation a été broyé à 18,000 rpm avec 7 V du 

tampon phosphate (0.1 M, pH=7.4 contenant 0,15 M KCl, 1mM EDTA et 1mM DTT) en 

utilisant un homogénéisateur polithron (Ika Instruments, Germany). L’homogénat obtenu a 

été ensuite centrifugé dans une centrifugeuse à 4°C à 16000g pendant 20 min. Le surnageant 

obtenu est utilisé pour les différentes analyses. Les activités enzymatiques ont été déterminées 

immédiatement sans aucune congélation. 

b. Cerveau 

 Pour le cerveau nous avons suivi la technique décrite par Ozmen et al. (2008). Les 

tissus du cerveau ont été broyés dans le tampon tris pH (7,4. 0,1M) en utilisant un 

homogénéisateur de type glass–teflon. L’homogénat obtenu a été ensuite centrifugé dans une 

centrifugeuse à 4°C à 16000 g pendant 20 min. le surnageant est conservé à -80°C. 

III. 2.2.1.2. La détermination des activités enzymatiques 

Les activités de la catalase, du glutathion -S-transférase, du glutathion réductase, de 

l’acétylcholinestérase et du carboxyleestérase, les taux du GSH et du MDA et la quantité des 

protéines ont été déterminées spectrophotométriquement à 25°C en utilisant un 

spectrophotomètre pour la catalase et un spectrophotomètre pour microplaques (VersaMax, 

Molecular Devices Corp., USA) pour les autres mesures. Tous les essais ont été répétés 3 fois 

et les résultats sont exprimés par rapport aux quantités des protéines. 

a. Catalase (CAT) 

 L’activité de la CAT a été déterminée par la méthode de Claiborne (1985), en faisant 

réagir 1,990 ml du tampon phosphate (0.05 M à pH 7.0) contenant H2O2 12 mM avec 10 µl de 

la source enzymatique. Le changement de l’absorbance est suivi à 240 nm pendant 65 

secondes. L’activité de la CAT est exprimée en µ mol de H2O2 consommé/mn/mg de 

protéines en utilisant le coefficient d’extinction molaire 40M
-1

Cm de H2O2
 
pour les calculs. 

b. Glutathion-s-transférase (GST) 

L’activité de la GST a été déterminée selon la méthode décrite par Habig et al. (1974). 

Le mélange réactionnel contient le tampon phosphate (0.1 M, pH 6.5), 1Mm de GSH, 1Mm 

de CDNB et 10µl de l’échantillon, La variation de la densité optique est lue chaque minute 
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pendant 5 min à 344 nm. L’activité est calculée en utilisant le coefficient d’extinctions 

molaire de CDNB (ε = 9600M
−1

 Cm
−1

)
.
 

c.  Carboxyle estérase(CaE) 

L’activité de CaE a été mesurée en utilisant le PNPA comme substrat d’après la 

technique de Santhoshkumar et Shivanandappa (1999) modifiée pour un 

spectrophotomètre à microplaques. Le mélange réactionnel contenant 5 µl de l’échantillon et  

250 µl du tampon tris (0,1M pH=7,4) a été incubé pendant 3mn à 25°C. La réaction est 

démarrée par l’ajout de 5µl du substrat (0,5mM), la libération de p nitrophenol est suivie à 

405nm pendant 2mn. L’activité est calculée en utilisant le coefficient d’extinctions molaire de 

p-nitrophenol (ε= 1830 M
−1

Cm
−1

). 

d. Glutathion réductase (GR) 

L’activité de GR a été mesurée selon la technique de Stephensen et al. ( 2002) modifié 

par Güngördü et Ozmen (2011). Un volume de 20µl de l’échantillon a été ajouté au mélange 

réactionnel contenant 0.075mM du DTNB et 1.2mM de NADPH dans un volume total de 

190µl. La réaction est démarrée par l’ajout de 20µl de GSSG (3.25mM). La réduction de 

DTNB est suivi à 405nm et l’activité du GR a été calculée en utilisant le coefficient 

d’extinction molaire de DTNB (ε = 14,151M
−1

 Cm
−1

). 

e. Acétylcholinestérase 

La mesure de l’activité de l’AChE dans le cerveau et les branchies a été réalisée selon la 

méthode établie par Ellman et al. (1961) et modifié par Ozmen et al. (2006) pour un 

spectrophotomètre à microplaque. Ainsi, 10µl de l’échantillon a été mis dans des puits de 

microplaque. La réaction est démarrée par l’ajout du mélange réactionnel contenant (100 µl 

Tris8 + 1.866 µl ACTI (0 ,7mM)+ 3.73 µl DTNB(0,14mm). L’activité enzymatique est suivie 

à 412 nm pendant 3 min à 25°C.  

f. Peroxydation lipidique (MDA) 

La peroxydation lipidique au niveau cytosolique est estimée par la mesure du Taux de 

MDA. Ce dernier est mesuré selon la méthode d’Ohkawa et al. (1979) avec quelques 

modifications pour le spectrophotomètre à microplaque. Pour ce dosage, nous avons ajouté à 

0.5 ml de l’extrait enzymatique, 1,5 ml du milieu réactionnel contenant 5% de l’acide 

trichloracétique (TCA), 0,125% d’acide thiobarbiturique (TBA) et 0,52% de HCl. Le mélange 

est chauffé à 100°C pendant 30 min. Après refroidissement, ce mélange a été ensuite soumis à 

une centrifugation de 10 min à 16000g et la densité optique a été mesurée dans le surnageant à 

530 nm. Le taux du MDA est calculé en utilisant le coefficient d’extinction molaire du MDA 

15,6×10
7
M

−1
 Cm

−1
. 
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g. Glutathion (GSH), 

Pour le dosage du glutathion (GSH), nous avons utilisé la méthode colorimétrique 

d’Ellman (1959) cité par Dautremepuits et al. (2009) en utilisant le réactif acide 5.5-

Dithiobis2-nitrobenzoique (DTNB). Pour cela, 20µl de l’extrais enzymatique a été ajouté à 

480µl de tampon phosphate (0.2 M, pH 6.8 contenant 1mM de DTNB). Après 15 min 

d’incubation, la lecture de la densité optique a été effectuée à 412nm contre un blanc préparé 

dans les mêmes conditions avec le tampon phosphate. Le taux du GSH est déduit à partir 

d’une gamme étalon du glutathion préparée dans les mêmes conditions que le dosage et les 

concentrations sont exprimés en micromoles du glutathion par milligramme de protéines. 

h. Protéines 

La quantité des protéines présentes dans le surnageant des différents tissus (le foie, les 

branchies et le cerveau) a été déterminée selon la méthode de Bradford (1976) avec quelques 

modifications pour un spectrophotomètre à microplaque. Ainsi, 5 µl d’échantillon dilué (1/10) 

et 250 µl de réactif de Bradford sont ajoutés à chaque puits dans des microplaques, après 

agitation, la lecture des absorbances a été effectuée à 595 nm. La quantité des protéines a été 

calculée en utilisant une courbe d’étalonnage de BSA. 

i. EROD 

L’activité EROD a été mesurée dans la fraction S9 des tissus hépatiques en utilisant  un 

spectrofluoromètre pour microplaque à 96 puits à une température de 25°C selon la technique 

de Flammarion et al. (1998). La mesure de l’activité enzymatique a été effectuée sur un 

volume finale de 270µl contenant 0 ,1 M du tampon phosphate pH(7,7), 3.7µl d’ 

Eethoxyresorufin 5mM, et 20µl de l’échantillon. La réaction est démarrée par l’addition de 

0,037mM du NADPH. L’activité enzymatique est suivie pendant 10mn en lisant la 

fluorescence chaque minute à une longueur 530nm excitation avec 25nm bandwidth et une 

longueur de 585nm d’émission avec 35nm bandwidth. Les valeurs de Resorufin ont été 

calculées en utilisant une courbe d’étalonnage préparée à partir d’une solution mère étalon 

contenant 20mM resorufin. Les résultats sont exprimés en pmol de resorufin formé par min 

par mg des protéines. 

 

III.2.2.3. Les biomarqueurs dans les espèces Abramis brama et Barbus callensis  

III.2.2.3. 1. Préparation de la fraction microsomale 

La fraction microsomale a été préparée en utilisant la technique décrite par Valdehita et 

al. (2012). En bref, 10 mg des tissus branchiaux ou hépatiques ont été homogénéisés pendant 

5 secondes à 6 KH en utilisant l’ultra son de type (Vibra Cell) dans 1 ml de tampon 

d'homogénéisation (tampon tris 100 mM pH = 7,8 contenant 20% de glycerol, 0,25 mM du 
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saccharose, 150 mM du KCl, 1 mM EDTA, 1 mM DTT, 0,25 m du fluorure de 

phénylméthylsulfonuyle (PMSF) et 10 µg/ml des inhibiteurs des protéases leupeptine, 

l'aprotinine et la pepstatine). L'homogénat a été centrifugé pendant 10 min à 6000 g, le culot a 

été éliminé et le surnageant a subit une deuxième centrifugation à 16000 g pendant 60 min. Le 

culot a été ensuite recueilli et dilué dans le tampon utilisé dans d'homogénéisation et utilisée 

pour la mesure des activités EROD et BFCOD. Ces dernières ont été déterminées 

immédiatement sans aucune congélation. 

III.2.2.3.2. Mesure des activités EROD et PFCOD 

L'activité EROD a été mesurée à la température ambiante en utilisant la méthode établie 

par Burke et Mayer (1974) et modifiée par Valdehita et al., (2012). Toutes les mesures ont 

été répétées trois fois en utilisant une microplaque à 96 puits (Greiner Bio-One GmbH, 

Frickenhausen, Allemagne). Le mélange réactionnel contenant 5 μl de la fraction 

microsomale (originale et diluée ½ et ¼) et 75 μl du tampon phosphate de potassium (pH = 

7,4 contenant 6 µM d'éthoxyresorufin). La réaction est commencée en ajoutant 12,5 μl de 

NADPH (210 μM). La fluorescence est enregistrée toutes les 10 min pendant 30 min à l'aide 

d’un spectrofluorometre à microplaque de type Tecan Genios (Tecan, Maennendorf, Suisse) à 

une longueur d’onde 532 nm d’excitation et 590 nm d’émission. La courbe d’étalonnage de 

résorufine a été utilisée pour quantifier la quantité de résorfine formée au cours de l'analyse. 

L'activité finale de l’EROD est exprimée comme une moyenne des activités obtenues pour 

chacune des dilutions microsomales. 

 L'activité de BFCOD a été mesurée à 30 ° C, selon la méthode établie par Thibaut et 

al. (2006). Les mesures ont été effectuées trois fois en utilisant des microplaques à 96 puits 

(Greiner Bio-One). Chaque puits reçoit 5 μl des fractions microsomales (originales et diluées 

½ ou ¼ ) des tissus de foie et des branchies et 75 μl de tampon phosphate de potassium (0,2 

M, pH = 7,5) contenant 1,7 mg/ml de BSA et 250 μM de BFC. La réaction a été démarrée en 

ajoutant 12,5 μl de NADPH (200 μm). La fluorescence correspondante aux longueurs d'onde 

de 409 d’excitation et 530 nm d'émission est enregistrée toutes les 10 minutes (pendant 30 

minutes) à l'aide d'un spectrofluorometre de type Tecan Genios. La courbe d’étalonnage 

générée avec HFC a été utilisée pour quantifier la quantité de HFC produite pendant l'essai. 

La quantité des protéines totales dans chaque puits a été mesurée par le dosage de la 

fluorescamine selon la technique décrite par Valdehita et al. (2012). En utilisant une courbe 

d’étalonnage de BSA. 
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III.2.3. Bio-essai  

III.2.3.1. Préparation des extraits des sédiments   

 Afin de évaluer l’effet sur les activités EROD et BFCOD; les sédiments sont soumis à 

une extraction. Pour cela, 2 g de chaque échantillon des sédiments secs a été immergé dans 20 

ml de méthanol et homogénéisé 3 fois à 18 kHz pendant 60 s dans la glace en utilisant une 

sonde d’ultrason Vibra Cell TM (Sonic & Materials Inc., Newton, CT, USA). Les 

échantillons ont été ensuite centrifugés à 17000 g pendant 10 minutes. Le surnageant a été 

recueilli, filtré à 45 μm, puis évaporé à sec en utilisant un concentrateur de type (miVac Duo 

concentrator, Genevac Ltd., Suffolk, UK) et en fin récupéré dans 0,5 ml de méthanol. Les 

extraits finaux ont été stockés à -20 ºC jusqu'à leur utilisation. 

 

III.2.3.2. Lignées cellulaires et conditions de culture cellulaire 

La capacité des extraits des sédiments à induire les activités EROD et BFCOD a été 

évaluée en exposant les cellules à ces extraits. L'activité EROD a été mesurée dans la lignée 

cellulaire de type RTG-2. Ces cellules proviennent des tissus des gonades de la truite arc-en-

ciel (Oncorhynchus mykiss) montrent une morphologie fibroblaste. L'activité BFCOD a été 

déterminée dans des cellules PLHC-1, dérivées du foie de Topminnow (Peociliopsis lucida). 

Les deux lignées cellulaires ont été obtenues auprès de l’ATCC (American type Culture 

Collection). Ils sont cultivés dans des flacons de 75 cm
2
 contenant le milieu essentiel 

minimum d'Eagle (Eagle’s minimum essential medium: EMEM) complété par 10% de FBS, 

1% de pénicilline/streptomycine, 1% de L-glutamine et 1% de NEAA. Les cellules RTG-2 ont 

été cultivées à 20ºC tandis que les cellules PLHC-1 ont été cultivées à 30ºC. 

 

 

III.2.3.3.Traitement des cellules et mesure des activités EROD et BFCOD. 

Afin d’évaluer la présence des polluants dans les sédiments, l'activité EROD a été 

mesurée dans les cellules RTG-2 selon la même méthode décrite précédemment (Valdehita et 

al, 2012). Pour cela, les cellules RTG-2(100 μl) ont été ensemencées à raison de 2,5x10
5
 

cellules/ml du milieu de culture dans des plaques transparentes de 96 puits (Greiner Bio-One). 

Après 24 heures d’incubation, le milieu de culture a été remplacé par un nouveau milieu de 

culture contenant des extraits des sédiments à une concentration maximale de 1%.  

(Équivalent à 2.5-40 mg de sédiments/ml du milieu). ß-naphthoflavone (ßNF), a été utilisé 

comme control positif et les réponses obtenues pour une gamme de doses (1,6-272 ng / ml de 

milieu) ont été utilisé pour établir la courbe dose-réponse qui a permis, pour chaque essai, de 

calculer des équivalents ßNF (ßNF-Eq) présents dans les sédiments (voir la section Analyse 
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statistique ci-dessous). Ils représentent la quantité équivalente de ßNF qui peut induire une 

réponse similaire à celle provoquée par l'extrait du sédiment correspondant. Le méthanol 

(utilisé pour récupérer l'extrait des sédiments) et le DMSO (utilisé comme support de ßNF) 

(1% de méthanol, 0,1% de DMSO) ont été appliqués à un ensemble de cellules et ont utilisé 

comme témoins de transport. Aucun effet sur la viabilité cellulaire n'a été observé à ces 

concentrations. Après 24 h d'incubation, le milieu de culture a été éliminé, les cellules ont été 

lavées avec du PBS (pH = 7,5) et lysées dans de l'azote liquide. Après décongélation, l'activité 

EROD et la teneur en protéines ont été mesurées suivant la même méthodologie utilisée pour 

les tissus. Chaque échantillon des sédiments a été mesuré deux fois dans cinq indépendantes 

expériences.  

Pour la mesure de l'activité BFCOD, les cellules PLHC1 (150 μl) ont été ensemencées 

dans des plaques transparentes de 96 puits (Greiner Bio-One) à raison 10x10
5
 cellules / ml de 

milieu. Après 24 heures d'incubation, le milieu de culture a été retiré et remplacé par un 

nouveau milieu contenant des extraits des sédiments en appliquant le même protocole et les 

mêmes concentrations utilisées pour l'activité EROD. Comme auparavant, 1% de méthanol et 

0,1% de DMSO ont été utilisés comme témoins de transport. Benzo [K] fluoranhene (βKF) a 

été utilisé comme contrôle positif et la réponse générée par une gamme de concentrations de 

βKF (3,9-504,5 ng / ml de milieu) a servi au calcul des équivalents de βKF présents dans les 

sédiments (voir la section Analyse statistique ci-dessous). Après 24 heures d'incubation, le 

milieu de culture a été éliminé, les cellules ont été lavées avec du PBS (pH = 7,5) et l'activité 

BFCOD est mesurée selon la méthode décrites par Creusot et al. (2015). En bref, 100 μl de 

PBS contenant 50 μM du BFC ont été ajoutés à chaque puits. L'activité du CYP3A (BFCOD) 

est suivie pendant 30 min à des longueurs d’onde de 409 nm excitation et 530 nm d’émission 

en utilisant un spectrofluoromètre de type Tecan Genios distance. Après la mesure de 

BFCOD, le PBS a été éliminé, les cellules ont été lavées deux fois avec du PBS (pH = 7,5), 

congelées dans de l'azote liquide et la quantité des protéines totales a été déterminée par un 

essai de fluorescamine comme décrit précédemment. Chaque échantillon de sédiments a été 

analysé deux fois dans cinq indépendantes expériences.  

 

IV.  Analyses statistiques 

Toutes les analyses statistiques ont été effectuées à l'aide du logiciel Sigma Plot 12.5 (Systat 

Software Inc., Chicago, IL, USA). La normalité des données a été vérifiée par le test de 

Kolmogorov-Smirnov. Dans tous les cas, les données n'étaient pas normalement distribuées et 

par conséquent, elles ont été comparées en utilisant un test non paramétrique Kruskal-Wallis 
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suivi par le test de comparaison multiple post hoc de Dunn. Le niveau de signification a été 

fixé à p <0,05. 

Les EC50 (concentration effective 50, définie comme la concentration provoquant une 

réponse de 50% des activités)  pour les activités EROD et BFCOD dans les cellules RTG 2 et 

PLHC1 traitées par les extraits des sédiments ont été calculées en ajustant les résultats de 

l'activité enzymatique à une Équation d’ une courbe sigmoïde: y = max / [1 + (x / EC50) b] + 

min, (où max est la réponse maximale observée, b est la pente de la courbe, et min est la 

réponse minimale). ßNF-Eq ou βKF-Eqs pour chaque extrait d'échantillon ont été calculés en 

interpolant les valeurs d'activité enzymatique pour chaque dilution de l'extrait des sédiments 

dans la courbe appropriée (celle de ßNF ou βKF). Les équivalents finaux étaient la moyenne 

de ceux obtenus pour les différentes dilutions. 
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I. Approche physico-chimique  

I.1. Évaluation de la qualité physico-chimique des eaux et des sédiments du barrage. 

I.1.1. Paramètres physico-chimiques  

Tableau.7. Valeurs (moyennes ±SEM) des différents paramètres physicochimiques et des 

concentrations des métaux lourds dans les eaux du barrage de Béni Haroun wilaya de Mila 

Algérie (2011-2014). 

Site année Période Temp (°C) pH CE(µs/cm) OD(mg/L) Pb(µg/L) Cd (µg/L) Cr (µg/L) 

B
H

 

2011 PH 17,5±1,0 8,45±0,20 1363,3±47,4 7±0,12 26,69±1Aac 6.6±0.25Aa 8.6±0.5Aa 

2012 PH 23,26±0,5 8,58±0,08 979,6±20 5,2±0,2 21,4±0,7Aab 15,6±1.3Ab 23.4±1.9Ab 

PS 26,3±0,8 8.1±0.16 798.3±7,6 6,9±0,3 33,7±0,2Ac 21.25±0.75Ac 26±0.7Ab 

2013 PH 16 ,2±0.3 7,4±0 ,20 1288, ±10 6,2±0,5 16,61±2Ab 5.2±0,39Aa 48.2±0.65Ac 

PS 25±0.2 7,8±0,45 1382±45 4,8±0,23 23,4±0,2Aa 6.75±1Aa 42.8±1.4Ac 

2014 PH 16±1,4 7,96±0 ,70 1848±19 6,3±0,45 11 ,11±0,2Ab 5.16±0.89Aa 23±1.3Ad 

PS 23±0,7 8±0,25 1302±20 5,5±23 24,86±0,1ABa 12,45±0.8Ab 41.2±0.6Ac 

R
H

 

2011 PH 17,9±0,78 8,45±0,19 1433,3±48,1 5,5±0,51 13,73±0,4Ba 4±0.5Aa 20.25±1Ba 

2012 PH 23,4±0,1 8,59±0.05 1115,3±5 5,45±0,3 21,1±1Ab 7.25±1Bab 46.5±1Bb 

PS 23,53±0,6 7,69±0,01 1035±10 5,67±0 ,56 38,8±0,7Bc 12.25±1Bc 43.6±1.2Bc 

2013 PH 13±0 ,7 7,5±0,02 1110±11 6, 34±0,45 10,5±0,4Ba 4.5±0.4Aa 24.5±1.6 

PS 26,5±0 ,5 8,40±0,04 1378±7 5,65±0 ,15 27,2±0,7A 13.5±0.75Bc 38.5±0.75Ab 

2014 PH 13 ,5±2 8±0,06 1520±12 6,25±0,6 13,8±0,8Aa 8.75±0.9Bb 13.1±1,01Be 

PS 21±3 8,16±0,34 1232±14 5,38±0,3 25,2±2,1Abc 19±1,2Bd 21.6±1.76Ba 

E
N

 

2011 PH 18.33±1,15 8,49±0,19 1316,6±35,9 5,87±0 ,32 8,8±0,5Ca 2.5±0.37Aa 27.6±0.5Ca 

2012 PH 23,4±0,2 8,55±0.07 1106,6±6 5, 22±0,6 13,2±0,7Ba 10.75±0,6Cbd 33.4±0.85Bab 

PS 25,66±0,1 8,28±0,1 1141±7,63 5,76±0,8 16,2±0,4Cbc 17.25±2,33Cd 37.2±6Cb 

2013 PH 15±0,5 7,3±0,9 1011±1 6,05±0 ,5 12,8±1,2Cab 8.25±0,5Bb 15.03±2,02Cb 

PS 27±0,9 8,32±1,2 1350 5,2±0,6 19,8±0,5Bc 14.25±1Bcd 24.2±0.8Baa 

2014 PH 14,8±2 8,45±0,8 1420 6, 32±0,89 12,03±1,4Aab 9±1.1Bb 13,36±1.2Bb 

PS 23±3,2 7,5±1 1394±23 5,17±±0,31 30,1±0,44 Bd 13±0,9Ac 24±2,27Ba 

PH = période humide ; PS= période sèche ; CE= conductivité électrique ; OD=oxygène dissous ; 

Pb=plomb ; Cd =cadmium ; Cr= chrome. Les différences entre les stations pendant la même 

compagne de prélèvement sont représentées par des lettres majuscules Les différences entre saison 

dans les mêmes stations sont représentées par des lettres minuscules (p≤0.05). 

I.1.1. Eau 

Les paramètres physico-chimiques des eaux du barrage de Beni Haroun sont regroupés 

dans le tableau (7). La température suit un rythme saisonnier elle varie de 13,0±0.7ºC 

(observée au Oued Rhumel(RH) pendant la période humide 2013) à 27±0.9 ºC (enregistrée à 

Oued Endja (EN) pendant la période sèche 2013). Le pH est légèrement alcalin, il s’échelonne 

entre 7.3±0.9 (Oued Endja(EN) PH 2013) et 8.59±0.8 (Oued Rhumel(RH) PH 2012). En ce 

qui concerne la CE, les valeurs moyennes sont relativement fortes. Elles s’étendent de 
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798.3±7,6 µS/Cm (Beni Haroun(BH)/ PS 2012) à 1848±19 µS/Cm (Beni Haroun (BH) PH 

2014). Les valeurs de l’oxygène dissous se situent entre 5,2±0,2mg/L (Beni Haroun(BH)/ PS 

2012) et 7±0,12 mg/L (Beni Haroun(BH) PH 2011). Elles suivent un rythme saisonnier, elles 

sont généralement faibles dans les périodes sèches et élevées durant les périodes humides 

(Tableau.7). 

Tableau.8. Valeurs (moyennes± SEM) des différents paramètres physico-chimiques et des 

concentrations des métaux lourds dans les sédiments du barrage de Béni Haroun wilaya de Mila 

Algérie (2011-2014). 

Site année Période pH TEXTURE MO (%) CaCO3(%) Pb (µg/g) Cd (µg/g) Cr (µg/g) 

B
H

 

2011 PH 7,85±0,1 sableuse 0,97±0,03 22,33±1.2 64±3Aa 0,23±0,02Aa 47±1.73Aab 

2012 PH 8,27±0.4  0,82 58±2.5 32,67±1.56Ab 4,23±0.53Ab 52±4.04Aab 

PS 8,29±0,1  0,53±0,01 26,03±0,49 80,66±1.45Aa 3,68±0.13Ab 74±1.15Abc 

2013 PH 8,2±0,06  0,52±0,01 47,34±0,76 50,16±5 ,50Aab 1,15±0,12Aa 72±8.69Ac 

PS 8,7±0.7  0,95±0.02 55,43±6.4 78 ,55±1.45Aa 5±0.57Ab 80.33±2.02Ac 

2014 PH 8,25±0,4 sableuse 0,92±0.01 65,34±3,3 41,33±1,28Ab 1,67±0,57Aa 55,2±1,26Ab 

PS 7,6±0.5  1,11±0.05 60,34±5.9 61,5±3.69Aa 3,91±0.42Ab 75±2.89Ac 

R
H

 

2011 PH 8,02±0,29 Limono 

sableuse 

1,35±0,06 37,36±3.8 42±2.31Ba 0,12±0,014Aa 34.±4,58Ba 

2012 PH 8 ,36±0.4  1,09±0.03 43±2.9 51±2.33Ba 1,75±0,4Bab 44.66±2.6Aab 

PS 8,29±0,03  0,69±0,01 22,57±0,8 60,56±2.60Bb 5,1±0.49Bc 69±1.73Ac 

2013 PH 8,07±0,08  0,75±0,01 29,37±0,55 40,16±4,69ABa 1,64±0.71Aab 48±3.54Bb 

PS 8,17±0.3  1 ,19±0.04 26,45±1.7 57.33±5.70Bab 6±0.57Ac 73±2.31Ac 

2014 PH 7,98±0,29 Limono 

sableuse 

1,2±0.05 37,3±0,41 39,13 ±5,33Aa 2,66±0,45Ab 23,83±2.89Ba 

PS 8,34±0,4  1,12±0.08 35,23±2.7 70,66±4,08Ab 5,16±0.60Ac 57,33±2.29Bb 

E
N

 

2011 PH 8,05±0,19 Argileux 

limoneuse 

1,14±0,07 43,48±3.5 40±2,89Ba 1.04±0.07Ba 28±2.31Ba 

2012 PH 8,10±0.8  2,45±0.07 28±1.7 65,33±4.33Bb 1,93±0.23Ba 30±1.56Ba 

PS 8,22±0,01  0,48±0,01 20,66±0,76 118,33±4.35Cc 3,16±0.32Aab 34±2.27Ba 

2013 PH 8,57 ±0,1  0,85 ±0,01 32,85±1,11 28,5±4.68Ba 2,21±0,374Aa 30±1.93Ca 

PS 7.9±2±0.3  1,02±0.03 28 ,4±3.1 75 ±2.83Ab 6,16±0.66Ab 46.33±0.37Bb 

2014 PH 8,62±0,28 Argileux 

limoneuse 

1,09±0.05 31,05±0,20 39,45±4,19Aa 1,85±0,11Aa 34,83±4,56Aa 

PS 8.2±0, 8  1,38±0.08 31 ,1±2.4 55.83±3.35Aab 4,57±0.84Ab 47,5±4,41Cb 

PH = période humide ; PS= période sèche ; MO= matière organique ; CaCO3=taux du calcaire total ; 

Pb=plomb ; Cd =cadmium ; Cr=Chrome. Les différences entre les stations pendant la même 

compagne de prélèvement sont représentées par les lettres en majuscule. Les différences entre 

les saisons dans les mêmes sites sont représentées par des lettres minuscules (p≤0.05). 
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I.1.1.2. Sédiments 

Les résultats des analyses physico-chimiques des sédiments sont représentés dans le 

tableau 8. Les sédiments  du barrage de Beni Haroun présentent une texture sableuse pour la 

station BH, limono sableuse pour la station RH et Argileux- limoneuse pour la station EN. Le 

pH est neutre à légèrement basique, les valeurs sont comprises entre 7,6±0.5 et 8,7±0.7, 

observées respectivement durant les périodes sèches 2014 et 2013 au niveau de la station BH. 

Le taux de calcaire est compris entre 20.66 (EN/PS2012) et 65,34±3,3% (BH/PH2014) 

indiquant ainsi le caractère calcaire des sédiments étudiés. En ce qui concerne la matière 

organique, les valeurs oscillent entre 0,48±0,01 et 1, 2.45±0 ,07%, signalées au niveau de la 

station EN en 2012, durant PS et PH respectivement.  

I.1.2. Polluants organiques 

L’analyse complète des spectres, obtenus après l’analyse par CPG, dévoile l’existence 

d’une ressemblance des composés décelés avec néanmoins des pics d’intensité variable d’un 

échantillon à l’autre. Les pics obtenus comprennent plusieurs composés chimiques similaires 

et autres spécifiques de chaque chromatogramme (annexe II). 

 En général, nous avons obtenu dans les eaux : 

Des esters tels que Sulfrous acid, nonyl pentyl ester : pic 2, station BH(Figure.1). et Sulfrous 

acid,2-ethylhexyl isohexyl ester : pic 11, station RH (Figure.2). 

  Des alcools: Tridecanol, 2-ethyl-2-methyl : pic 12. stations RH et EN (Figures. 2 et 

3). 

  Des phtalates tels que phthalic acid, heptyl 4-nitrophenyl ester : pic4 au niveau de la 

station BH (Figure.1), phtalic acid, 6-ethyl-3-octyl butyl ester pic7, station RH (Figure.2), 2-

benzenedicarboxylic acid, diisoostyl ester :pic 4,6,7,station EN (Figure. 3) et 1,2-

benzenedicarboxylic acid mono (2-ethylhexyl): pic5, station BH (Figure.1) et pic13, station 

RH. 

  Des composés naturels (nonacosane :pic 9, station EN (Figure.3), pic 14,15,18 et 19 

station RH (Figure.2) , heptacosane, 1-chloro- : pic 11 station EN (Figure. 3) et heneicosane: 

pic16, station RH (Figure. 2) (annexe II ).  

 

Plusieurs substances organiques ont été détectées dans les échantillons des sédiments. Il 

s’agit notamment (annexe II) : 

 Des hydrocarbures  aromatiques polycycliques (HAPs) tels que les dérivés du naphtalène 

pic 33 ;39 ;40, 49; 58 et 60 dans BH (Figure. 4) pic 27, 36, 41 à RH  (Figure. 5) et pic 39, 
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46 et 51 station EN (Figure. 6); les dérivés du benzopyrène   p ic 67 , 68 et 76 BH (Figure. 

4) et les  dérivés d’indène pic24 RH  pic 38 EN (respectivement Figures. 5 et 6 ). 

 Des composés organophosphorés : phosphite, tris (2.4-dimethylpentylpent-3-yl) pic 45, 

bis (2 ethylhexyl) methylphosphonates pic 48, bis (2-ethylhexyl) methylphosphonates 

pic70 station BH (Figure.4). 

 Des organochlorés : methyl 3-(dichloromethyl) 4-4-dichloro-2-butanoite pic  6 RH 

(Figure. 5). 

 Des phtalates : 1.2.benzendicarboxylic acid, bis (2-methylpropyl) ester, dibutyl phtalates, 

dinethylphtalates correspondent respectivement les pics 23,25  et 60 à BH (Figure. 4); 

1,2-benzenedicarboxylic acid, bis (2-methylpropyl)ester pic 14, dibutyl phthalates pic 

16,benzenedicabroxylic acid,ditridecyl ester pic 43 RH (Figure. 5); 1,2-

benzenedicarboxylic acid, bis (2-methylpropyl)ester pic 27, phtalic acid,methyl octyl ester 

pic 30 et 1.2-benzendicarboxylic acid, mono(2-ethylhexyl ester) pic 52 EN (Figure. 6). 

  Des dérivés de benzène (2.3dimethylbenzene, 1.2.3-trimethylbenzene et  benzaldhyde,2-

hydroxy-4-methyl et a.7.7.10 a-tetramethyl-dodecahydro-benzo (1) chromen-3-one, 

correspondent respectivement les pic 1 ,6 , 25  et 41 station EN (Figure.6) ;1.2-

bis(hexyloxy)-4-nitrobenzene pic 8 et 2-hydroxy-4-methyl, benzaldehyde pic  10 RH 

(Figure.5). 

 Des phénols (Phenol ,3-pentadicyl pic 66 BH (Figure. 4) (AnnexeII).  

I.1.2. Métaux lourds. 

I.1.2.1. Métaux lourds dans les eaux  

Les concentrations des métaux lourds (Cd, Cr et Pb) dans les eaux sont rassemblées 

dans le Tableau 7. Le chrome (Cr) présente les concentrations les plus élevées avec des 

valeurs qui s’échelonnent entre 8.6±0.5µg/L (Beni Haroun(BH) PH 2011) et 48.2±0.65 µg/L 

(Beni Haroun(BH) PH 2013), suivi par le plomb (Pb) avec des teneurs qui s’étendent de 

8.8±0.5µg/L (Oued Endja(EN) PH 2011) à 38.8±0.7µg/L(Oued Rhumel(RH) PS 2012). 

Enfin, le cadmium (Cd) présente les concentrations les plus faibles. Ces dernières sont 

comprises entre 2.5±0.37µg/L(Oued Endja(EN) PH 2011) et 21.25±0.75 µg/L (Beni Haroun 

(BH) PS  2012). D’une manière générale les valeurs des métaux lourds enregistrées pendant 

les périodes sèches sont plus élevées par rapport à celles observées pendant les périodes 

humides (Tableau 7). 

 

 

I.1.2.2. Métaux lourds dans les sédiments  
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Les concentrations des métaux lourds dans les sédiments du barrage de Beni Haroun 

sont récapitulées dans le tableau 8. Ces valeurs sont comprises entre 0.12 ±0.01 µg/g et 

6.16±0.2 µg/g pour le Cd, entre 28,5±4.68 µg/g et 118,33±4.35 µg/g pour le Pb et entre 

23,83±2.89 µg/g et 80.33±2.02 µg/g pour le Cr. D’une façon générale, les valeurs enregistrées 

pendant les périodes sèches sont plus élevées que celles notées pendant les périodes humides. 

Les valeurs maximales du Cd et du Cr sont enregistrées pendant la période sèche 2013. Celles 

du Pb sont obtenues pendant la période sèche 2012. En ce qui concerne la distribution 

spatiale, les valeurs les plus élevées varient selon la saison et l’année pour le Cd et le Pb. 

[BH(PH2012), EN (PH 2012 et PH 2013) et RH (PH, 2011, PS2012, PH et PS 2014)] pour le 

Cd et [BH (PH 2013 et 2014), EN (PH2011, PH et PS 2012) et RH (PS 2014)] pour le Pb. 

Quant au Cr, les valeurs maximales sont enregistrées au niveau de la station BH pendant 

toutes les compagnes de prélèvement (Tableau. 8). 

I.1.2.3. Métaux lourds dans les poissons  

Les teneurs en métaux lourds observées au niveau des muscles de l'espèce Cyprinus 

carpio présentent un gradient de concentration Cd<Cr<Pb. Ces dernières varient 

respectivement du 0,17±0,034µg/g au 0,50±0,027µg/g pour le Cd, du 1,08±0,14µg/g au 

2,59±0,13µg/g pour le Cr et du 2, 58 ±0,43µg/g au 5,43± 0,41µg/g pour le Pb (Figure. 23). 

Les concentrations maximales des trois métaux (Cd, Cr, Pb) sont observées pendant le mois 

d'Octobre tandis que les concentrations minimales sont observées durant le mois de Juin pour 

le Cd et pendant mois de Mars pour le Pb et le Cr (Figure 24). 

D'un point de vue saisonnier, l'analyse statistique a montré des différences significatives 

(p≤005) entre le mois de Mars et de Juin chez les mâles et entre les mois de Mai et de Juin 

chez le femelles pour le Cd (Figure 24 A). Des différences importantes dans les 

concentrations de Cr sont aussi notées entre le mois de Mars et les autres mois chez les 

femelles et entre le mois d'Octobre et les autres mois chez les mâles (p≤005) (Figure 24B). 

En ce qui concerne le Pb, l'analyse statistique a dévoilé une différence significative (p≤005) 

entre le mois d'Octobre et les mois de Mars et de Juin pour les femelles et entre le mois 

d'Octobre et les mois de Mars et de Mai pour les mâles (Figure 24C). 

Concernant les différences entre les deux sexes, notre étude a montré une grande 

différence entre les mâles et les femelles pendant les mois de Mars et de Mai pour le Cd, et 

durant le mois de Mars pour le Cr (P≤0.05). Par ailleurs, aucune différence significative n'a 

été signalée pour le Pb (p≥0.05).  Les concentrations du Cd, du Cr et du Pb sont plus élevées 

chez les femelles par rapport aux mâles pendant Mars et Octobre., Ces concentrations sont par 
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contre plus élevées chez les mâles par rapport aux femelles pendant les mois de Mai et de Juin 

(Figure. 24). 
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Figure.24.Concentrations des métaux lourds dans les muscles de l’espèce Cyprinus carpio 

capturée dans le lac du barrage de Beni Haroun entre (Mars et Octobre 2014). Les résultats 

sont exprimés en moyenne ± barre d’erreur (M±SEM). A : le cadmium(Cd), B : le 

Chrome(Cr). C : le plomb (Pb). M= mâles, F = Femelles. Le nombre des poissons est indiqué 

par des chiffres arabiques. Les lettres en majuscule indiquent les différences entre les mâles et 

les femelles. Les lettres minuscules indiquent les différences entre les différents mois 

(p≤0.05).  

 

II. Approche biologique 

II.1. Utilisation d’une batterie des biomarqueurs chez l’espèce Cyprinus carpio pour 

évaluer la contamination du barrage de Beni Haroun par les métaux lourds  

II. 1.1.Paramètres biométriques : 

Les valeurs du facteur de condition (CF) et de l’index hépatosomatique HSI s’étendent 

respectivement de 0.96±0.06 (observée chez les mâles au mois de Juin) à 1.36 ±0.05 (signalée 

chez les femelles au mois de Mai) et de 1.89±1.14 (notée chez les femelles au mois de Juin) et 

3.37±0.39 (enregistrée chez les mâles au mois de Mars) (Tableau. 9). 
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Tableau.9. Valeurs (moyennes± SEM) des paramètres biométriques des spécimens de 

l’espèce Cyprinus carpio utilisée dans cette étude (Mars – Octobre 2014). 

Mois  sexe n Poids  Longueur  CF HSI 

Mars F 8 196±14.51 19.3±0.65 1.00±0.04
a 

2.74±0.28
Aa 

M 10 204±25.75 19.75±1.08 1.02±0.07
ab 

3.37±0.39
Ba 

Mai F 14 303±17.15 22.2±0.62 1.36±0.05
b 

1.98±0.10
Ab 

M 9 243±20.79 19.9±0.52 1.21±0.77
a 

2.59±0.21
Bab 

Juin F 9 268±19.64 22.73±1.01 1.16±0.5
Aab 

1.89±1.14
b 

M 11 203±24.34 20.15±1.05 0.96±0.06
Bb 

2.02±0.08
b 

Octobre F 9 235±24 20±0.65 1.17±0.11
ab 

2.08±0.12
ab 

M 9 220±18.61 21.1±0.95 1.03±0.05
ab 

2.01±0.10
b 

n. représente le nombre des poissons, F : Femelles, M : Mâles. Les différences entre les mâles et les 

femelles sont représentées par les lettres majuscules. Les différences entre les mois sont représentées 

par les lettres minuscules  (p≤0.05).  

II.1.3. Activité de 7-Ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD)  

L'activité EROD observée durant notre étude s'échelonne entre un minimum de 

0,85±0,15 pmol/mg/min observé chez les femelles durant le mois de Juin et un maximum de 

2,86±0,16 pmol/mg/min enregistré pendant le mois de Mars chez le même sexe (Figure.25). 

Cette activité semble présenter des variations saisonnières importantes chez les deux sexes. 

Dans le mois de Mars l'activité EROD est relativement élevée (2,86±0,156 et 2,29± 

0,14pmol/mg/min). Cette activité diminue significativement (p≤0.05) durant les mois de Mai 

et de Juin en atteignant son minimum durant le mois de Juin. Après trois mois, exactement en 

Octobre, l'activité EROD a augmenté d'une manière significative pour les femelles et d'une 

manière importante mais non significative pour les mâles, les valeurs sont respectivement 

(1,85±0,16 et 1,51±0,156 pmol/mg/min) (Figure.25). 

L'analyse statistique n'a pas mis en évidence une différence significative entre les mâles 

et les femelles. Toutefois, nous avons observé une augmentation des valeurs de l’activité 

EROD chez les femelles par rapport aux mâles pendant les mois d'Octobre et de Mars et chez 

les mâles par rapport aux femelles pendant les mois de Mai et de Juin (Figure.25). 
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Figure.25. Activité EROD dans le foie de l’espèce Cyprinus carpio capturée dans le barrage 

de Beni Haroun durant la période (Mars- Octobre 2014). Les résultats sont exprimés en 

moyennes et barre d’erreur (M±SEM). F= femelles. M= mâles. Le nombre des poissons est 

indiqué par des chiffres arabiques. Les différences entre les différents mois sont indiquées par 

des lettres minuscules. Les différences entre les mâles et les femelles sont indiquées par des 

lettres majuscules (p≤0.05).  

 

II.1.4.Acétylcholinestérase (AChE) 

L'activité de l’AChE est représentée dans la Figure.26. Dans le cerveau, les valeurs de 

l’AChE sont comprises entre 165,35±20.24 nmol/mg/min et 433,02±86,85 nmol/mg/min chez 

les femelles et entre 192,31±26 nmol/mg/min et 349,83±111 nmol/mg/min chez les mâles. 

Les valeurs minimales sont observées pendant le mois de Mars chez les deux sexes, tandis 

que les valeurs maximales sont notées au mois d'Octobre chez les mâles et au mois de Mai 

chez les femelles (Figure. 26A). 

L'analyse statistique a indiqué des fluctuations saisonnières importantes dans l'activité 

AChE chez les femelles. En effet, les valeurs obtenues au mois de Mars sont 

significativement (p≤0.05) inférieures à celles observées durant les autres mois. 

Contrairement aux femelles, aucune différence significative entre les différents mois n'a été 

détectée chez les mâles. Cependant, l'activité de l’AChE tend à augmenter en allant du mois 

de Mars vers le mois d’Octobre (Figure. 26A). 
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Figure.26. Activité de l’acétylcholinestérase (AChE) chez l’espèce Cyprinus carpio 

capturée dans le barrage de Beni Haroun durant la période (Mars- Octobre 2014). Les 

résultats sont exprimés en moyennes et barre d’erreur (M±SEM). A= cerveau, B= branchies. 

F= femelles. M= mâles. Le nombre des poissons est indiqué par des chiffres arabiques. Les 

différences entre les différents mois sont indiquées par des lettres minuscules. Les différences 

entre les mâles et les femelles sont indiquées par des lettres majuscules (p≤0.05).  
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L'activité de l'AChE observée dans les branchies est très faible par rapport à celle 

détectée dans le cerveau, elle représente environ 1/10 de cette dernière. Les valeurs s'étendent 

de 11,27±5,86nmol/mg/min à 37,56±5,07nmol/mg/min chez les femelles et de 13,14±5,86 

nmol/mg/min à 33,68±5,86 nmol/mg/min chez les mâles. Les maximas sont observés pendant 

le mois de Mai, alors que les minimas sont enregistrés au mois d'Octobre pour les deux sexes. 

La comparaison des valeurs de l'activité de l'AChE observée dans les différents mois montre 

des différences significatives entre le mois de Mai et le mois d'Octobre chez les deux sexes 

(Figure.26B). 

II.1. 5. Carboxyle estérase (CaE) 

L'activité de CaE est illustrée dans la Figure 27. Au niveau du foie, l’activité de CaE 

observée chez les femelles et les mâles varie respectivement de 235±124 et 297±164 

nmol/mg/min (observée pendant le mois d’Octobre) à 1309±155 et 954±140 nmol/mg/min 

(enregistrée au mois de Juin) (Figure.27A). D'après les analyses statistiques, les valeurs de 

CaE observées aux mois de Mars et Juin sont plus élevées (p≤0.05) à celles détectées au mois 

d'Octobre et Mai pour les femelles. D'autre part, celles enregistrées chez les mâles aux mois 

de Juin sont significativement plus élevées par rapport à celles notées aux mois d’Octobre et 

Mars (p≤0.05). L‘étude statistique a également montré une grande différence entre les deux 

sexes pendant le mois de Mars. Les valeurs observées chez les femelles sont supérieures à 

celles enregistrées chez les mâles (p≤0.05) (Figure .27.A). 

L’activité du CaE branchiale beaucoup plus faible que l’activité hépatique (Figure 

27B). Les valeurs minimales sont observées pendant le mois de Mars, elles sont de l'ordre de 

93,34± 14,01 nmol/mg/min chez les femelles et de107, 04±14,01 nmol/mg/min chez les 

mâles. Tandis que les valeurs maximales sont enregistrées au mois de Juin, elles sont de 

l'ordre de 142,95±12,13 nmol/mg/min chez les femelles et de 131,06±11,23nmol/mg/min 

chez les mâles. L’analyse statistique a montré des variations saisonnières importantes 

(p≤0.05) entre le mois de Juin et les mois de Mars et Mai. D'une manière générale, les taux de 

CaE ont une tendance à augmenter en allant du mois de Mars vers le mois Juin en atteignant 

leur maximum durant ce mois (Figure 27B). 
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Figure.27. Activité du Carboxyle estérase (CaE) chez l’espèce Cyprinus carpio capturée dans le 

barrage de Beni Haroun durant la période (Mars- Octobre 2014). Les résultats sont exprimés en 

moyennes et barre d’erreur (M±SEM). A= Foie, B= branchies. F= femelles. M= mâles. Le nombre des 

poissons est indiqué par des chiffres arabiques. Les différences entre les différents mois sont indiquées 

par des lettres minuscules. Les différences entre les mâles et les femelles sont indiquées par des lettres 

majuscules (P≤0.05). 
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II.1.6. Le stress oxydatif  

II .1.6.1. Catalase (CAT) 

 L’activité de la CAT est représentée dans la Figure 28. Dans le foie des femelles et des 

mâles l'activité de la catalase varie respectivement de 194,20±32,15 µmol/mg/min (observée 

en Octobre) et 181,30±34,37 µmol/mg/min (enregistrée au mois de Mai) µmol/mg/min à 

370,90±30,31 et 417,94±27,42 µmol/mg/min (notées au mois de Juin). Ces résultats 

présentent des variations saisonnières importantes dans lesquelles le mois de Juin présente 

une activité de la CAT significativement (p≤0.05) plus élevée en comparaison aux autres mois 

(Figure. 28A). 

 L'activité de la CAT observée au niveau des branchies est plus faible à celle du foie. Les 

valeurs sont comprises entre 17,48±6,09 et 43,43±5,74 µmol/mg/min chez les mâles et entre 

19,36±6,09 et 48,15±6,09 µmol/mg/min chez les femelles. D’une manière générale, l'activité 

de la CAT branchiale montre des fluctuations saisonnières importantes chez les deux sexes. 

Ainsi, les femelles capturées pendant les mois de Mars et Juin présentent des valeurs 

significativement plus élevées (p≤0.05) par rapport à celles échantillonnées aux mois de Mai 

et Octobre. Par ailleurs l'activité de la catalase observée chez les mâles pendant le mois de 

Juin est significativement élevée au regard de celle notée au mois d'Octobre (Figure 28B). En 

ce qui concerne la différence entre les mâles et les femelles, l'étude statistique n'a décelé 

aucune différence dans les deux tissus (Figure 28). 

II. 1.6.2. Glutathion- S- transférase (GST) 

L’activité GST est représentée dans la Figure .29. L’activité de la GST hépatique 

présente des variations saisonnières importantes chez les femelles et les mâles de l’espèce 

Cyprinus carpio. Les valeurs minimales sont 58,94±15,89 et 48,17±19,92 nmol/mg/min 

respectivement. Elles sont observées pendant le mois de Mai, alors que les valeurs maximales 

sont observées au mois de Juin chez les femelles et mois de Mars chez les mâles. Elles sont 

respectivement de l’ordre de150, 46±15,897 et 153,99±16,67 nmol/mg/min. D’une manière 

générale, tous les poissons capturés durant les mois de Mars et Juin présentent une activité 

plus élevée en comparaison avec ceux capturées au mois de Mai (p≤0.05) (Figure. 29A). 

Dans les branchies, l’activité de la GST varie de 38,20±6,10 à 88,72±5,79 nmol/mg/min chez 

les femelles et de 44,42±6,92 à 95,50±5,08 nmol/mg/min chez les mâles, les minimas sont 

observés respectivement au mois d’Octobre et Mai, cependant que les maximas sont notés au 

mois de Juin. D’un point de vu saisonnier, l’analyse statistique a révélé une augmentation 

significative de l’activité de la GST chez tous les poissons capturés durant le mois de Juin en 

http://www.synonymo.fr/synonyme/alors+que
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comparaison aux autres mois (p≤0.05) (Figure. 29B). L’analyse statistique a dévoilé l’absence 

de différences significatives entre les mâles et les femelles dans les deux tissus (Figure.29). 

MAR MAI JUN OCT

C
A

T
µ

m
o

l/
m

g
/m

in

0

100

200

300

400

500

F 

M 

(8)

(10) (14)

(8)

(9)

(11)

(9)

a

a
 a

a

b

b

a
(9)

a

A

 

MAR MAI JUN OCT

 C
A

T
  µ

m
ol

/m
g/

m
in

0

20

40

60

80

100

F 

M 

(8)

(10)

(14)

(8)

(9) (11)

(9)
(9)

a

b

a

b

a

ab

ab

b

B

 

Figure. 28.  Activité de la catalase (CAT) chez l’espèce Cyprinus carpio capturée dans le barrage 

de Beni Haroun durant la période (Mars- Octobre 2014). Les résultats sont exprimés en moyennes et 

barre d’erreur (M±SEM). A= Foie, B= branchies. F= femelles. M= mâles. Le nombre des poissons est 

indiqué par des chiffres arabiques. Les différences entre les différents mois sont indiquées par des 

lettres minuscules. Les différences entre les mâles et les femelles sont indiquées par des lettres 

majuscules (p≤0.05).  
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Figure. 29. Activité de la GST. Chez l’espèce Cyprinus carpio capturée dans le barrage de Beni 

Haroun durant la période (Mars- Octobre 2014). Les résultats sont exprimés en moyennes et barre 

d’erreur (M±SEM). A= Foie, B= branchies. F= femelles. M= mâles. Le nombre des poissons est 

indiqué par des chiffres arabiques. Les différences entre les différents mois sont indiquées par des 

lettres minuscules. Les différences entre les mâles et les femelles sont indiquées par des lettres 

majuscules (p≤0.05). 
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II. 1.6.3.Glutathion réductase (GR) 

Dans le foie, les valeurs de l’activité GR s’étendent de 8,16±2,40 à 15,91±2, 

nmol/mg/min chez les femelles et de 9,02±2,57 à 18,44±2,57 nmol/mg/min chez les mâles. 

Les valeurs minimales sont respectivement observées aux mois d’Octobre et Mai alors que les 

valeurs maximales sont notées au mois de Mars. Généralement, l’activité de GR présente des 

faibles fluctuations saisonnières chez les mâles. Par contre, les variations saisonnières sont 

importantes chez les femelles, nous avons ainsi observé une augmentation significative 

(p≤0.05) de l’activité de GR au mois de Mars en comparaison avec les autres mois (Figure 

30A). 

Au niveau des branchies, les valeurs de l’activité de la GR sont plus ou moins 

similaires à celles obtenues au niveau du foie. Ces dernières exhibent des fluctuations 

saisonnières importantes (p≤0.05) chez les femelles et les mâles, les valeurs de la GR varient 

respectivement de 11,75±2,22 et 9,74±2,20nmol/mg/min notées au mois d’Octobre à 14, 

95±5,40 et 15,27±4,412nmol/mg /min détectées au mois de Juin (Figure.30B). 

La comparaison entre les mâles et les femelles n’a décelé aucune différence 

significative dans l’activité de GR au niveau des deux tissues étudiés (Figure.30). 

II. 1.6.4.Glutathion (GSH)  

 Le taux du GSH est illustré dans la Figure. 31. L’analyse statistique n’a indiqué aucune 

différence significative dans le taux du GSH  hépatique entre les saisons et entre les mâles et 

les femelles de l’espèce cyprinus carpio. Les valeurs oscillent entre 0,12±0,046 et 0, 20±043 

µmol/mg chez les femelles et entre 0,14±0,036 0,22±0,045 µmol/mg chez les mâles. Les 

valeurs minimales sont enregistrées durant le mois Octobre tandis que les valeurs maximales 

sont signalées au mois de Juin (Figure.31A). 

Contrairement au foie, le taux du GSH observé au niveau des branchies exhibe des 

fluctuations saisonnières importantes (p≤0.05) avec un minimum observé au mois d’Octobre et 

un maximum observé au mois Juin chez les deux sexes. Les valeurs sont respectivement 

0,080±0,008 µmol/mg (femelles) et 0,085±,007 µmol/mg (chez les mâles) et 0,154±0,008 et 

0,14±008 µmol/mg (Figure.31B). 
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Figure.30. Activité du glutathion réductase (GR) chez l’espèce Cyprinus carpio capturée dans le 

barrage de Beni Haroun durant la période (Mars- Octobre 2014). Les résultats sont exprimés en 

moyennes et barre d’erreur (M±SEM). A= Foie, B= branchies. F= femelles. M= mâles. Le nombre des 

poissons est indiqué par des chiffres arabiques. Les différences entre les différents mois sont indiquées 

par des lettres minuscules. Les différences entre les mâles et les femelles sont indiquées par des lettres 

majuscules (p≤0.05).  
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Figure. 31. Taux du glutathion(GSH) chez l’espèce Cyprinus carpio capturée dans le barrage de Beni 

Haroun durant la période (Mars- Octobre 2014). Les résultats sont exprimés en moyennes et barre 

d’erreur (M±SEM). A= Foie, B= branchies. F= femelles. M= mâles. Le nombre des poissons est 

indiqué par des chiffres arabiques. Les différences entre les différents mois sont indiquées par des 

lettres minuscules. Les différences entre les mâles et les femelles sont indiquées par des lettres 

majuscules (p≤0.05). 
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II. 1.6.5. MDA  

  Dans le foie, le taux de MDA chez les femelles et les mâles capturés dans le barrage 

de Beni Haroun varie respectivement de 0,715±0,59 nmol/mg et 0,86±0,63nmol/mg à 

4,89±0,55 nmol/mg et 4,86±0,63nmol/mg (Figure.32A). Le taux du MDA observé au niveau 

des branchies est plus élevé à celui signalé au niveau du foie. Les valeurs oscillent entre 

1,73±1,05 et 8,401±1,0 nmol/mg chez le femelles et entre 2,10±1,06 nmol/mg et 

9,71±0,88nmol/mg chez les mâles (Figure.32B). Les valeurs minimales sont observées au 

mois Juin, alors que les valeurs maximales sont notées au mois d’Octobre, L’analyse 

statistique a signalé une augmentation significative (p≤0.05) du taux des MDA au niveau des 

deux tissus pendant le mois d’Octobre en comparaison aux autres mois (Figure. 32). En ce 

qui concerne les différences entre les mâles et les femelles, l’analyse statistique n’a indiqué 

aucun effet significatif (Figure 32). 
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Figure. 32.  Taux du MDA chez l’espèce Cyprinu scarpio capturée dans le barrage de Beni Haroun 

durant la période (Mars- Octobre 2014). Les résultats sont exprimés en moyennes et barre d’erreur 

(M±SEM). A= Foie, B= branchies. F= femelles. M= mâles. Le nombre des poissons est indiqué par 

des chiffres arabiques. Les différences entre les différents mois sont indiquées par des lettres 

minuscules. Les différences entre les mâles et les femelles sont indiquées par des lettres majuscules 

(p≤0.05). 
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II.3. Utilisation de l’induction in vivo chez les espèces (Abramis brama et Barbus 

callensis) et in vitro  dans les lignées cellulaires (RTG2 et PLHC1)des activités de 

détoxification du système P450 (CYP1A et d CYP3A) pour évaluer la contamination du 

barrage de Beni Haroun par les polluants organiques persistants (POPS)  

III. 3.1. Les paramètres de l’eau  

La température de l’eau suit un rythme saisonnier. Elle varie de 8,2 ± 0,1 ºC observée 

au mois de Janvier au niveau de RH à 26,2 ± 0,1 ºC enregistrée au mois d’Août dans la même 

station. Le pH de l’eau est neutre à basique, les valeurs sont généralement comprises entre 7,4 

± 0,0 et 8,4 ± 0,1(Tableau S1 annexe III). 

III. 3.2. Paramètres biométriques  

III.3.2.1. Paramètres biométriques de l’espèce Barbus callensis  

Les valeurs de HSI varient de 0,65 ± 0,02 (pour les femelles capturées dans BH au mois 

de Mai) à 1,86 ± 0,11 (pour les mâles capturés en RH, en Août) (Tableau S2 Annexe III). 

L’étude statistique n’a montré aucune différence significative dans les valeurs de HSI entre 

les différents sites d’échantillonnage durant les mois de Mars, de Mai et de Janvier. Par 

ailleurs, des différences significatives (p <0,05) entre les différentes stations ont été observées 

durant les mois d’Août et d’Octobre. En effet, les poissons capturés au mois d’Août niveau du 

RH présentent des valeurs plus élevées (p<0,05) par rapport à ceux capturées dans la station 

EN durant le même moi. HSI a aussi montré des différences importantes (p <0,05) entre 

toutes les stations durant le mois d’Octobre, avec les valeurs les plus élevées au niveau de la 

station EN et les plus faibles dans la station BH (Tableau. 10). 

En ce qui concerne les variations saisonnières, Aucune différence significative n'a été 

observée entre les différents mois pour un site d'échantillonnage donné, à l'exception de celles 

observés entre Mai et Août dans la station RH (HSI était significativement plus élevé en 

Août) et celles notées entre Octobre et Mai dans la station EN, avec des valeurs plus élevées 

en Octobre (Tableau 10). 

Dans certaines stations, certaines différences ont été observées dans les valeurs HSI entre les 

mâles et les femelles (Mars, EN : les mâles ont des valeurs de HSI significativement plus 

élevée que les femelles. Mai, RH : les femelles présentent des valeurs HSI significativement 

plus élevées que les mâles. Août, les stations RH et BH exhibent des valeurs de HSI 

significativement plus élevées chez les mâles par rapport aux femelles) (Tableau S2 

annexes). 

Les valeurs du facteur de condition sont comprises entre 1,15 ± 0,07 (observée chez les 

mâles capturés dans RH pendant le mois d’Août) et 2,82 ± 0,24 (notée chez les femelles 

capturées au niveau de la station EN durant le même mois) (Tableau S2 Annexe III).  
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L’analyse statistique n’a dévoilé aucune différence significative dans les valeurs de CF 

entre les sites d'échantillonnage pendant les mois de Mars et de Mai. Cependant, des grandes 

différences (p <0,05) ont été observées pendant les autres mois. Ainsi, la station EN présente 

des valeurs de CF significativement inférieures à la station RH durant le mois d’Août. D’autre 

part, la station BH montre des valeurs plus faibles par rapport à la station EN pendant le mois 

d’Octobre. Enfin, les valeurs de FC notées dans la station RH durant le mois de Janvier sont 

significativement plus élevées que celles signalées dans les deux autres stations (BH et EN) 

(Tableau 10).  

Tableau.10. Poids, longueur, facteur de condition (CF) et indice hépatosomatique (HSI) des 

spécimens du Barbeau (Barbus callensis) utilisé dans cette étude (Mars 2015- Octobre 2016). 

 

Les valeurs sont représentées comme moyenne ± SEM. n est le nombre des poissons. Les différences 

entre les stations au cours du même mois sont indiquées par des lettres majuscules. Les différences 

significatives entre les différents mois dans le même site d'échantillonnage sont indiquées par des 

lettres minuscules (p <0,05). 

D’un point de vue saisonnier, les résultats de cette étude n’ont montré aucune 

différence significative dans les valeurs de CF entre les différents mois dans un site 

Mois Station  n  Poids (g) Longueur (cm) CF HSI 

M
ar

s 
2
0
1
5
 RH 5 438,8±43,87 24,8±0.6 1,75± 0,14ab

 1,23±0,02
ab 

BH 5 501,2±68,98 24,4±0.75 2,02±0,21 1,03± 0,06 

EN 5 473,6±21,84 23,8±1.04 1,98±0,058
ab

 1,17±0,085
ab 

M
ai

 2
0
1
5
 

RH 6 496,33±42,31 29,16±0,74 1,68±0.1
ab 

0,77±0,050
a 

BH 6 547,5±49,0 31,16±0,90 1,72±0,11 0,84±0,05 

EN  5 519±53,45 29,6±1,21 1,73±0,10
ab 

0,87±0,05
 

A
o
û
t 

2
0
1
5
 RH 6 376.5, 5±76,23 22,6±2,47 1,45±0,16

Aa 
1,55±0.16

Ab 

BH 6 569,16 ±95.87 28± 1.98 1,96 ±0.23
AB 

1,01±0,04
AB 

EN 6 841,6±121.05 33,6±2,94 2.43± 0.16
Ba 

0,90 0.02
Ba 

O
ct

o
b
re

 2
0
1
5
 RH 5 680,5 ±88.75

 
32,83±1.85 2,02± 0.16

ABab
 1,07 ±0.04

Aab 

BH 6 806,83±38,84
 

35 ±0.28 2,30±0.10
A
 0,96±0.02

B 

EN 8 434,375±32.13 26,93±0.34 1,60±0.10
Bb

 1,31± 0.02
Cb 

Ja
n

v
ie

r 
2

0
1

6
 RH 6 708±5.85 30,27±0.33 2,33±0,013

Ab 
1,10±0,016

 ab
 

BH 6 551,16± 79.38 31,5± 1.56 1,70± 0.17
B 

1,149± 0.075 

EN 6 547±63,12 30,33±0.88 1,77±0.15
Bab 

0,98± 0.016
ab 
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d'échantillonnage donné à l'exception de celles observées entre Janvier et Août dans la station 

RH (les valeurs les plus élevées sont observées au mois de Janvier) et entre Octobre et Août 

en BH (une augmentation de CF est notée pendant le mois d’Août) (Tableau 10).  

En ce qui concerne les différences entre les sexes, il est important de noter que les 

femelles échantillonnées dans les stations RH et BH durant le mois d’Août et dans la station 

BH pendant le mois de Janvier exhibent des valeurs de CF plus élevées par rapport aux mâles. 

Par ailleurs, les mâles échantillonnés dans la station RH pendant le mois d’Octobre présentent 

des valeurs de CF plus élevées que les femelles (Tableau S2 Annexe III). 

III 3.2.2. Paramètres biométriques de l’espèce Ab ramis brama 

Tableau 11. Données biométriques et physiologiques de l’espèce Abramis brama 

échantillonnée dans le barrage de Beni Haroun (Mars- Octobre 2015). 

Mois station n poids langueur CF HSI 

Mars RH 6 175±12
a
 20.4±0.70

ab
 0.85±0.03

a 
0.84±0.12 

BH 4 194±15
ac

 20.5±0.64
a
 0.94±0.06

a
 0.89±0.06 

EN 4 192±8
a
 18±0.91

ab
 1.07±0.02

a
 0.61±0.05 

Mai RH 5 171±5
a
 21.5±0.2

Aab
 0.79±0.02

a 
0.9±0.07 

BH 7 146±12
a
 17.83±0.6

Ba
 0.82±0.05

a
 1.3±0.29 

EN 5 158±9
a
 19±0.70

ABa
 0.83±0.05

a
 1.02±0.13 

Aout RH 5 302±47
Aab

 23.2±1.24
Aa

 1.27±0.29
Ab

 0.81±0.05 

BH 5 421±17
Bb

 27.4±0.1
Bb

 1.55±0.11
Bb

 0.73±0.02 

EN 4 360±8
Bb

 25.33±2.77
ABb

 1.45±0.15
Bb

 0.78±0.01 

Octobre RH 6 329±16
Ab

 26.08±0.66
Ab

 1.26±0.05
Ab

 0.76±0.05 

BH 5 224±17
Bc

 24.5±0.82
ABb

 0.90±0.04
Ba

 0.90±0.08 

EN 4 150±9
Ca

 20.5±0.64
Bab

 0.73±0.03
Ca

 1.01±0.15 

Les valeurs sont représentées en moyenne ± SEM, n est le nombre de poissons, (CF) le facteur de 

condition, (HSI) indice hépatosomatique. Les différences significatives entre les différentes stations au 

cours du même mois sont indiquées par des lettre majuscules, les différences significatives entre les 

mois dans le même site d'échantillonnage sont indiquées par des lettres minuscules (P <0,05). 

 Les données du poids, de la longueur, de CF et de HSI l’espèce Abramis brama et leur 

étude statistique sont présentés dans le tableau 11. D’une manière générale, les poissons 

ayant le poids et la longueur les plus élevées sont capturés durant le mois d’Août. Les valeurs 

de CF et HSI variaient respectivement de 0,73 ± 0,03 à 1,55 ± 0,11 et de 0,61 ± 0,05 à 1,3 ± 

0,29. Les valeurs du HSI présentent des faibles fluctuations spatio-temporelles. Quant au FC, 

les valeurs étaient identiques dans les poissons collectés au niveau de toutes les stations 

durant les deux premières compagnes de prélèvement (mois de Mars et de Mai). Ces valeurs 

ont significativement augmenté au niveau de toutes les stations de prélèvement durant le mois 

d’Août avec des valeurs plus faibles au niveau de la station RH par rapport aux stations EN et 
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BH. Durant le mois d’Octobre, les valeurs de CF ont considérablement diminué dans les 

stations (BH) et (EN). Ces valeurs étaient proches de celles observées en Mars et en Mai, en 

ce qui concerne la différence entre les stations, la tendance était EN <BH <RH (Tableau11). 

III.3.3. Activité de 7-Ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) 

III.3.3.1. Activité EROD chez l’espèce Barbus callensis 

Les résultats de l'activité EROD dans le foie et les branchies de l’espèce Barbus callensis sont 

représentés dans la Figure.33. L’analyse statistique n’a révélé aucune différence significative 

dans l’activité EROD hépatique entre les sites d’échantillonnage durant les mois de Mars et 

de Mai (Figure.33A). Les valeurs s’étendent de 26,2 ± 7,0 à 67,1 ± 7,6 pmol/mg/min. Cette 

activité a significativement augmenté durant le mois d’Août, particulièrement dans les 

poissons capturés au niveau des stations RH (158,2 ± 120,3 pmol/mg/min) et EN (104,3 ± 

68,7p mol/mg min). Toutefois aucune différence entre les sites d’échantillonnage n'a été 

détectée pendant ce mois. En Octobre, l'activité EROD a continué à augmenter en atteignant 

son maximum dans tous les sites d’échantillonnage. Pendant ce mois, les poissons capturés 

dans la station BH présentent des valeurs de l’activité 'EROD significativement (p <0,05)  

plus élevées (640,8 ± 27,04 ppm / mg / min) par rapport à celles observées dans les stations 

RH et EN (289,2 ± 30,9 et 190,7 ± 19,7 mol / mg / min respectivement). Enfin, une réduction 

jusqu’ à des niveaux similaires à celles observés durant les mois de Mars et de Mai a été 

signalée chez les poissons capturés au mois de Janvier, aucune différence entre les sites 

d'échantillonnage n'a été détectée durant ce mois (Figure 33A)  

En ce qui concerne les différences entre les sexes (Figure S1A Annexe III), nous 

avons seulement observé des différences significatives pendant les mois d’Août et Octobre. 

Ainsi, les avaleurs de l’activité EROD observées chez les femelles étaient significativement (p 

<0,001) plus élevées par rapport à celles signalées chez les mâles capturés dans les stations 

RH et BH durant le mois d’Août et au niveau de la station EN durant le mois d’Octobre. 

. L'activité EROD observée au niveau des branchies est plus faible par rapport à celle 

obtenue dans le foie (Figure 33B). Durant le mois de Mars, les poissons capturés au niveau 

des stations EN et RH présentent des activités EROD significativement inférieures (p <0,05) 

(2,5 ± 0,2 et 2,6 ± 0,6pmol / mg / min, respectivement) par rapport aux poissons capturés dans 

la station BH (5,47 pmol / mg / min). Cette activité est presque doublée durant le mois de 

Mai. Elle a ensuite significativement réduite durant les mois d’Août et Octobre. D’une façon 

générale, aucune différence entre les sites d'échantillonnage n'a été observée au cours de ces 

trois mois. Enfin ; l’activité EROD a significativement augmenté durant le mois de Janvier 

rapport aux mois précédents dans les branchies des poissons capturés en RH et EN (16,84 ± 
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1,14 et 20,73 ± 1,14 pmol / mg / min, respectivement), ces derniers présentent des niveaux de 

l’activité EROD significativement plus élevés par rapport à la station BH (3,80 ± 0,79 pmol / 

mg / min). 

 En général, aucune différence significative dans l’activité EROD branchiale chez 

l’espèce Barbus callensis n'a été observée entre les mâles et les femelles (Figure S1B Annexe 

III), à l'exception des poisons capturés dans la station RH durant le mois d’Août et dans la 

station BH pendant le mois d’Octobre, où les mâles présentent des activités EROD plus 

faibles par rapport aux femelles (p <0,05).  

III.3.3.1. Activité EROD chez l’espèce Abramis brama  

Les valeurs moyennes de l'activité EROD dans le foie et les branchies de l’espèce 

Abramis brama sont représentées dans la Figure 34. En raison du petit nombre des femelles 

capturées et d’absence des différences entre les deux sexes, les résultats obtenus pour tous les 

animaux capturés dans chaque station et chaque mois sont représentés ensembles. D’une 

manière générale, les valeurs de l'activité EROD observés au niveau foie de l’espèce Abramis 

brama sont plus faibles à celle signalées chez l’espèce Barbus callensis. Ces valeurs 

s’étendent de 1,96 ± 0,71pmol / mg / min (observée chez les poissons échantillonnés durant le 

mois de Mars au niveau de la station RH) à 94,43 ± 22,86 pmol / mg / min (enregistrée dans 

les poissons prélevés dans la station BH durant le mois d’Octobre) (Figure. 34A). Pendant le 

mois de Mars, l'activité EROD hépatique des poissons provenant de la station BH (49,85 ± 

11,51 pmol / mg / min) est respectivement 25 et 14 fois plus élevée que celle observée dans 

les stations RH et EN. Durant les deux compagnes suivantes (Mai et Août), les valeurs 

obtenues dans la station BH ont diminué de manière significative les valeurs sont 

respectivement de l’ordre de 9,77 ± 7,81 et 12,07 ± 2,6 pmol / mg / min. Aucune différence 

significative n'a été remarquée entre les différentes stations durant ces deux compagnes (les 

niveaux d'EROD dans les foies de poissons capturés en RH et EN sont de l’ordre de 18,98 ± 

4,51 et 12,54 ± 3,10 pmol / mg / min en Mai et12, 54 ± 3,02 et 25,11 ± 6,65 en Août 

respectivement). Durant le mois d’Octobre, l'activité EROD atteint son maximum dans tous 

les sites d'échantillonnage (79, 22 ± 28,87 pmol / mg / min dans RH, 94, 43 ± 22,86 pmol / 

mg / min en BH et 77,72 ± 17,29 pmol / mg / min dans la station EN). Ces valeurs sont 

significativement plus élevées par rapports aux mois précédents au niveau de toutes les 

stations (à l'exception de la station BH qui présente des valeurs plus ou moins similaires à 

celles observées durant le mois de Mars). Aucune différence significative n’a été signalée 

entre les différents sites de prélèvement durant le mois d’Octobre (Figure.34A) 
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Figure .33. Activité de 7-Ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) dans les tissus du barbeau Algérien 

(Barbus callensis) capturé dans  lac du barrage de Beni Haroun entre (Mars2015 et Janvier 2016). (A) 

Valeurs de l'activité EROD dans le foie. (B) Valeurs de l’activité EROD dans les branchies. Les 

résultats sont exprimés en moyennes et barre d’erreur (M±SEM). Le nombre des poissons pour chaque 

site et chaque compagne de prélèvement apparaît entre parenthèses. Les différences significatives 

entre les différentes stations durant le même mois sont indiquées par des lettres majuscules. Les 

différences significatives entre les différents mois dans le même site d'échantillonnage sont indiquées 

par des lettres minuscules (p <0,05). 
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 Contrairement à celles notées au niveau du foie, les valeurs de l'activité EROD 

observées dans les branchies chez l’espèce Abramis brama sont plus au moins similaires à 

celles obtenues chez l’espèce Barbus callensis. D’une façon générale, l’activité EROD chez 

les poissons capturés durant le mois de Mars est significativement plus élevée dans la station 

EN (6,29 ± 0,96 pmol/mg min) par rapport aux deux autres stations (0,91 ± 0,24 pmol/mg/min 

en HR, 1,03 ± 0,45 pmol/mg/min en BH). Ces valeurs ont significativement diminués chez les 

poissons capturés au niveau de la station EN durant le mois de Mai. Aucune différence entre 

les différentes stations d’échantillonnage n’a été observée durant ce mois (1,34 ± 0,23 ; 1,65 ± 

0,34 et 2,50 ± 0,57 pmol/mg/min en RH, BH et EN, respectivement). Durant le mois d’Août, 

l’activité EROD a significativement augmenté dans tous les sites d’échantillonnage, atteignant 

donc des niveaux maximaux chez les poissons capturés dans les stations RH et BH. Pour la 

troisième station (EN), l'activité EROD reste inférieure à celle observée au mois de Mars. 

Aucune différence significative entre les différents sites de prélèvement n'a été signalée 

durant ce mois. Les valeurs sont respectivement 7,06 ± 1,87 pmol/ mg/min dans RH 4,93 ± 

0,46 pmol/mg/min dans BH et 3,69 ± 0,76 pmol / mg / min en EN. Au cours de la dernière 

compagne échantillonnage effectuée en Octobre, l'activité EROD est réduite dans les trois 

sites d’échantillonnages en atteignant des valeurs similaires à celles observées pendant le 

mois de Mars dans les stations RH et BH(Figure.34B). 
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Figure .34. Activité de 7-Ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) dans les tissus de la brème 

(Abramis brama) capturée dans lac du barrage de Beni Haroun entre (Mars et Octobre2015). 

(A) Valeurs de l'activité EROD dans le foie. (B) Valeurs de l’activité EROD dans les branchies .Les 

résultats sont exprimés en moyennes et barre d’erreur (M±SEM). Le nombre des poissons 

pour chaque site et chaque compagne de prélèvement apparaît entre parenthèses. Les 

différences significatives entre les différentes stations durant le même mois sont indiquées par 

des lettres majuscules. Les différences significatives entre les différents mois dans le même 

site d'échantillonnage sont indiquées par des lettres minuscules (p≤0.05) 
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III.3.4. Activité Benzyloxy-4-[trifluoromethyl]-coumarin-O-debenzyloxylase (BFCOD) 

III.3.4.1. Activité BFCOD chez l’espèce Barbus callensis 

Les valeurs de l'activité de BFCOD dans les foies de l’espèce Barbus callensis varient 

de 26,05 ± 1,68 à 247,97 ± 31,87 pmol / mg / min (Figure.35A). Durant la première 

compagne de prélèvement (mois de Mars), les valeurs de BFCOD hépatique des poissons 

capturés dans la station EN sont significativement (p <0,05) inférieures à celles observées 

dans la station RH. Deux mois plus tard exactement au mois de Mai, l'activité BFCOD a 

significativement augmenté dans les stations BH et EN (129,70 ± 23,31 et 98,51 ± 36,30 

pmol/mg/min, respectivement), cette activité a en revanche diminué dans la station RH (39,74 

± 3,97 pmol / mg / Min) avec des valeurs significativement (p<0,05) inférieures à celles 

observées dans les deux autres stations (BH et EN). Durant la compagne suivante au mois 

d’Août, l'activité BFCOD a encore diminué dans les animaux capturés dans les stations BH et 

EN, à cet égard, les valeurs observées en BH (26,05 ± 1,68 pmol / mg / min) étaient 

significativement (p <0,05) inférieures à celles détectées en RH et EN. Durant le mois 

d’Octobre, les valeurs de l'activité BFCOD ont significativement (p <0,05) ré-augmenté en 

atteignant leurs maximum au niveau de toutes les stations avec des niveaux significativement 

élevés (p <0,05) dans la station BH (247,97 ± 31,78 mol / par rapport aux deux autres stations 

(RH et EN) (152.30 ± 14.69 et 152.06 ± 28.07 mol / mg / min, respectivement). Au cours de 

la dernière compagne de prélèvement (le mois de Janvier), l'activité BFCOD a diminué 

légèrement dans les stations RH et EN (143.40 ± 15.54 et 145.45 ± 3.80pmol / mg / min, 

respectivement), mais significativement (p <0.05) dans BH (104.10 ± 7.32 pmol / mg / min). 

Aucune différence significative entre les différents sites d'échantillonnage n’a été détectée au 

cours de ce mois. 

D’une manière générale, l’activité BFCOD n'a pas montré des différences 

significatives (p <0,05) entre les deux sexes (Figure S2A Annexe III), à l’exception des 

valeurs notées chez les femelles capturées dans la station RH durant le mois d’Aout qui 

présentent des activités BFCOD significativement plus élevées (p <0,005) par rapport au 

mâles. 

En ce qui concerne les branchies, comme dans le cas de l'EROD, l'activité BFCOD 

présente des valeurs beaucoup plus faibles par rapport au foie. Les valeurs s’étendent de 5,86 

± 0,42 pmol/m /min (observée dans la station EN pendant le mois de Mars) à 17,75 ± 1,48 

pmol / mg / min (détectée dans la même station au mois d’Octobre) (Figure. 35B). 
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Figure.35. Benzyloxy-4-[trifluoromethyl]-coumarin-O-debenzyloxylase (BFCOD) dans les 

tissus du barbeau Algérien (Barbus callensis) capturée dans lac du barrage de Beni Haroun 

entre (Mars 2015 et Janvier 2016). (A) Valeurs de l'activité BFCOD dans le foie. (B) Valeurs 

de l’activité BFCOD dans branchies. Les résultats sont exprimés en moyennes et barre 

d’erreur (M±SEM). Le nombre des poissons pour chaque site et chaque compagne de 

prélèvement apparaît entre parenthèses. Les différences significatives entre les différentes 

stations durant le même mois sont indiquées par des lettres majuscules. Les différences 

significatives entre le différents mois dans le même site d'échantillonnage sont indiquées par 

des lettres minuscules (p≤0.05). 
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Généralement, l’activité BFCOD branchiale observée pendant le mois de Mars au 

niveau de la station EN est significativement (p <0,05) inférieure à celle obtenue dans les 

stations RH et BH. Une augmentation générale de l’activité BFCOD sans différence entre les 

sites d’échantillonnage a été observée dans les trois compagnes d’échantillonnage suivantes 

(mois de Mai, d’Août et d’Octobre). Cette activité a diminué durant le mois de Janvier dans 

toutes les stations, particulièrement dans la station BH où les valeurs du BFCOD sont 

significativement (p <0,05) inférieures à celles notées dans les deux autres stations (RH et 

BH) et à celles observées durant les mois de Mai, d’Aout et d’Octobre (Figure. 35B). 

III.3.4.2. Activité BFCOD chez l’espèce Abramis brama 

Les valeurs de l'activité BFCOD hépatique et les branchiale de l’espèce Abramis 

brama sont représentées dans la Figure 36. Dans le foie (Figure. 36A), les poissons capturés 

au niveau de BH durant le mois de Mars présentent les niveaux les plus élevés, de l’activité 

BFCOD (110,55± 6,85 pmol / mg / min) de tous les sites et les compagnes d'échantillonnage. 

Ces valeurs sont significativement plus élevées par rapport à celles observées dans les 

poissons capturés en RH (13,09 ± 3,81pmol/mg/min) et en EN (21,95 ± 2. 22 pmol/mg/min). 

Une diminution significative des niveaux de BFCOD  hépatique a été observée dans les 

poissons capturés dans la station BH durant les deux compagnes d’échantillonnage suivantes 

(mois de Mai et d’Août). Cette activité n’a en revanche pas changé dans les deux autres 

stations (RH et EN.). Aucune différence significative entre les sites d'échantillonnage n'a été 

signalée au cours de ces deux mois. En Octobre, une augmentation significative de l'activité 

BFCOD a été observée au niveau de la station BH par rapport aux mois de Mai et Août et 

dans la station EN par rapport aux trois mois précédents. Pendant ce mois, les valeurs de 

BFCOD observées dans les poissons échantillonnés dans la station BH (88,45 ± 17,42 pmol/ 

mg/min) sont significativement plus élevées par rapport à ceux capturés au niveau de la 

station RH (39,65 ± 7,40 pmol/mg min). Les poissons capturé dans EN présentent une activité 

BFCOD intermédiaire (49,72 ± 5,44 pmol / mg / min) (Figure. 36A).  

Dans les branchies, les valeurs d'activité du BFCOD varient entre 9,21 ± 0,90 

pmol/mg/min (station EN, Mars) et 24,24 ± 2,62 pmol/mg/min (station BH, Octobre) (Figure 

36B). Dans les trois premières compagnes d’échantillonnage (de Mars jusqu’à Août), aucune 

différence significative dans l'activité BFCOD des branchies n'a été signalée entre les 

différents sites et les différentes compagnes d'échantillonnage, à l’ exception des valeurs 

observées durant le mois de Mai au niveau de la station EN, qui étaient significativement 

différentes de celles obtenues  dans le même site durant le mois de Mars. 
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Figure .36. Benzyloxy-4-[trifluoromethyl]-coumarin-O-debenzyloxylase (BFCOD dans les 

tissus de la brème commune (Abramis brama) capturée dans lac du barrage de Beni Haroun entre 

(Mars et Octobre 2015). (A) Valeurs de l'activité BFCOD dans le foie. (B) Valeurs de l’activité 

BFCOD dans branchies. Les résultats sont exprimés en moyennes et barre d’erreur (M±SEM). Le 

nombre de poissons pour chaque site et chaque compagne de prélèvement apparaît entre parenthèses. 

Les différences significatives entre les différentes stations durant le même mois sont indiquées par des 

lettres majuscules. Les différences significatives entre les différents mois dans le même site 

d'échantillonnage sont indiquées par des lettres minuscules(P≤0.05) 
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En Octobre, à l’exception de la station RH qui a présenté des niveaux similaire dans toutes les 

compagnes d’échantillonnage, l'activité BFCOD a significativement augmenté pour atteindre 

son maximum dans les stations BH et EN. Dans ce contexte les niveaux de BFCOD étaient 

significativement plus élevés par rapport à la station RH (Figure 36B). 

III.3.5 ßNF-Eq dans les échantillons de sédiments 

Table 12. Activité EROD dans lignées cellulaire RTG2 exposées aux différentes 

concentrations des sédiments collectés dans le barrage de Beni Haroun (Mars 2015-Janvier 

2016) 

Mois   Station  
Concentration maximale des 

sédiments en (mg /ml) 

Activité EROD maximale  

(pmol/mg/min) 

Mars 2015 

RH 40 36,19±5.39 

BH 20 103,91±10.04 

EN 40 22,24±5.67 

Mai 2015 

RH 40 100,87±13.13 

BH 40 86.95±12.97 

EN 40 9.82±2.32 

Aout 2015 

RH 40 22.35±5.68 

BH 40 14,34±1.95 

EN 40 64.58±6.38 

Octobre2015 

RH 20 68,55±6.17 

BH 40 122,22±10.19 

EN 40 17.04±2.34 

Janvier 2016 

RH 40 118,73 ±18.52 

BH 40 121,69± 16,86 

EN 40 82±8.18 

 

Tous les extraits des sédiments ont provoqué une induction de l'activité EROD dans les 

cellules RTG2 (Tableau 12). Cependant, seuls les extraits provoquant une augmentation de 

l'activité EROD en fonction de la concentration des sédiments ont permis de calculer les 

équivalents ßNF-Eq (Figure. 37) en utilisant la méthodologie détaillée dans la section 

matériel et méthodes. Durant le mois de Mars, les échantillons des sédiments prélevés au 

niveau de la station BH ont montré des niveaux de ßNF-Eq (0,40 ± 0,03 ng ßNF-Eq/mg de 

sédiments secs) significativement (p <0,05) supérieurs à ceux prélevés dans la station RH (0,1 

± 0,01 ng ßNF-Eq/mg de sédiments secs). Néanmoins, l’induction de l’activité EROD dans la 

station EN était faible et n’a pas permis de calculer les équivalents ßNF-Eq. Durant le mois de 

Mai, les valeurs de ßNF-Eq observées au niveau des stations RH et BH sont plus ou moins 

similaire à celles enregistrées durant le mois précèdent. Comme pour le mois de Mars, les 

sédiments provenant la station EN ont induit des valeurs EROD si faibles qui n'ont pas permis 

de calculer les équivalents ßNF-Eqs. Toutefois, En Août, seuls les extraits des sédiments de la 

station EN ont permis de calculer les équivalents 'ßNF-Eq (0,17±0,03 ng ßNF-Eq / mg 

sédiments sec). Durant le mois d’Octobre, une augmentation significative des valeurs de ßNF-
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Eq par rapport au mois précédents a été signalée dans la station BH (1.94 ± 0.23 ng ßNF-

Eq/mg de sédiment sec). Dans les deux autres stations (RH et EN) l’induction de l'activité 

EROD était très faible et le calcul de ßNF-Eq n'était pas possible. En janvier, les niveaux de 

ßNF-Eq sont restés élevées dans la station BH (1.48 ± 0.01 ng ßNF-E/mg sédiment sec). Ces 

nivaux ont augmenté en atteignant leur maximum dans les deux autres stations (RH et EN), 

les valeurs sont respectivement 1.20 ± 0.04 et 0.50 ± 0.02 ng ßNF-Eq / mg de sédiments secs. 

Pendant ce mois les niveaux de ßNF-Eq détectés dans les sédiments de la station EN étaient 

significativement (p <0,05) plus faibles par rapport à ceux notés dans les deux autres stations 

(RH et BH). Dans tous les cas, ces valeurs étaient significativement plus élevées par rapport à 

celles observées durant les mois de Mars, de Mai et d’Août. 
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Figure.37. BNF-Eqs dans les sédiments échantillonnés dans le lac du barrage de Beni Haroun entre 

(Mars 2015 et Janvier 2016). Les résultats sont exprimés en moyennes et barre d’erreur ( M±SEM).. 

Les différences significatives entre les différentes stations durant le même mois sont indiquées par des 

lettres majuscules. Les différences significatives entre mois dans le même site d'échantillonnage sont 

indiquées par des lettres minuscules (p≤0.05) 

 

 

 



Résultats 

 

99 
 

III.3.6. BKF équivalents dans les échantillons de sédiments 

Dans la présente étude, aucun des extraits de sédiments n'a pu provoquer une augmentation de 

l'activité BFCO en fonction de la concentration dans des cellules PLHC1, de ce fait, le calcul 

des équivalents de βKF n'était pas possible. 
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Les barrages constituent une source importante d’eau pour l'agriculture et pour la 

consommation humaine en Afrique du nord. Néanmoins, ils sont sérieusement menacés par 

plusieurs problèmes environnementaux tels que l'eutrophisation, la sédimentation et la 

pollution chimique résultant des activités agronomiques et urbaines (Tlili et al., 2010; 

Güngördü et al., 2012). Le barrage de Beni Haroun constitue une source essentielle 

d’approvisionnement en eau potable pour une grande population et pour l’irrigation des terres 

agricoles. Il représente aussi une source importante d’activité de la pêche (ANBT, 2014). 

Malgré son importance, les apports des sédiments en font un milieu instable et 

particulièrement sensible. Cette fragilité est aggravée par la présence des innombrables 

contaminants provenant des activités humaines. Ainsi ce plan d’eau sert d’exutoire pour les 

eaux usées domestiques et industrielles, qui sont introduites dans le barrage soit directement 

soit via les ruissellements, sans compter les pesticides et les engrais qui y sont amenés lors du 

lessivage des terrains agricoles situés aux alentours du barrage. C’est dans cette optique que 

nous nous sommes intéressés à la surveillance de la qualité du lac barrage de Béni Haroun en 

appliquant une démarche basée sur l’utilisation intégrée des analyses physico-chimiques, des 

marqueurs biologiques et des bio- essais.  

I. Approche physico-chimique 

Les résultats de la présente étude ont montré une contamination importante des eaux, 

des sédiments et des poissons du barrage de Beni Haroun par les métaux lourds (le plomb 

(Pb), le cadmium (Cd) et le chrome (Cr) et par certains polluants organiques persistants 

(POPs). 

I.1. Polluants organiques persistants (POPs) 

L’analyse des spectres (CPG) des échantillons des eaux et des sédiments étudiés a 

montré la présence de plusieurs POPs, qui peuvent présenter un risque potentiel pour la santé 

humaine et celle des animaux aquatiques. Notamment les hydrocarbures polycycliques 

aromatiques (HAPs) (les dérivés du naphtalène et les dérivés du Benzopyrène), les phtalates 

et les composés organochlorés, nous avons aussi pu détecter des composés organophosphorés 

qui peuvent être des métabolites de certains pesticides. Ces composés ne sont pas considérés 

comme des POPs mais ils restent des polluants prioritaires des écosystèmes aquatiques.  

I.2. Métaux lourds  

I.2.1. Métaux lourds dans les eaux et les sédiments  

Dans l’eau, l’évaluation globale des résultats a mis en évidence une forte 

contamination par le cadmium (Cd) et le plomb (Pb) avec des concentrations qui dépassent 

largement les valeurs-limites internationales (Tableau 13) des eaux destinées à l’alimentation 



Discussions 

 

101 
 

en eau potable (Directive 98/83/CE ; USEPA, 2009 ; WHO, 2004) et des eaux douces 

(Directive 98/83/CE ; Normes algériennes, 2006 ; USEPA, 2006). Contrairement au Pb et au 

Cd, les valeurs du chrome (Cr) restent inférieures aux valeurs-limites. 

Plusieurs facteurs, tels que la température, le pH, la conductivité électrique, le taux de 

matière organique et la taille des particules peuvent influencer la répartition des métaux lourds 

entre les eaux et les sédiments (Alloway, 1995; Singh  et al., 2005; Tao et al., 2012; Salman 

et al., 2015; Xu et al., 2016). La variation de ces derniers peut expliquer fortes concentrations 

des métaux lourds (Cd, Cr et Pb) observées dans les sédiments par rapport aux eaux d’une 

part et durant les périodes sèches par rapport aux périodes humides d’autre part. 

Selon les guides de qualité des sédiments établies par l’EPA (Environmental 

Protection Agency, 2002), les sédiments du barrage de Beni Haroun sont considérés comme 

modérément pollués par les trois métaux (le Cd, le Cr et le Pb). Cependant, ces valeurs restent 

inférieures aux valeurs moyennes des sédiments naturels pour le Pb et inférieures aux teneurs 

moyennes dans les roches et les valeurs moyennes des sédiments des lacs pour le Cr (Tableau 

13). D’autre part les effets négatifs des sédiments sur la faune benthique ont été évalués en 

comparant nos résultats avec les guides Américains établies par Consensus-Based Sediment 

Quality Guidelines (CBSQG) (NOAA., 2009) et les valeurs de référence de toxicité 

(Mohiuddin et al., 2010) (Tableau 13). D’une manière générale, les concentrations du Pb, du 

Cd et du Cr observées dans cette étude sont comprises entre le seuil de toxicité (TEL) et les 

concentrations qui peuvent avoir un effet probable (PEL). En se référant à cette intervalle on 

ne peut pas conclure si ces concentrations sont toxiques ou non (CBSQG ne peuvent pas 

donner une orientation dans cette gamme de concentrations) (NOAA, 2009). Toutefois, les 

valeurs maximales du Cd enregistrées pendant la période sèche en 2012 (dans les stations RH 

et BH) et en 2013 (dans les stations RH et EN) et celles du Pb observée dans la station EN en 

PH 2012 dépassent le PEL. De plus, à l’exceptions des valeurs obtenues au niveau des 

stations BH et RH durant l’année 2011, les valeurs du Cd enregistrées dans toutes les stations 

et celles du Pb obtenues au niveau de la station EN pendant la période sèche 2012, ainsi que 

celles du Cr en obtenues le long de ce travail (à l’exception du celles observées en RH 

/PH2014)  dépassent les valeurs de référence de toxicité, indiquant de ce fait un probable effet 

toxique de ces trois éléments.  

Les résultats de cette étude sont également comparés avec des études antérieures 

effectuées sur les différents barrages dans le monde (Tableau 13). Les concentrations du Pb 

et du Cd obtenues dans les eaux  du barrage de Beni Haroun sont supérieures à celles 

observées dans le barrage des trois Gorges et le réservoir de Danjiangkou (Chine) et celles 
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observées dans le Réservoir de Ralkızı (Turquie) (Li et al., 2008a; Varol et Şen, 2012). Par 

ailleurs, les valeurs du Cr sont supérieures à celles signalées dans le réservoir  de Danjiangkou 

(Chine
 
) (Li et al., 2008a) et comparables à celles notées dans le réservoir de Ralkızı 

(Turquie)(Varol et Şen, 2012). 

Tableau 13. Comparaison des concentrations des métaux lourds obtenues dans le barrage de 

Beni Haroun avec les autres études et avec les valeurs guides. Les concentrations des métaux 

dans l’eau sont exprimées en (µg/L). Les concentrations dans les sédiments sont exprimées en 

(µg/g).  

 Cd Pb Cr 
Eau Sédiments Eau Sédiments Eau Sédiments 

Barrage de Béni Haroun(2011-

2014)  
M 

9.95 2.84 19.8 53.61 26 47.04 

 Min 2.5 0.23 8.8 28.5 6.08 23.83 
 Max 21.25 6.16 32.7 118.33 46.5 80.33 

Barrage de trois Gorges Chine 
a  1.02  11.20    

Barrage de Nile delta Égypt. 
b   0.33  8  93 

Le bassin Kebir Rhumel 
c    0.6-3.4  11-167  10-216 

Réservoir de Danjiangkou 
, Chine

d 
 1.17  10.59  6.29  

Réservoir de Ralkızı Turquie
e  0.036  2.56  26.48  

Réservoir deManwan Chine
f   1.41  47.14  54.70 

EC 1998
1  5  10  50  

WHO 2011
1  3  10  50  

USPA 2009
1  5  15  100  

USPA 2006
2  2  16  65  

Normes Algériennes(2006)
2g  10  10  50  

EC 1998
2h  5  10  50  

Valeurs de référence de 

toxicité
31 

  0.60  110  26 

Teneurs moyennes naturelles 

dans les roches
3j 

  0.30  49  97 

Valeurs moyennes dans les 

sédiments des lacs
3k 

  0.1-1.5  10-100  20-100 

Guides EPA 

(2002) 
n’est pas pollué   /  <40  <25 

Modérément 

pollué 
  /  40-60  25-75 

Très pollués    >6  >60  >75 

LEL
1   0.60  31  26 

TEL
l   0.99  35.8  43.4 

PEL
1   3.53  91.3  90 

SEL 
1   10  250  110 

M : moyenne. Min : minimum. Max : maximum.
1
 valeurs guides pour les eaux destinées à l’alimentation en eau 

potable, 2 valeurs guides pour les eaux douces, 3valeurs guides des sédiments. a Gao et al., 2016;b Bouraie  et  al.,  

2010 ;c Sahli et al., 2009 ; d Li et al., 2008 ;dVarol, 2013 ;fWang et al., 2012 ; arrête´interministériel du22 janvier 2006) ; 
directive 98/83/CE du conseil du 3 novembre 1998 ; iMohiuddin etal., 2010; j Martin et Meybeck, 1979, 1979 ; k Förstner et 

Wittmann, 1981.lNOAA, 2009 ; TEL(Seuil de toxicité), PEL (Concentrations a un effet probable). SEL (concentrations à 

effets graves). LEL (le plus faible niveau). 
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Les concentrations du Cd, du Cr, et du Pb obtenues dans les sédiments du barrage de 

Beni Haroun sont comparables à celles obtenues par Wang et al.  (2012) dans le réservoir de 

Manwan (Chine). Nos résultats sont aussi proches de ceux rapportés par Sahli et al. (2009) 

dans une étude effectuée sur le bassin versant Kebir Rhumel dans lequel appartiennent tous 

les affluents du barrage de Beni Haroun. D’autre part, les concentrations du Pb et du Cd sont 

supérieures à celles trouvées par Bouraie et al. (2010) dans le Barrage du delta de Nile 

(Égypte) tandis que les concentrations du Cr sont deux fois inférieures.  

I.2.1. Métaux lourds dans les poisons  

Tous les muscles poissons étudiés sont contaminés par le Pb, le Cr et le Cd à des 

concentrations importantes avec une prédominance du Pb suivi par le Cr et le Cd. 

Les changements saisonniers des concentrations des métaux lourds dans les poissons 

sont généralement influencés par les facteurs du milieu tels que les changements de la 

température, du pH et de la salinité de l'eau. Les facteurs biologiques, physiologiques et 

écologiques de l’espèce tels que le cycle de croissance, le cycle de reproduction, le sexe, 

l’âge, le comportement alimentaire, le taux de la croissance et l’habitat peuvent aussi jouer un 

rôle importants dans ces variations (Amundsen et al., 1997; Farkas et al., 2003; Dural et 

al., 2007; Ferreira et al., 2008; Elnabris et al., 2013; Dhanakumar et al., 2015; Heshmati 

et al.,  2017). Dans ce travail, les concentrations maximales des trois métaux étudiés dans les 

deux sexes sont enregistrées pendant le mois d’Octobre. Ces concentrations semblent être 

liées aux teneurs dans l’eau et/ou les sédiments, qui elles-mêmes sont influencées par les 

conditions climatiques. En effet, les premières précipitations dans la zone d'étude qui 

commencent au mois de Septembre entrainent de nouveau apports des eaux de pluies chargées 

de toute sorte de déchets, qui se sont accumulés dans le bassin versant pendant la période 

sèche, et mènent donc à une augmentation des concentrations des métaux lourds dans le 

barrage. D’autre part, à l’exception des teneurs en Cd observées dans le mois de Juin qui sont 

difficiles à expliquer, les concentrations des métaux chez les mâles ont augmenté 

progressivement du mois de Mars jusqu’au mois d’Octobre. Cette augmentation pendant les 

mois de Mai et de Juin peut être liée à l’augmentation de la température qui peut entraîner à 

son tour une augmentation de l'activité physiologique des poissons (Jezierska et Witeska, 

2005) comme le taux de la nutrition (Eddy et Handy, 2012), mais aussi à l’ augmentation de 

la ventilation des branchies en réponse à une diminution de la concentration d'oxygène dans 

l'eau et par conséquent une augmentation du volume d'eau passant à travers les branchies 

(Reynolds et Casterlin, 1980; Almeida-Val et Pires Lopes, 2006). Ce qui conduit à une 

augmentation de l’absorption des métaux lourds. Un résultat similaire a été déjà observé chez 
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la carpe au niveau du lac Beyşehir (Turquie) (Tekin-Ozan et  Kir, 2008) et chez l’espèce 

Anguilla japonica au Taiwan (Yang et Chen, 1996). 

Contrairement aux mâles, nous avons noté une diminution du taux de cadmium et du 

chrome pendant les mois de Mai et Juin chez les femelles. Effectivement, cette période 

coïncide avec la période de reproduction de la carpe, qui s’étale du mois de Mai jusqu’au 

mois de Juillet (Bruslé et Quignard, 2013), durant laquelle les femelles déposent, en fonction 

de leurs poids, des milliers d’œufs ce qui représente une probable voie d’élimination du Cr et 

du Cd. Cette décontamination des femelles via la ponte semble être liée à la mobilisation des 

métaux présents dans les muscles vers les gonades durant leur maturation. Une telle 

observation est en accord avec les travaux de Shackley et al.(1981), de Belhoucine (2012) et 

de Waltham et al. (2013). 

La comparaison des résultats de cette étude avec des travaux antérieurs effectués sur 

les différentes espèces des poissons capturées dans les différents écosystèmes aquatiques du 

monde (Tableau .14) a montré que les teneurs en Cd enregistrées dans la carpe du barrage de 

Beni Haroun sont comparables avec celles obtenues par Farkas et al.(2003) chez la brème 

(Abramis brama) capturée dans le lac Balaton (Hongrie). Elles sont supérieures à celles 

observées respectivement par Yi et al.(2011) et Leung et al. (2014) chez les espèces 

Cyprinus carpio et Oreochromis niloticus au niveau du Bassin de la rivière Yangtze et dans le 

delta de la rivière des Perles (PRD) en Chine. Ces concentrations sont en revanche inférieures 

à celles détectées chez l’espèce Cyprinus carpio capturée dans la rivière de Seyhan(Turquie) 

(Canli et al., 1998) et celles repérées chez l’espèce Oreochromis niloticus capturée en Arabie 

Saoudite (Younis et al. 2015). En ce qui concerne le Cr, nos résultats sont similaires à ceux 

de Canli et al. (1998), inférieurs à ceux  obtenus par Jabeen et Chaudhry (2010) et par 

Demirak  et al. ( 2006) et supérieurs à ceux observés par Yi et al.  (2011) . 

Les concentrations du Pb trouvées dans les muscles de l’espèce Cyprinus carpio sont 

comparables avec celles trouvées chez l’espèce Macrobrachium rosenbergi au Bengladesh 

(Rabiul Islam et al., 2017). Elles sont inférieures à celles observées respectivement par Canli 

et al. (1998), Leung et al. (2014) et par Scharenberg et al. (1994) chez les espèces Cyprinus 

carpio dans la rivière Seyhan (Turquie), Oreochromis niloticus dans le delta de la rivière des 

Perles (PRD) et Abramis brama dans le Lac Belau Nord d’Allemagne. Ces concentrations 

sont au contraire supérieures à celles obtenues par Elkady et al. (2015) chez l’espèce 

Oreochromis niloticus capturée dans le lac Manzala (Égypte) (Tableau .14). 

 

http://la-conjugaison.nouvelobs.com/synonyme/effectivement.php
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Tableau .14. Comparaison des concentrations des métaux lourds dans les muscles des poissons  

obtenues dans cette étude avec les autres études et les valeurs limites. Les concentrations sont 

exprimées en µg/g de poids humide. 

Site Espèce Cd Cr Pb 
Barrage de Béni Haroun 

(cette étude) 
Cyprinus carpio 0.17-0.50 1.08- 2.59 2.58- 5.45 

Lake Belau Nord  

d’Allemagne 1989-

1991(Scharenberg et 

al.,1994) 

Abramis brama L. 2.3  29.7 

Lac Balaton, 

Hongarie(Farkas et al., 

2003) 

Abramis brama L. 0.42-0.61  0.44-1.33 

 Bassin de la rivière 

Yangtze(Yi et al., 2011) 
Cyprinus carpio 0.12 0.18 0.51 

Marchés de la bande de 

Gaza(Elnabris et al., 2013) 
Micropogonias furnieri 0.090  0.55 

Lac Manzala, Egypte(Elkady 

et al.,  2015) 
Oreochromis niloticus BDL 0.284 0.048 

Bangladesh(Rabiul Islam et 

al., 2017) 
Macrobrachium rosenbergii 0.16-2.33 ≤0.45  4.59-4.73 

Arabie Saoudite(Younis et 

al. 2015) 
Oreochromis niloticus 3.34-4.10  1.63-1.86 

Dipsiz stream 

turquie(Demirak  et al; 2006) 
Leuciscus cephalus Nd-0.035 4.57-4.91 Nd-2.119 

 

 Rivière de Indus 

Pakistan(Jabeen et 

Chaudhry, 2010) 

Cyprinus carpio / 1.12-4.82 1.08-1.52 

 Rivière de 

Seyhan,Turquie(Canli et 

al.,1998) 

Cyprinus carpio 0.51-1.67 0.36-1.74 2.94-10.63 

Sabal Drain Egypte(. 

Authman, 2008) 
Oreochromis niloticus 0.85 / 8.00 

Hong Kong((Leung et al., 

2014) 
11espèces de poissons 0.02-0.06 0.20-0.65 0.03-8.62 

Delta de la rivière des Perles 

(PRD) Chine 
(Leung et al., 2014) 

Oreochromis niloticus 0.02-0.05 0.28-1.05 5.69-11.3 

Valeurs limites FAO 1983(FAO, 1983) 0.5 / 0.5 
FAO/WHO 1989 0.5 / 0.5 
EC2008, 2014 0.05 / 0.2 
Chine (China National Standards 

Management Department (2001).  
0.1 2 0.5 

Angleterre (MAFF, 2000) 0.2  2 

 

Pour évaluer le risque de ces métaux sur la santé humaine nous avons comparé nos 

résultats avec les valeurs limites internationales des métaux lourds dans les tissus des poissons 

destinés à la consommation humaine. D’une manière générale, les valeurs du Pb obtenues 

dans cette étude dépassent largement toutes les valeurs limites internationales (Tableau 14). 

En effet, les concentrations maximales du Pb observées dans les muscles de la carpe sont 25 

fois supérieures aux normes établies par la Communauté Économique Européenne (EC 2008, 

2014 ), 10 fois supérieures aux normes [ FAO (FAO, 1983), FAO/WHO 1989, Chine 

(China National Standards Management Department (2001) ] et 2.5 fois supérieures aux 



Discussions 

 

106 
 

normes fixées par l’Angleterre (MAFF, 2000). Celles du Cd ne dépassent que les normes 

Européennes (EC, 2008, 2014), anglaises (MAFF, 2000) et chinoises (China National 

Standards Management Department, 2001). Les valeurs sont respectivement 10, 2.5 et 5 

fois supérieures. Pour le Cr, la FAO, la WHO et la CEE n’ont pas établi des valeurs limites 

jusqu’à présent. Cependant, les concentrations maximales que nous avons obtenu dépassent 

les valeurs limites établies par la Chine (China National Standards Management 

Department, 2001).  

 D’une façon générale, la contamination du barrage de Beni Haroun par métaux lourds 

et les POPs observée au cours de ce travail peut avoir plusieurs origines. Il s’agit notamment 

des eaux usées domestiques et industrielles des wilayas de Mila et de Constantine rejetées 

dans les deux principales affluents du barrage : Oued Rhumel et Oued Endja. L’actvité 

agricole, la circulation automobile et les ordures ménagères incontrôlées, mais surtout les 

unités de recyclage du plastique et des batteries des automobiles situées  anarchiquement un 

peu partout dans le bassin versant Kébir – Rhumel peuvent jouer un rôle non négligeable dans 

cette contamination.  

Les ordures ménagères, les fertilisants, les unités de transformation du plastiques et 

des batteries des automobiles ainsi que la circulation automobile sont responsables en grande 

partie de la présence des métaux lourds. Ainsi, le plomb forme de 52.9 mg/kg de papiers, 26.1 

mg/kg de cartons, 99.2 mg/kg de textiles, 373.7 mg/kg de verres et 77.5 mg/kg de piles 

(Rousseaux, 1990), le cadmium forme aussi (12.1 mg Cd/kg) des verres (1.3 mg Cd/kg), des 

textiles (6.8 mg Cd/kg) des cartons (1.4 mg Cd/kg), des piles (26. mg Cd/kg) et des métaux 

d’alliages (7.4 mg Cd/kg) (Alouemine, 2006). Les fertilisants phosphatés et potassés peuvent 

contenir des teneurs allant jusqu’à 6.3 mg Cd/kg (Raven et Leoppert, 1997). 

La présence des substances organochlorées et organophosphorés peut être attribuée à 

l’utilisation intensive des pesticides dans le bassin versant du barrage. Tandis que, la présence 

des HAPs (le Benzopyrène et le naphtalène) peut éventuellement être due à l’utilisation du 

goudron, du charbon, des revêtements routiers, des fumé de cigarette, des échappement des 

machines motrices thermiques, des huiles motrices, des carburants, des  huiles, graisses, mais 

peut aussi  dû aux stations de services et de lavage des automobiles et aux  ordures  

ménagères (Bison et al., 2006, 2016 ; Liu et al., 2016). Enfin, les phtalates peuvent provenir 

des produits cosmétiques, des produits de nettoyage personnels (shampoing, savants), des 

plastifiants, des pesticides et des médicaments ainsi que des unités de recyclage de plastique 

(Li et al., 2016 ; Sampath et al., 2017). 

II. Approche Biologique  
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 II.1. Utilisation d’une batterie des biomarqueurs chez l’espèce Cyprinus carpio  pour 

évaluer la contamination du lac du barrage de Beni Haroun par les métaux lourds 

 Dans cette partie nous avons utilisé une batterie des biomarqueurs chez l’espèce 

Cyprinus carpio pour évaluer la contamination du barrage de Beni Haroun par les métaux 

lourds. La présence de ces derniers dans l’environnement aquatique est généralement reflétée 

à des niveaux supérieurs d'organisation biologique par un changement dans les activités de 

certaines enzymes, particulièrement celles qui sont impliquées dans le système de 

biotransformation (Ozmen et al., 2006). Parmi ces enzymes, le cytochrome P4501A (Cyp1A) 

(évaluée par la mesure d’ethoxyresorufin-O-deethylases (EROD)) (Whyte et al., 2000), la 

carboxyle-estérase (CaE) (De Lima et al., 2013;Yologlu et  Ozmen, 2015), la glutathion-S-

transférase (GST) et les enzymes antioxydantes (Barata, et al.,  2005; Padmini et al., 2009;  

Doherty et al.,  2010; Oliva et al.,  2012b; Rajeshkumar,  et al., 2013; Javed et al.,  2016), 

mais aussi celles qui sont impliquées dans la transmission de l'influx nerveux comme 

l’acétylcholinestérase (AChE) (Frasco et al.,  2005; Oliva et al. ,2012a; Silva et al.,  2013; 

Araújo et al., 2016). Ces enzymes constituent un système d’alarme précoce de l’atteinte de la 

santé des populations naturelles sous forme d’un signal intégré du stress chimique (Ozmen et 

al., 2006; Garg et al., 2009) qui permet d’intervenir avant que les effets des polluants sur les 

organismes aquatiques deviennent irréversibles. 

II. 1.1. EROD  

 Le cytochrome p450 (CYP 450) joue un rôle important dans la détoxification des 

xénobiotiques (Cajaraville et al., 2000; Henczová et al., 2008). La détermination des taux 

des CYPs et spécifiquement le CYP1A et son activité enzymatique dépendante EROD chez 

les poissons a été largement utilisée comme un bio marqueur sensible à la présence des  

polluants dans l’environnement aquatique (Otto et Moon, 1996; Behrens et Segner, 2001; 

Cao et al., , 2012; Asker et al., 2016). Cette enzyme est inductible par les substances 

organiques lipophiles comme les HAPs, les PCBs et les dioxines (Whyte et al., 2000). 

Toutefois, la présence des métaux lourds (Cd, Cr et Pb) peut inhiber l’activité du CYP1A et 

entraîner la suppression de son expression (Sen et Semiz, 2007; Rudneva, 2014; Beyer et 

al., 2014). 

Selon la littérature, les valeurs basales de l’activité EROD chez l’espèce cyprinus 

carpio sont comprises entre 2.1 et 5 p mol/mg/min (Whyte et al., 2000). Ces dernières sont 

proches de nos résultats observés au mois de Mars. Toutefois, les valeurs observées durant les 

autres mois (Mai, Juin et Octobre) peuvent refléter une inhibition. Cette dernière peut 
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s’expliquer par l’augmentation des concentrations des métaux lourds qui peuvent être 

responsables de l’inhibition de l’activité EROD.  

Nos résultats sont en accord avec plusieurs études antérieures dans lesquelles l’effet 

inhibiteur des métaux lourds sur l’activité EROD a été bien démontré à la fois dans des 

modèles in vitro et in vivo. A titre d’exemple, Averney et al. (2000) ont montré une réduction 

de 50% de l'activité EROD dans les hépatocytes de la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus 

mykiss) exposées aux Cu
+2

, Zn 
+2

, Pb 
+2

 et Cd
+2

à des concentrations 5 mM, 11 mM, 16 mM et 

0,8 mM, respectivement. Des résultats similaires ont été aussi observés par Bozcaarmutlu et 

Arinç (2004) au niveau des microsomes hépatiques de l’espèce Chelon salien après le 

traitement par Hg
2+,

Zn
2+,

 Ni
2+

et Cd
2+

 à des concentrations de 107 µM, 16 µM, 1.3 µM et 0.15 

µM respectivement. L’activité EROD hépatique a été également inhibée in vivo chez l’espèce 

Liza saliens par des différents métaux incluant le Hg 
+2

(0,1 mM), Ni
+2

 (0,1 mM), Cd
+2

 (0,1 

mM), Cu
+2

 (0,1 mM), Zn
+2

 (0,1 mM), Sb
+2

 (0,1 mM), Fe 
+2

 (1 mM), Co
+2

 (1 mM), Al 
+2

 (1 

mM) et Fe
+3

 (1 mM) avec des pourcentages d'inhibition de 80%, 80%,77%, 75%, 70%, 69%, 

56%, 53%, 46%, et 44 % respectivement (Sen et Semiz, 2007). Une réduction de l’activité 

EROD a été aussi observée  in vivo chez la carpe argentée après 24 h d’injection des sulfates 

du Pb (Henczová et al., 2008). De même, une diminution de l’activité EROD a été notée au 

niveau des branchies de l’espèce Solea senegalensis capturée dans l’estuaire de Huelva pollué 

par les métaux lourds(Espagne)  (Oliva et al.,2014). 

Différents mécanismes ont été proposés pour expliquer l'inhibition de l’activité EROD 

par les métaux lourds. En effet, ces derniers peuvent affecter ces enzymes, non seulement par 

liaison directe, mais aussi en modifiant le renouvellement des protéines. L'inhibition de 

l’activité EROD a été supposée dépendre de l'induction de l'activité de l'hème-oxygénase. 

cette activité peut entraîner une augmentation de la dégradation du cytochrome P-450 ou une 

inhibition de la transcription de son ARNm (Viarengo et al., 1997; Kerambrun et al., 2012; 

Zheng et al., 2016). L’inhibition de l’activité EROD peut aussi être interprétée comme une 

conséquence des effets globaux des métaux lourds sur la cellule. En effet, les métaux lourds 

présentent une grande affinité pour les résidus de SH et peuvent donc réagir avec les divers 

ligands cellulaires et forment des complexes avec des molécules contenant du sulfhydrile tels 

que le groupe thiol de la cystine des CYP liée au fer de l’hème (Viarengo et al., 1997). Les 

métaux lourds peuvent également interagir avec les protéines et les phospholipides 

membranaires et provoquer des changements structurels et fonctionnels considérables 

(Averney et al., 2000). 
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Il est important de signaler dans cette étude que les plus faibles activités EROD ont été 

observées hors de la période des pics des concentrations des métaux lourd. Ces résultats sont 

difficiles à expliquer chez les mâles, cependant, la période de reproduction peut les justifier 

chez les femelles. En effet, cette période est caractérisée par une augmentation de la 

concentration sanguine des œstrogènes (connus par leur capacité à réduire l’activité EROD)  

contrôlant l'ovulation et le frai (Navas et Segner, 2001), mais aussi par la dilution des 

protéines pendant la vitellogenèse chez les poissons (Andersson et al.,  2007) ce qui mène à 

une réduction importante de l’activité EROD. Un tel effet a été déjà observé par Chiang et al. 

(2012) dans une étude réalisée sur l’espèce Percilia gillissi au Chili. 

II. 1.3. Acétylcholinestérase (AChE) 

L'acétylcholinestérase (AChE) est une enzyme clé dans le 

système nerveux. C’est une enzyme du groupe de serine estérases qui agit sur l'hydrolyse du 

neurotransmetteur l’acétylcholine, en acétate et en choline, dans les synapses cholinergiques, 

assurant la transmission normale du signal nerveux dans l'organisme (Pretto et al., 2010; 

Araújo et al., 2016; Zhang et al., 2017). Cette enzyme est extrêmement importante pour de 

nombreuses fonctions physiologiques des poissons telles que la capacité des mouvements, la 

fuite aux  prédateurs, la localisation des proies et l'orientation vers l'alimentation (Menéndez-

Helman et al., 2015). L'inhibition de l’AChE peut mener à une stimulation excessive des 

nerfs cholinergiques, ce qui entraîne une hyperactivité, une perte de coordination, des 

convulsions, des tremblements, une natation irrégulière et léthargique, une paralysie, voire 

une éventuelle mort (Pfeifer etal.,  2005; Pretto et al., 2010; Vieira et al., 2016; Zhang et 

al., 2017). L’inhibition de l’AChE a été largement utilisée comme bio marqueur d’exposition 

des poissons aux pesticides organophosphorées et carbamates neurotoxiques (Pavlov et al.,  

1992;Zmen et al., 1999; Frasco et Guilhermino, 2002; Golombieski et al., 2008; Tu et al., 

2009; Al-Ghanim, 2014).  Par ailleurs plusieurs études publiées au cours des dernières 

années ont montré des effets des autres classes de contaminants environnementaux incluant 

les métaux lourds sur l'activité AChE chez plusieurs espèces des poisons (Frasco et al.,  

2005; Oliva et al, 2012; Silva et al.,  2013; Araújo et al., 2016).  

Il est bien démontré dans la littérature que la température ambiante est l'un des 

principaux facteurs qui contrôlent les activités enzymatiques chez les organismes 

poïkilothermes en changeant leur structure physique, ce qui peut modifier leur efficacité 

catalytique ou leur capacité de liaison (Forget et al., 2003; Pfeifer et al., 2005). Un tel fait 

peut expliquer la forte diminution de l’activité de l’AChE dans le cerveau pendant le mois de 

Mars en comparaison aux autres mois. Ce qui est en concordance avec une  étude récente de 

http://www.synonymo.fr/synonyme/justifier
http://www.synonymo.fr/synonyme/engendrer


Discussions 

 

110 
 

Menéndez-Helman et al. (2015) qui ont observé une réduction de 40% de l’activité AChE 

pendant la saison froide. Chuiko et al. (1997) et  Guimarães et al. (2009) ont également noté 

des fluctuations saisonnières importantes dans l’activité de l’AChE du cerveau chez les 

espèces Rutilus rutilus et Anguilla anguilla respectivement, avec des valeurs élevées au début 

de l'été et des valeurs faibles en hiver.  

Contrairement au cerveau, Une réduction importante de l’activité AChE au niveau des 

branchies a été observée au mois d’Octobre en comparaison aux autres mois. Un tel résultat 

peut s’expliquer par la forte concentration des métaux lourds (Pb, Cd et Cr) observée durant 

ce mois. Ce résultat est en accord avec plusieurs études in vitro et in vivo qui ont mis en 

évidence l’inhibition de l’activité de l’AChE suite à l’exposition aux métaux lourds 

notamment au Pb et au Cd. Ainsi, l’activité de l’AChE a été significativement réduite après 14 

jours d’exposition de l’espèce (Rhamdia quelen) au Cd à des concentrations allant du 0.236  

jusqu’à  0.414 mg/L (Pretto et al., 2010). Dans une étude récente,  Zhang et al. (2017) ont 

observé une inhibition de l’activité de l’AChE d’une manière concentration dépendante au 

niveau des branchies du poisson zèbre exposé aux différentes concentrations de CdCl2.. 

L’activité de l’ AChE a été aussi réduite chez le poisson zèbre après l’exposition à l’acétate 

du Pb (Richetti et al., 2011), mais aussi après le traitement par une mixture du Pb et de Cd 

(De Lima et al., 2013). En outre, une diminution de l’activité de l’AChE a été observée dans 

les molles exposés à des faibles concentrations du Cr (Tsangaris et al., 2007). 

 

II. 4.4. Carboxyle estérase (CaE) 

Les carboxyle estérases (CaE, EC 3.1.1.1) sont des serine hydrolases impliquées dans 

les réactions de la phase I du métabolisme (De Lima et al., 2013; Solé et Sanchez-

Hernandez, 2015). Elles jouent un rôle important dans le métabolisme des substances 

endogènes (Güngördü et al., 2012 ; Solé et al.,  2014) et la détoxification de nombreuses 

substances toxiques (Solé et al., 2010) incluant les pesticides (Bonacci et al., 2004), les 

substances pharmaceutiques (Wheelock et al., 2001), les esters (Solé  et  Sanchez-

Hernandez, 2015) et les phtalates (Lin et al., 2017). Bien que, les CaEs sont largement 

utilisées comme bio marqueurs d’exposition aux pesticides (Escartín et Porte, 1997; Küster, 

2005; Wheelock et al., 2008; Güngördü et al., 2012), leur utilisation pour évaluer 

l’exposition aux métaux lourds reste limitée. Il y a peu d’études qui ont utilisé cette enzyme 

comme bio-marqueur d’exposition aux métaux lourds notamment chez les araignées (Wilczek 

et al., 2003), chez les amphibiens (Yologlu et  Ozmen, 2015) et chez les poissons (De Lima 

et al., 2013). Nos résultats ont montré une réduction importante de l’activité des CaEs au 
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mois de Mai chez les mâles et au mois d’Octobre chez les deux sexes. On peut attribuer les 

résultats observés au mois d’Octobre à la forte concentration des métaux (Cd, Cr et Pb) 

observée chez les deux sexes et ceux observés au mois de Mai à la forte concentration du Cd 

signalée chez les mâles. Ce qui est en accord avec les  travaux de De Lima et al. (2013) qui 

ont noté une inhibition de l’activité des CaEs d’une manière dose dépendante chez le poisson 

zèbre exposé aux différentes concentrations du Pb et du Cd. Des résultats similaires ont été 

aussi observés chez un amphibien, le xenopus, exposé aux différentes concentrations des  

métaux lourds (Yologlu et  Ozmen, 2015). Contrairement à nos résultats, Wilczek et al. 

(2003) ont signalé une augmentation dose dépendante de l’activité des CaEs chez les 

araignées provenant d’un milieu contaminé par les différents métaux. 

Au niveau des branchies, l’activité des CaEs observée durant notre étude suit un 

rythme saisonnier ce qui semble être liée aux changements de la température qui est connue 

par son influence sur les activités enzymatiques. 

II. 4.5. Le stress oxydatif 

Les effets toxiques des métaux lourds sur les organismes aquatiques sont 

généralement associés à une production accrue d’espèces réactives d'oxygène (ROS) 

responsables des dommages oxydatifs aux protéines, aux acides nucléiques et aux lipides et 

peuvent être à l’origine de plusieurs maladies (Almeida et al.,2002; Vinodhini et 

Narayanan, 2009; Oliva., et al 2012a; Zhang et al., 2012; Vega-Lopez et al.,  2013;.Valon 

et al., 2013; Mejdoub et al., 2017). Pour se protéger contre les effets toxiques des ROS, les 

organismes aquatiques particulièrement les poissons ont développé des mécanismes de 

défense en activant leur système antioxydant enzymatique et non enzymatique (Monod et al.,  

1998;Kim et al., 2014; Fatima et al., 2015; Wan et al., 2015). Ces derniers, peuvent être 

utilisés comme des biomarqueurs sensibles de la pollution des écosystèmes aquatiques par les 

métaux lourds (Ozmane et al., 2008; Siwela et al., 2010). 

Les résultats de cette étude suggèrent que les différents polluants en générale et les 

métaux lourds en particulier affectent les enzymes et les substrats impliqués dans le contrôle 

du stress oxydatif. La réponse enzymatique et non enzymatique vis-à-vis le stress oxydatif 

varie en fonction de la concentration des métaux, en fonction des tissus et de la saison. 

D’après la littérature, les résultats des effets des métaux lourds sur les activités 

antioxydantes enzymatiques n’ont été que peu concluants, montrant une induction 

(Vlahogianni et al.,  2007; Beg et al., 2015; Espín et al., 2016), aucun changement (Porte et 

al., 2002), ou une inhibition de ces enzymes (Borkovic-Mitic et al., 2013; Atli et Canli, 

2010; Abdel-Tawwab et al.,  2017
a
; Abdel-tawwab et al., 2017 

b
). 
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Dans ce travail, une corrélation positive a été observée entre l’activité de la CAT, la 

GST, la GR et le taux de GSH. Ceci est en accord avec les résultats des études antérieures 

suggérant une expression coordonnée des enzymes antioxydantes en réponse au stress 

oxydatif (Asker et al., 2016). En règle générale, à l’exception de l’activité de la CAT qui a 

augmenté au mois de Juin et diminué durant les autres mois, les activités hépatiques de GR et 

de la GST et le taux de GSH ont généralement une tendance à augmenter durant les mois de 

Mars et Juin et à diminuer durant les mois de Mai et d’Octobre. Les résultats observés au 

mois de Mars et Juin peuvent refléter une induction alors que, les résultats observés au mois 

de Mai et Octobre peuvent refléter par contre une inhibition du système antioxydant. Plusieurs 

facteurs tels que les variations de la température, le régime alimentaire et les concentrations 

des métaux lourds peuvent être responsables des résultats obtenus (Olsen et al., 1999; 

Pascual et al., 2003; Da Rocha et al., 2009; Lushchak, 2011; Oliva et al., 2012a ; Colin et 

al., 2015; Abdel-Tawwab et al., 2017
a
). 

 L’augmentation des activités antioxydantes observée en Mars et Juin peut être 

attribuée à la présence des métaux lourds (particulièrement le Cd, le Cr et le Pb) à des faibles 

concentrations dans la carpe. L’induction du système antioxydant par des faibles 

concentrations des métaux lourds a été intensivement étudiée (Ferreira et al., 

2008;Borkovic-Mitic et al., 2013;Kim et al., 2014; Abdel-tawwab et al., 2017
b
). Ainsi, la 

CAT et la GST ont significativement augmenté chez l’espèce Oysterc rassostrea après 

l’exposition à des faibles concentrations du Pb (Shenai-Tirodkar et al.,  2017) et chez les 

larves de l’espèce Hydropsycheex ocellata capturées dans la rivière de Llobregat (Espagne)  

contaminée par des faibles concentrations des métaux lourds (Fe, Al, Zn, Cu, Co, Ni, Pb, Cd) 

(Barata et al., 2005). La CAT et le GSH ont été également stimulées chez l’espèce Sparus 

aurata exposée à des  faibles concentrations du Cd (Souid et al., 2013). De même, les 

activités de  la GR et la CAT ont été corrélées positivement avec les concentrations du Cd 

chez l’espèce Solea senegalensis, dans une étude  in situ réalisée au niveau de l’estuaire 

Huelva Espagne (Oliva et al., 2012a). La CAT et la GST ont aussi significativement 

augmenté chez l’espèces Cyprinus carpio après l’exposition à des faibles concentrations 

d’une mixture du chlorure de Cd, des nitrates du Pb  et des chromates de potassium 

(Vinodhini et  Narayanan, 2009).   

L’augmentation et /ou la diminution de la température peut d’autre part expliquer 

l’augmentation de l’activité antioxydante durant les mois de Juin et Mars. En effet, il est bien 

rapporté dans la littérature que l’augmentation de la température stimule le métabolisme et  
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entraîne une augmentation de la consommation de l’oxygène et peuvent mener à une  

production importante des ROS et à l’activation du système antioxydant (Lushchak et  

Bagnyukova, 2006; Lushchak, 2012; Oliva et al., 2012a; Madeira et al., 2013). Par 

ailleurs, la diminution de la température est responsable de l’augmentation de la solubilité de 

l’oxygène le principale précurseur des ROS (Abele et Puntarulo, 2004;Vinagre et al.,  

2012). 

 D’une manière générale, nos résultats sont en accord avec les travaux de 

Bagnyukova et al. (2007) qui ont observé une augmentation de l’activité antioxydante en 

fonction de l’augmentation de la température chez l’espèce Carassius auratus. De même, 

Madeira et al. (2013) ont également noté une augmentation des activités de la CAT et de 

GST chez l‘espèce Liza ramada en fonction de l’augmentation de la température. En outre, 

les activités de GPX et de GR et le taux de GSH ont augmenté en fonction de l’augmentation 

de la température chez l’espèce Solea senegalensis capturée dans les milieux contaminés par 

des faibles concentrations des métaux  lourds (Oliva et al., 2012a
).   

 

A l'inverse des résultats obtenus aux mois de Mars et Juin, une réduction importante 

de l’activité antioxydante a été observée durant les mois de Mai et Octobre. Les résultats 

observés au mois de Mai sont difficiles à expliquer tandis que ceux observés au mois 

d’Octobre peuvent être attribués à l’augmentation des concentrations des métaux lourds (Cd, 

Cr et Pb) dans les tissus de tous les spécimens de la carpe. Ce qui est en accord avec les 

résultats de plusieurs études qui ont montré une réduction importante du système antioxydant 

après l’exposition à des fortes concentrations des métaux lourds. Par exemple Mohanty et 

Samanta (2016) ont noté une diminution des activités des enzymes CAT, de GSTet de GR et 

du taux du GSH dans le foie et les branchies de l’espèce Notopterus notopterus capturée dans 

la rivière Mahanadi contaminée par le Pb et le Cd en comparaison avec le site de référence. 

Les activités  de CAT, GST  et GR ont aussi significativement diminué avec des pourcentages 

de 17.89%, 20.6%, 20.46% et 17.83% respectivement au niveau des hépatocytes de l’espèce 

Mugil cephalus capturée dans l’estuaire Ennore contaminé par une mixtures des métaux 

lourds (incluant le Cd, le Pb et le Cr) en comparaison avec le site de référence (Padmini et 

al., 2009). Une diminution des activités de CAT, de la GST et du taux de GSH a été 

également signalée au niveau du foie de l’espèce Rhamdia quelen exposée au 

cadmium(Pereira et al., 2016). 

En général, les activités de CAT et de la GST et le taux du glutathion sont plus faibles 

au niveau des branchies par rapport au foie. Cette différence semble être relative à la 
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différence des quantités des protéines du système antioxydant entre les deux organes. A vrai 

dire, le foie étant le compartiment principale d’accumulation et de biotransformation des 

xénobiotiques (Figueiredo-Fernandes et al., 2006) et le site de nombreuse réactions 

d’oxydation responsables de la génération des ROS (Atli et Canli, 2010) est celui qui dispose 

le système antioxydant le plus important (Atli et Canli, 2010; Abarikwu et al., 2017). 

Malgré leur faible taux du système antioxydant, les branchies, étant première ligne de front de 

contact aux contaminants et une première ligne de défense, jouent un rôle non négligeable 

dans la protection des effets toxiques des radicaux libres oxygénés (Doherty et al, 2010; 

Kubrak et al., 2013; Cappello et al., 2016; Husak et al., 2016; Feng et al., 2017). 

A l’exception de quelques différences, l’activité antioxydante au niveau des branchies 

de l’espèce Cyprinus carpio présentent généralement une tendance saisonnière similaire à 

celle du foie, avec une augmentation au mois de Juin et une diminution au mois d’Octobre. 

L’augmentation de l’activité antioxydante dans le foie et/ou les branchies de l’espèce 

Cyprinus carpio reflète une protection et une adaptation suit à la stimulation du système de 

défense antioxydant après l’exposition à de faibles concentrations des métaux lourds (Cd, du 

Pb et du Cr). Tandis que la diminution indique une réduction de la capacité à éliminer les 

ROS dû à l’augmentation des concentrations de ces derniers. D’une façon générale, suite à 

une exposition aux xénobiotiques, l’activité des enzymes antioxydante augmente d’abord pour 

faire face à la production des radicaux libres, toutefois, la génération continue en grande 

quantité de ces radicaux se traduit éventuellement par la déplétion de l’activité de ces 

enzymes (Kalra et al., 1994). 

Quand la production et l’accumulation des ROS est supérieure à la capacité du 

système antioxydant, un déséquilibre entre les prooxydants et les antioxydants peut se 

produire et déclencher un stress oxydatif qui se manifeste par la survenue progressive des 

processus lésionnels sur les différents éléments constitutifs de la cellule : lipides, protéines, 

acides nucléiques (Lushchak, 2011; Sroda et Cossu-Leguille, 2011; Yonar et Sakin, 2011; 

Zhang et al., 2011; Enis et al., 2012; Vinagre et al., 2012; Giarratano et al., 2014). Les 

lipides contenant les acides gras polyinsaturés, très fréquents chez les organismes aquatiques 

notamment chez les poissons, et les phospholipides membranaires sont des cibles privilégiées 

de l’attaque des ROS. Ce processus est appelé peroxydation lipidique (Van der Oost et al., 

2003; Di Giulio et Meyer, 2008;Wan et al., 2015; de Oliveira et al., 2016; Shenai-

Tirodkar et al., 2017). Cette dernière entraîne une diminution de la fluidité de la 

biomembrane et peut altérer ses fonctions principales (Xiao et al., 2012; Azevedo et al., 

2013). 
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Le taux de MDA est significativement augmenté pendant le mois d’Octobre au niveau 

des deux tissus avec une parallèle diminution des activités des enzymes antioxydantes (la 

CAT, la GR et la GST) et une réduction du taux de GSH. Ce qui coïncide avec l’augmentation 

des concentrations du Cd, du Cr et du Pb dans les muscles des poissons. L’augmentation du 

MDA enregistrée durant le mois d’Octobre est éventuellement les résultats de l’action 

prooxydante exercée par ces métaux. Le rôle du Pb , du Cd et du Cr dans la surproduction du 

MDA a été démontré par plusieurs auteurs (Belli et al., 2010; Siwela et al., 2010; Zhang et 

al., 2011; Lushchak, 2011; Pereira et al., 2016;Sayed et al., 2017). Ainsi, Padmini et  

Usha Rani (2009) ont signalé une augmentation du taux de MDA au niveau des hépatocytes 

de l’espèce Mutilus cephalus capturée dans un milieu contaminé par les métaux en 

comparaison avec le site de référence. Dans une récente étude, Abarikwu et al. (2017) ont 

également noté une augmentation hautement significative du taux de MDA au niveau du foie 

de l’espèce Clarias gariepinus collectée dans une rivière contaminée par une mixture des 

métaux incluant le Cd, le Cr et le Pb en comparaison avec le site de référence. De même, une 

augmentation du taux de MDA a été observée au niveau des reins de l’espèce Oreochromi 

sniloticus et au niveau du foie de l’espèce Clarias gariepinuse exposées au différentes 

concentrations du Pb (Dai et al., 2012; Sayed et al., 2017). Le taux de MDA a été en outre 

augmenté chez l’espèce Fundulus heteroclitus exposée au Cd (Blickley et al., 2014) et au 

niveau du foie et des reins de l’espèce Carassius auratus exposée au différentes 

concentrations du Cr (Velma et Tchounwou, 2010). 

 

La peroxydation lipidique a été largement évoquée pour être un mécanisme central de 

la toxicité due à l’exposition au métaux lourds (Belli et al., 2010; Zhang et al., 

2011;Lushchak, 2012; Espín et al; 2014, Espín et al., 2016; Pereira et al., 2016). Ces 

derniers sont connus par leur capacité à régénérer les ROS soit directement par la réaction de 

fenton et/ ou celle de Haber Weiss dans le cas des métaux de transition comme le Cr 

(Lushchak, 2012; Espín et al., 2014) soit  indirectement par liaison aux thiols du système 

antioxydant enzymatique et non enzymatique  dans le cas du Pb et du Cd (Nuran Ercal et al., 

2001;Atli et  Canli, 2010; Espín et al., 2016), mais aussi par le déplacement des ions tels que 

le fer et le cuivre, qui sont des métaux redox actifs (Nuran Ercal et al., 2001; Barata et al., 

2005; Pereira et al., 2016). 

Il convient de mentionner que le taux de MDA observé au cours de ce travail au 

niveau des branchies est plus élevé que celui du foie. Ce qui semble être logique par le fait 

que les branchies sont en contact direct avec l’eau et représentent donc une première cible 

https://en.wikipedia.org/wiki/Carassius
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d’exposition des poissons aux polluants (Pandey et al., 2003; Da Rocha et al., 2009; 

Paulino et al.,  2012 a; Paulino et al., 2012
b
).  

D’une manière générale, nos résultats sont en accord avec certaines études antérieures 

qui ont noté une augmentation du taux de MDA au niveau des tissus branchiaux par rapport 

aux tissus hépatiques. Ainsi, Farombi et al. (2007) ont observé une augmentation du taux du 

MDA dans les branchies par rapport au foie de l’espèce Clarias gariepinus capturée dans la 

rivière Ogun (Nigeria) contaminée par le Pb, le Cd et le Zn. Des résultats similaires ont été 

aussi observés par Fatima et al. (2015) chez les espèces Channas triatus et Heteropneustes 

fossilis provenant de la rivière Kali en Inde contaminée par le Ni, le Cr, le Cd et le Pb. Nos 

résultats semblent en revanche être contradictoires aux résultats de Sakuragui et al. (2013) 

qui ont signalé une diminution du taux du MDA au niveau des branchies par rapport au foie 

des espèces Astyanax fasciatus et Pimelodus maculates capturées dans le barrage (Minas 

Gerais, Brésil). 

 

II.2. Utilisation de l’induction in vivo chez les espèces Abramis brama et Barbuss callensis 

et in vitro dans lignées cellulaires (RTG2 et PLHC1) des activités de détoxification du 

système P450 (CYP1A et d CYP3A) pour évaluer la contamination du barrage de Beni 

Haroun par les polluants organiques persistants (POPs) 

Dans cette partie nous avons utilisé l'induction des activités de détoxifications 

(CYP1A et CYP3A) dans les organes pertinents (le foie et les branchies) chez les espèces de 

poissons Barbus callensis et Abramis brama choisies comme espèces sentinelles afin de 

déterminer les changements biologiques qui pourraient refléter une réponse à la présence des 

traces des contaminants. Il faut souligner ici que, compte tenu de la grande sensibilité des 

activités enzymatiques utilisées dans cette étude, leur induction ne doit pas être 

obligatoirement associée à des niveaux élevés de pollution, mais elles peuvent être utilisées 

comme un signal d’alarme précoce qui sert à mettre en œuvre des mesures de correction si 

nécessaire. 

Les espèces des poissons sélectionnées, omnivores et se nourrissent du zooplancton et 

des invertébrés benthiques (principalement des moules et des oligochètes) (Jedamski-

Grymlas et al., 1995; Berrebi et al., 1995; Riede, 2004; Ould Roui et al., 2012 ; 

Targońska et al., 2014), sont particulièrement vulnérables aux polluants persistants 

bioaccumulables. De plus, à cause de leur mode de vie benthique, ces poissons entrent 

souvent en contact avec des sédiments pouvant contenir des POPS. Prenant en considération 

de tout cela, on peut prévoir que la présence des polluants à des concentrations en traces dans 

http://www.crisco.unicaen.fr/des/synonymes/d'autre+part
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les eaux et / ou les sédiments du barrage de Beni Haroun peut entraîner des changements 

importants dans les activités des systèmes de détoxification de ces deux espèces des poissons.  

 Le Facteur de condition et le HSI peuvent fournir des informations précieuses sur les 

impacts potentiels de la pollution et l'état de santé général des poissons (Sanchez et al., 2008:  

Güngördü et al., 2012; Teubner et al., 2015). Le CF a été souvent  utilisé comme indicateur 

de la santé générale des poissons, mais aussi pour évaluer les effets des contaminants 

(Barhoumi et al., 2014). Par ailleurs, le HSI est une mesure des réserves énergétiques de 

l'activité hépatique et métabolique. Cette dernière a une tendance à augmenter en réponse à la 

contamination chimique suite à l'induction ou à l'activation des enzymes de biotransformation 

(Slooff et al., 1983). 

Généralement et à l’exception de quelques différences chez l’espèce Barbus callensis, 

le HSI n’a présenté aucune différence statistiquement significative entre les différents sites et 

les différentes compagnes d’échantillonnage le long de ce travail. En revanche, plusieurs 

différences significatives ont été notées pour le CF. En effet, une augmentation du CF a été 

observées au mois d’Aout (dans la station EN chez l’espèce Barbus callensis et au niveau de 

toutes les stations chez l’espèce Abramis brama), au mois d’Octobre (dans la station BH chez 

l’espèce Barbus Callensis et dans la station RH pour l’espèce Abramis brama) et durant le 

mois de Janvier (dans la station RH chez l’espèce Barbus callensis). Ces augmentations   

peuvent être attribuées à plusieurs facteurs tels que les changements saisonniers dans les 

éléments nutritifs, la disponibilité de la nourriture et la physiologie des poissons. Les résultats 

obtenus au mois d’Aout peuvent d’une part être attribués à la période de reproduction (Mai-

Juillet pour les deux espèces utilisées dans cette étude). Comme il a été  démontré dans la 

littérature que les poissons réduisent ou arrêtent l'alimentation pendant la période de frai 

(Slotte, 1999; Gardner, 2013). Théoriquement, après la fin de la période de frai, qui coïncide 

avec le mois d’Aout, les poissons reprennent leur nourriture, ce qui entraîne une augmentation 

de leur poids. L’augmentation de la température peut d’autre part contribuer à l'augmentation 

des CF ainsi observée. De tels effets ont été déjà observés par (Wootton, 1990; Mann, 1991; 

Hernandez et al.,  2003; Wootton, 2011;Eddy et Handy, 2012). Une autre explication 

possible est le fait que les individus de l’espèce Abramis brama capturés durant les mois 

d’Août d’Octobre dans la station RH et les individus de l’espèce Barbus callensis capturés au 

niveau de la station EN durant le mois d’Août, dans la station BH durant le mois d’Octobre et 

dans la station RH durant le mois de janvier sont plus âgés que les  poissons capturés aux 

cours des autres compagnes et/ou aux autres stations d’échantillonnage.  
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Les enzymes de biotransformation, en particulier les CYPs, ont été utilisées avec 

succès comme biomarqueurs pour surveiller la qualité de l'environnement aquatique 

(Quesada-García et al., 2013; Barhoumi et al., 2014; Asker et al., 2016; Yılmaz et al., 

2016). La majorité de ces études comparent les sites contaminés avec des sites de référence ou 

des sites vierges. Cependant, dans le présent travail, tenant compte de la taille énorme du lac 

du barrage de Beni Haroun et de la grande distance entre les sites d'échantillonnage, on a 

considéré que les comparaisons peuvent être effectuées sans établir un site de référence vierge 

externe. De plus, les différences dans les propriétés physico-chimiques (par exemple, pH, 

température, teneur en matière organique, etc…) entre les eaux du Beni Haroun et d'autres 

milieux extérieurs peuvent ajouter de nouveaux facteurs de variabilité qui peuvent confondre 

l’interprétation des résultats. Par conséquence, on a considéré que dans cette étude, l'induction 

possible des CYPs ne peut être estimée que par une comparaison entre les activités 

enzymatiques des CYPs des espèces étudiées avec les données publiées antérieurement chez 

les espèces cibles de cette étude et d'autres espèces sentinelles, mais aussi en comparant les 

niveaux des activités enzymatiques dépendantes des CYPs dans différentes stations et 

différentes compagnes de prélèvement. 

D’après la littérature, les niveaux physiologiques de l’activité EROD varient de 11,5 ± 

6,5 à 72,07 ± 33,8 pmol / mg / min dans l’espèce Barbus callensis (Vindimian et al., 1991 ; 

Aarab et al., 2004) et de 6,6 à 7,7 pmol / mg / min chez l’espèce Abramis brama (Whyte et 

al., 2000; Koponen et al., 2003). Ces valeurs sont comparables avec celles observées durant 

les mois de Mars, de Mai et de Janvier chez l’espèce Barbus callensis et celles signalées dans 

les stations RH et EN durant le mois de Mars et dans toutes les stations durant les mois de 

Mai et Août chez l’espèce Abramis brama. Néanmoins, l'augmentation de l'activité EROD 

durant le mois d’Octobre chez les deux espèces et au niveau de la station BH pendant le mois 

de Mars chez l’espèce Abramis brama suggère une éventuelle exposition des poissons aux 

inducteurs de l’activité EROD. Un tel résultat est en accord avec les travaux antérieurs. Ainsi, 

Hugla et Thomé (1999) ont préalablement signalé une forte induction de l'activité EROD 

dans le foie du barbeau commun (B. barbus) exposé aux PCBs dans des conditions contrôlées. 

Machala et al. ( 2000) et Koponen et al. (2003) ont également rapporté une induction de 

l’activité EROD dans brème (Abramis brama) provenant des milieux pollués par les PCBs et 

les dioxines.  

Les valeurs les plus élevées (plus de 600 pmol/mg/min comme maximum) de 

l'activité EROD observées chez l’espèce Barbus callensis dans la présente étude sont 

similaires à celles détectées dans le foie de carpe commune (Cyprinus carpio), une espèce 

http://www.synonymo.fr/synonyme/raisonnement
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appartient à la même famille que le barbeau (cyprinidés), collectée dans les différentes 

régions de la rivière Ebro polluée par des composés organochlorés (Lavado et al., 2006) et à 

celles observées dans les foies des truites arc-en-ciel capturées dans des fermes contaminées 

par des faibles concentrations d’une mixture des POPs (Quesada-García et al., 2013). De 

plus, les niveaux maximales observés chez l’espèce Abramis brama sont proches de 100 

pmol / mg / min et sont comparables à celles rapportées pour d'autres espèces comme la 

truite arc-en-ciel (Quesada-García et al., 2015), la dorade (Sparus aurata) (Ortiz-Delgado 

et al.,2007) et le maigre (Argyrosomus regius) (Wunderlich et al., 2015). On peut donc 

considérer que l'induction observée dans le barbeau (Barbus Callensis) et la brème (Abramis 

brama) est due aux traces des POPs présents dans l’eau et/ou les sédiments du barrage de 

Beni Haroun. 

Il convient de remarquer que les niveaux de l’activité EROD détectés chez l’espèce 

 B. callensis sont plus élevés à ceux observés chez l’espèce A brama échantillonnées dans les 

mêmes endroits et durant les mêmes compagnes de prélèvement. Ces derniers ont atteint des 

valeurs beaucoup plus élevées chez l’espèce B. callensis (plus de 600 pmol/mg/min comme 

maximum, bien que dans plusieurs sites d'échantillonnage, les valeurs proches à 200 ou 300 

pmol / mg / min étaient normales). À vrai dire, l’activité EROD ne dépend pas seulement de 

la présence des groupes particuliers des polluants, mais elle est aussi modulée par un certain 

nombre de facteurs, y compris le contenu en graisse corporelle, le sexe ou l'alimentation 

(Whyte et al., 2000;  Navas et Segner, 2001; Jorgensen et al.,  2002;  Andreas et al., 

2003). Ces facteurs peuvent expliquer en partie les différences observées entre les deux 

espèces. Cependant, les différences interspécifiques peuvent également jouer un rôle 

important dans les différences ainsi observées. En ce qui concerne l'utilité des espèces dans 

les programmes de biomonitoring, il faut souligner que les deux espèces présentent une 

induction suffisamment forte pour détecter la présence des polluants. Toutefois, l'énorme 

gamme des valeurs observées dans le barbeau doit être considérée comme un facteur positif 

pour l'utiliser comme espèce sentinelle de choix dans la surveillance de la qualité de 

l’environnement aquatique en Afrique du nord. 

Généralement et à l’exception des valeurs observées chez l’espèce A. brama capturée 

durant le mois de Mars dans la station BH. Une augmentation continue de l'activité EROD a 

été observée en allant du mois de Mars jusqu’au mois d’Octobre en atteignant son maximum 

dans tous les sites d’échantillonnage durant le mois d’Octobre. Par ailleurs cette activité a été 

réduite dans tous les sites d’échantillonnage durant le mois de Janvier chez l’espèce B. 

callensis. Plusieurs facteurs tels que la température et les précipitations peuvent, en effet, 
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expliquer les résultats obtenus. 

 La température est connue par son influence sur les activités enzymatiques y compris 

l’EROD non seulement par son effet direct sur l’activité métabolique, mais aussi par son 

influence sur la biodisponibilité, l’absorption et/ou l’élimination des polluants par les 

organismes aquatiques (avec une accumulation accrue à des températures plus élevées et une 

élimination plus lente aux faibles températures). Cette dernière peut influencer la disponibilité 

des ligands aux récepteur AhR et par conséquent l’activité EROD (Whyte et al., 2000; 

Wunderlich et al., 2015). Dans ce contexte, l’augmentation de la température de l’eau du 

barrage peut expliquer l’augmentation de l’activité EROD observée durant les mois de Mai et 

d’Août. Toutefois, la diminution de celle-ci peut être responsable des résultats obtenus au 

mois de Janvier. Des résultats similaires ont été observés dans des travaux antérieurs (Lyons 

et al., 2011; Wunderlich et al., 2015) démontrant une activité EROD dépendante de la 

température. Par exemple ; Wunderlich et al. (2015) ont noté une augmentation d’activité 

EROD dans les foies de l’espèce Plagioscion squamosissimus avec une parallèle 

augmentation de la température. En revanche, Lyons et al.  (2011) ont signalé une 

diminution de l’activité EROD chez la morue (Gadus morhua) avec la diminution de la 

température. 

Les précipitations peuvent d’autre part contribuer à l’explication des résultats obtenus 

durant la présente étude. Ainsi, la période sèche favorisant la concentration des polluants par 

les eaux/et ou les sédiments peut justifier l’augmentation de l’activité EROD observée au 

mois d’Août. Par ailleurs, la période humide peut expliquer les résultats observés au mois 

d’Octobre. Vu que la saison de premières pluies dans notre zone d’étude commence à la fin de 

mois de Septembre 2015, après une longue période sèche, tous les polluants qui se sont 

accumulés dans le bassin versant du barrage peuvent être introduits dans le lac du barrage via 

les ruissellements et mener à une augmentation de l’activité EROD au mois d’Octobre. Dans ce 

contexte, l'activité EROD la plus élevée a été détectée au niveau de la station BH. Cette 

dernière constitue le point de sortie du lac et collecte donc des sédiments et les inducteurs de 

l’activité EROD des stations situées en amont. 

Des études antérieures ont affirmé que le sexe est l'un des facteurs les plus importants 

influençant l'activité EROD chez les poissons (Whyte et al., 2000). Dans le présent travail, 

les différences les plus importantes entre les sexes dans l'activité EROD hépatique de l'espèce 

B. callensis sont signalées au mois d'Août (voir la figure supplémentaire S1 annexes), avec 

des niveaux plus élevés chez les femelles par rapport aux mâles. Ce qui coïncide avec la fin 

de la période de frai (Mai-Juillet) de cette espèce et donc avec une diminution de la 

http://www.synonymo.fr/synonyme/via
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concentration sanguine des œstrogènes contrôlant l'ovulation et le frai. Puisque il a été 

démontré que les œstrogènes peuvent entraîner une diminution de l'activité EROD (Navas et 

Segner, 2001), la réduction de leur concentration peut être responsable de l'augmentation 

observée de l'activité EROD, Cette observation est en accord avec une étude récente de 

Wunderlich et al. (2015) qui ont noté une augmentation de l'activité EROD hépatique des 

femelles de l’espèce Plagioscions quamosissimus (provenant du réservoir Barra Bonita 

Brésil) à la fin de la période de frai. Par ailleurs, les niveaux de l'activité EROD élevés 

observés chez les femelles pendant le mois d'Août peuvent aussi être dus en partie à la taille 

élevée des femelles qui peuvent probablement être plus âgées que les mâles. Un tel effet a été 

observé par Hugla et al. (1995) dans le barbeau commun (B.barbus), où les poissons adultes 

collectés dans un site contaminé par les PCBs avaient une activité EROD plus élevée que les 

juvéniles. De même, Yilmaz et al. (2016) ont observé une augmentation de l'activité EROD 

avec l'augmentation de la taille chez l’espèce Mullus barbatus capturée dans la baie de Mersin 

(Turquie). 

Comme a été rapporté précédemment par (Andersson et al., 2007; Ortiz-Delgado et 

al., 2007; Nahrgang et al.,  2010), dans la présente étude, les niveaux de l’activité EROD 

dans les branchies étaient plus faibles que dans le foie des deux espèces étudiées. Cette 

différence semble être liée à la plus grande quantité des protéines CYP1A présentes dans le 

foie, qui est le principal organe responsable du métabolisme des xénobiotiques chez les 

poissons (Hinton et al., 2001). Cependant, en dépit de la faible activité catalytique associée à 

la CY1A dans les branchies, par rapport au foie. Les branchies constituent un site important 

de biotransformation et une première barrière dans laquelle le métabolisme d'un certain 

nombre des xénobiotiques peut être initié lors de leur passage à travers l'épithélium branchial 

(Jonsson et al., 2003; Ortiz-Delgado et al., 2008; Oliva et al., 2014). Dans la présente 

étude, les valeurs de l’activité EROD branchiale suivent une tendance opposée à celles de 

l’EROD hépatique avec une augmentation durant le mois de Mai et janvier pour l’espèce B. 

callensis et au mois d’Août pour A. brama et une diminution pendant les mois d’Août pour 

l’espèce B callensis au mois d’Octobre chez les deux espèces. Un tel résultat pourrait 

s'expliquer par un certain nombre de facteurs. Tout d'abord, il faut souligner que les niveaux 

de l'activité EROD dans les branchies étaient beaucoup plus faibles que dans le foie, de sorte 

que, les différences observées peuvent ne pas refléter des fortes variations dans les niveaux de 

la pollution. On peut supposer que les faibles concentrations des polluants en Mai et en 

Janvier ont entraîné une induction précoce de l'activité EROD dans les branchies de l’espèce 

B callensis, de sorte que la quantité des inducteurs atteignant le foie n'était pas suffisamment 

http://dictionnaire.sensagent.leparisien.fr/de%20façon%20que/fr-fr/#_blank
http://dictionnaire.sensagent.leparisien.fr/de%20façon%20que/fr-fr/#_blank
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élevée pour provoquer une induction importante (Jonsson et al., 2003). Ce qui est en accords 

avec des études antérieures, Ainsi, Smolowitz et al. (1992) ont spéculé que le métabolisme du 

benzo [a] pyrène (BaP) qui est catalysé par le CYP1A au niveau des branchies peut réduire la 

quantité d'inducteurs actifs atteignant les tissus internes dans le poison Crapaud (Opsanus 

tau). Mdegela et al. (2006) ont également observé des résultats similaires dans une étude 

effectuée sur le poisson-chat africain (Clarias gariepinus) exposé au BaP. Ce composé est 

métabolisé au niveau des branchies et seule une petite fraction du B [a] P atteignait le foie.  

Par ailleurs, la diminution de l’activité EROD au niveau des branchies notée durant le mois 

d’Août chez l’espèce B callensis et pendant le mois d’Octobre chez les deux espèces peut 

probablement due à une inhibition de la biotransformation dépendante du CYP1A au niveau 

des branchies provoquée par des niveaux élevés de polluants qui, cependant, peuvent atteindre 

le foie. Un tel résultat est en accord avec certain nombre de rapports montrant une inhibition 

de l'activité EROD branchiale par des niveaux élevés des polluants (Behrens et Segner, 2005 

; Ortiz-Delgado et al., 2008). 

Il est important à signaler dans ce présent travail que l’activité EROD branchiale a 

augmenté au mois d’Août chez l’espèce A. brama et diminué chez l’espèce B.callensis. Un tel 

effet peut s’expliquer par les différences interspécifiques, il semble que l’espèce B. callensis 

est plus sensible que l’espèce A. brama. Toutefois, une telle conclusion reste à confirmer. 

 Contrairement à l’activité EROD, qui a été intensivement utilisée comme 

biomarqueur d’exposition des poissons aux traces des polluants, l’activité BFCOD a été 

appliquée à cet effet dans seulement peu d’études (voir par exemple (Della Torre et al., 

2010; Wassmur et al.,  2010;  Fernandes et al.,  2013; Quesada-García et al., 201) et seuls 

quelques-unes entre elles sont des études de terrain (Della Torre et al., 2010; Quesada-

García et al., 2013). Dans la présente étude, les valeurs de l’activité BFCOD s’étalent de 25 

± 1 (BH, Août) à 247 ± 3 (BH, Octobre) pmol/mg/min chez l’espèce B. Callensis et de 

13.09±3.81(EN, Mars) à 110.55±6.85 (BH, Mars) pmol/mg/min chez l’espèce A. brama. 

Selon la littératures, les valeurs physiologiques basales des activités de BFCOD rapportées 

dans le autres espèces des poissons varient de 2 à 20 pmol/mg/min pour la truite arc-en-ciel 

(Hasselberg et al.  2008 ; Wassmur et al., 2010), de 4.93 à 35.98 pmol/mg/min dans la 

Semelle sénégalaise (Solea senegalensis, Koenig et al.,  2013; Solé et al., 2014), de 53,8 à 

57,5 pmol/mg/min dans le Choquemort (Fundulus heteroclitus, Hegelund et Celander, 

2003) et de 40 à 50 pmol/mg/min dans la carpe crucienne (Carassius auratus, Xie et al., 

2016). Dans une étude menée sur la truite arc-en-ciel cultivée, Quesada-García et al. (2013) 

ont observé des valeurs maximales de BFCOD de 102 ± 28 pmol/mg/min qui ont été 
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considérées comme le résultat d’une 'induction causée par des polluants chimiques présents en 

trace dans les eaux, car ces valeurs ont diminué à 26 ± 7 pmol/mg/min après avoir transféré 

les animaux pendant 15 jours dans des eaux non contaminées. De plus, l'activité BFCOD dans 

le mulet rouge (Mullus barbatus) dans le site de référence était de 9 ± 3 pmol/mg/ min et a 

augmenté jusqu’à 32 ± 6 pmol/mg/min dans les poissons provenant d’une zone polluée par les 

HAPs (Della Torre et al., 2010). À notre connaissance, il n'y a pas de données antérieures sur 

l'activité BFCOD chez les espèces B.callensis et A. brama. Compte tenu des valeurs 

observées dans les autres espèces, les faibles niveaux détectés dans le présent travail chez 

l’espèce A. brama dans les stations RH et EN durant le mois de Mars et dans toutes les 

stations pendant le mois de Mai et ceux notés chez l’espèce B.callensis durant le mois d’Août 

dans tous les sites d'échantillonnage pourraient être considérés comme physiologiques. Tandis 

que les valeurs observées durant les autres compagnes de prélèvement peuvent refléter une 

induction. 

Chez les mammifères, l’activité  CYP3A (BFCOD) est inductible par des 

corticostéroïdes et des analogues synthétiques, mais aussi par divers médicaments 

thérapeutiques (Curi-Pedrosa et al., 1994, Van Der Oost et al.,  1996). Par ailleurs, chez  les 

poissons, l'activité BFCOD et le CYP3A sont inductibles par une variété des médicaments 

comme le clotrimazol (Li et al., 2008; Burkina et al., 2016). L'augmentation de l'activité 

BFCOD observée chez les deux espèces en Octobre dans le présent travail était concomitante à 

celle de l'EROD et affirme de ce fait l’idée que l'augmentation générale de l'activité 

enzymatique observée au cours de ce mois pourrait être associée à la présence des 

xénobiotiques dans le lac du barrage. Les variations de l'activité BFCOD dans les autres mois, 

au-dessus des niveaux basales sont difficiles à expliquer. Probablement, ils sont liés à la 

présence des xénobiotiques dans les eaux et/ ou les sédiments, mais peuvent aussi être dues au 

rôle joué par les CYP3A dans le métabolisme des stéroïdes endogènes comme la testostérone 

et la progestérone (Wheeler et al.,  2005; Mortensen et  Arukwe, 2007; Zhao et al.,  2013). 

Tenant compte du comportement différent de la brème et du barbeau, l'augmentation 

des activités de détoxification (EROD et BFCOD) observée dans BH durant le mois de Mars 

chez l’espèce Abramis brama mais pas chez l’espèce Barbus Callensis peut suggérer la 

présence de certains polluants dans les sédiments de la station BH durant le mois de Mars qui 

n'étaient accessibles qu'à une espèce bentho-pélagique comme la brème, avec un contact plus 

élevé avec les sédiments. Cependant, la nature de ces polluants et la raison de leur présence à 

ce moment et à un site particulier restent difficiles à expliquer. 
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Dans les branchies, les valeurs de l'activité BFCOD étaient autour d'un dixième de 

celles observées dans le foie et avec quelques exceptions, aucune variation n'a été signalée le 

long de la période d'échantillonnage ou entre les sites d'échantillonnage. Cela peut être dû au  

rôle secondaire de cette activité enzymatique dans les branchies, en tant que première ligne de 

front contre la pollution. 

Afin de confirmer nos résultats obtenus dans les tissus des poissons, nous avons 

mesuré les activités EROD et BFCOD dans des lignées cellulaires des poissons en culture 

exposées aux extraits des sédiments prélevés dans les mêmes stations et durant les mêmes 

compagnes d'échantillonnage que les poissons. Seulement quelques extraits des sédiments ont 

pu provoquer une induction suffisamment élevée de l'activité EROD qui permet calculer les 

βNF-Eqs. Les valeurs les plus élevées enregistrées dans le présent travail sont d’environ 1,95 

ng de βNF-Eq mg des sédiments secs. Ces valeurs sont dans la même gamme que celles 

rapportées par Quesada-García et al. (2015) en utilisant une approche similaire dans les 

sédiments provenant d'une rivière faiblement contaminée par POPs située en Castille et Léon 

(Espagne) et celles observées par Boronat et al. (2009) dans les sédiments des lacs de haute 

montagne européens.  

Il est important à souligner que les extraits des sédiments qui présentent les niveaux de 

ßNF-Eq les plus élevés sont ceux prélevés au niveau des mêmes stations et durant les mêmes 

compagnes d’échantillonnage où l'activité EROD maximale hépatique et/ou branchiale chez 

le barbeau et/ou la brème a été observée. Ce fait consolide l’idée que les inductions observées 

sont dues à la présence des xénobiotiques accumulés dans les eaux et les sédiments. Dans une 

approche similaire utilisant la truite arc-en-ciel, Valdehita et al. (2012) ont observé une forte 

induction de l'activité EROD hépatique avec une parallèle induction de cette activité dans les 

cellules RTG-2 causées par des extraits de sédiments échantillonnés dans les mêmes stations 

que la truite.  

Dans la présente étude, aucun extrait de sédiments n'a réussi d’induire l'activité 

BFCOD dans des cellules PLHC1 in vitro. Il est possible que les inducteurs de BFCOD ne   

sont pas extractibles par le méthanol utilisé pour le processus d'extraction dans notre approche 

ou que l'activité BFCOD n'a pas été induite dans les foies par les polluants présents dans les 

sédiments mais par leurs métabolites ou par d'autres substances. 

La détermination de la nature exacte des composés responsables des inductions 

observées dans la présente étude est hors de la portée de notre travail, mais probablement 

certains groupes de polluants jouent un rôle clés. Les inducteurs prototypes de l’activité  

EROD comprennent un certain nombre de POPs tels que les HAPs, les PCBs ou les dioxines 
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(Whyte et al., 2000; van der Oost et al., 2003;  Lyons et al., 2010 ). Ces substance sont 

également connus par leur effet inducteur de l'activité BFCOD (Creusot et al.2015). Ainsi, 

dans les travaux antérieurs Quesada-García et al. (2013) et Valdehita et al. (2012), ont 

constaté que l'induction de l'activité EROD dans la truite arc en ciel pourrait être liée à la 

présence des traces des HAPs. Compte tenu de la présence répandue des HAPs qui sont 

continuellement diffusés dans l'environnement, on peut considérer qu’ils sont responsables en 

grande partie aux inductions observées. Cependant, il existe un certain nombre d’autres 

substances qui peuvent contribuer à l'induction de l'activité EROD (Jos et al., 2007), y 

compris les pesticides (Babín et al., 2005;  Casado et al.,  2006; Li et al., 2013; Lin et al.,  

2014) et /ou les produits pharmaceutiques (Martín-Díaz et al., 2009;  Fernández-Cruz et 

al., 2011; Li et al., 2008b ; Li et al., 2012). Par ailleurs, l'induction de l'activité BFCOD est  

normalement associée à l'exposition aux produits pharmaceutiques (Creusot et al., 2015, 

Burkina et al., 2016; González-Mira et al., 2016). Les pesticides peuvent rejoindre le lac du 

barrage étudié suite au lessivage des terres agricoles situées dans le bassin versant du barrage 

tandis que les produits pharmaceutiques sont probablement présents dans les eaux usées qui 

se trouvent tôt au tard dans le lac du barrage. Ces produits chimiques pourraient contribuer à 

augmentation des activités EROD et BFCOD observée durant le présent travail. 
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L’objectif de ce travail de thèse était d’évaluer le risque de contamination des eaux et des 

sédiments du plus grand barrage en Algérie, le barrage de Beni Haroun, par les métaux lourds 

et les polluants organiques persistants. Pour cela nous avons suivi une méthodologie basée sur 

l’utilisation intégrée des analyses physico-chimiques, des biomarqueurs et des bio-essais. 

Dans laquelle nous avons effectué des mesures des paramètres physico-chimiques , des 

dosages des métaux lourds (Pb, Cd et Cr) dans les eaux, les sédiments et les poissons d’une 

part et de la recherche de la présence des polluants organiques persistants dans les eaux et les 

sédiments du barrage d’autre part, suivie par des mesures biochimiques effectuées sur 3 

espèces des poissons choisies comme espèces sentinelles. Pour compléter le présent travail, il 

s'est avéré indispensable d'appliquer la technique des bio- essais qui porte sur le test des 

extraits des sédiments sur les lignées cellulaires des poissons (PLHC1 et RTG2). 

 À l’issue de cette étude, nous pouvons tirer les conclusions suivantes : 

 Le barrage Beni Haroun est contaminé par les métaux lourds et les polluants 

organiques persistants cette contamination se traduit essentiellement par : 

 Des concentrations du Pb et du Cd dans les eaux, qui dépassent largement les normes 

Algériennes et internationales des eaux douces et des eaux destinées à la 

consommation humaine.  

 Des fortes concentrations du Cd et du Pb dans les muscles de l’espèce Cyprinus carpio 

qui dépassent largement les valeurs limites (FAO, CE, et WHO) des concentrations 

des métaux dans les poissons destinés à la consommation humaine.  

 Ces résultats montrent que les sédiments du barrage Beni Haroun sont modérément 

pollués par le Cr, par le Cd et par le Pb selon l’EPA et peuvent présenter un risque 

pour la faune aquatique selon les guides (CBSQG). 

 Cette étude a dévoilé aussi la présence de certains les polluants organiques persistants. 

Il s’agit principalement des hydrocarbures polycycliques aromatiques, des phtalates et 

des composés organochlorés susceptibles d’être des métabolites des pesticides, mais 

aussi l’existence d’autres substances qui ne sont pas des POPs, mais peuvent présenter 

un risque pour les organismes aquatiques et celle de l’homme. Il s’agit des 

organophosphorés qui peuvent être des métabolites des pesticides. 
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Les résultats des dosages des biomarqueurs chez l’espèce Cyprinsus carpio ont montré 

que cette espèce est soumise à un stress chimique qui se traduit par une inhibition des activités 

des EROD, d’AChE et de CaE d’une part et une induction et/ou inhibition de système 

antioxydant enzymatique et non enzymatique ainsi qu’une augmentation du taux du MDA 

d’autre part. Cette réponse varie généralement en fonction de tissu, de la saison, du sexe et de 

la concentration des métaux lourds. 

Les résultats des mesures des activités EROD et BFCOD dans les espèces Abramis 

brama et Barbus callensis et dans les lignées cellulaires RTG2 et PLHC1 ont montré une 

contamination du barrage de Beni Haroun par les inducteurs des activités EROD et BFCOD. 

Ces derniers peuvent entrer dans le barrage via les déchets agricoles, industriels et 

municipaux. Les changements observés dans les activités EROD et BFCOD corroborent l'idée 

que les concentrations de ces substances inductrices présentent des variations spatio-

temporelles. Ces résultats ont révélé aussi l’utilité de la mesure combinée in vitro et in vivo 

des activités EROD et BFCOD dans la bio surveillance des milieux aquatiques. 

Cette étude a aussi montré que les espèces Cyprinus carpio, Barbus callensis et 

Abramis brama, étant des espèces benthiques, interagissent continuellement avec les 

sédiments où les polluants pourraient s’accumuler, sont des espèces sentinelles de choix qui 

peuvent être utilisées dans les programmes de biomonitoring des écosystèmes aquatiques. 

D’autre part en raison de sa répartition généralisée en Algérie, en Tunisie et au Maroc, 

l’espèce Barbus callensis apparaît comme une bonne espèce sentinelle qui peut être utilisée 

dans les programmes de bio surveillance en Afrique du Nord. 

  Cette étude a aussi montré que l’utilisation intégrée de l’analyse physico-chimique, 

des biomarqueurs et des bio-essais est très utile dans la surveillance de l’environnement 

aquatique. 

  Cette étude a montré le risque auquel est exposée la population humaine 

consommatrice des eaux et des poissons du barrage de Beni Haroun. Par conséquent cette 

étude devra éventuellement suivi par d’autres études complémentaires. Ainsi nous 

envisageons en perspectives : 

 D’évaluer la contamination des eaux et des sédiments du barrage par les substances 

pharmaceutiques ; 

 De faire une étude épidémiologique sur la population consommatrice de l’eau et des 

poissons du Barrage.  
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 D’évaluer l’effet des eaux et des sédiments sur le système endocrinien des poissons et 

des mammifères  

 

 Pour protéger la santé des populations de la toxicité des métaux et des POPS et préserver 

l’eau du barrage de Beni Haroun de toute sorte de pollution. 

Il paraît primordial de mettre à terme à cette pollution en adoptant des mesures 

nécessaires. La restauration de ce barrage impose un plan de réaménagement reposant sur 

l’emplacement des réseaux d’assainissement permettant de joindre les eaux de rejets aux 

collecteurs généraux, ou la construction de canaux tout le long des rives des oueds alimentant 

le barrage pour regrouper toutes les eaux rejetées, les canaux  pourront acheminer à l’aval, 

vers des stations d’épuration qui seront construites. Pour remédier au lessivage agricole, 

l’utilisation des engrais doit être remplacée par les boues d’épuration et les composts. Il est 

également nécessaire que l’état impose son autorité au secteur industriel pour qu’il respecte la 

réglementation en vigueur en matière de protection et de respect de l’environnement. Des 

mesures d’encouragement sont souhaitables pour pousser les industriels à moderniser leurs 

procédés industriels, pour qu’il soit plus écologiques .Il faut aussi que le ministère de 

l’environnement et de l’aménagement de territoire se dote d’une police écologique composée 

de personnel technique hautement qualifié et très bien équipé pour faire appliquer la loi. 

Il est également primordial d’adopter une politique de tri des déchets et ordures et leur 

recyclage (collectes des piles batteries, matériaux plastique, pneus des véhicules…..). Ceci à 

un double avantage. Le premier et écologique, le deuxième et économique puisque le tri et le 

recyclage des déchets créent des emplois comme c’est prouvé dans les pays développés. 

Il est aussi important de sensibiliser les citoyens des villages limitrophes du barrage et 

de les encourager de ne pas jeter les déchets un peu partout dans les rives des Oued alimentant 

le barrage. 

 Pour lutter contre l’envasement du barrage le reboisement du bassin versant et la 

correction torrentielle par la construction des diguettes de pierre sèche s’avèrent 

indispensables. 
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Annexe I.  Conditionnement du matériel 

Avant l’utilisation tout  matériel susceptible d’entrer en contact avec l’échantillon  doit faire 

une attention particulaire  l’emploi de flacons  fermé hermétiquement et préalablement 

décontaminé suivant les protocoles décrits ci-dessous. 

Pour le dosage des éléments traces métalliques, les flacon  sont  rincés à l’acide nitrique10 %, 

puis rincés a l’eau distillée   , non séchés et fermés 

Pour le dosage des polluants organiques persistants POPS  les flacons sont décontaminés par 

nettoyage au méthanol puis à l’acétone. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



Annexes 
 

 ii 

Annexe II. Résultats de CPG 

 

Figure.1. chromatogramme  des échantillons de l’eau de la station BH 
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 Figure.2. chromatogramme  des échantillons de l’eau de la station BH. 

 

Figure.3. chromatogramme  des échantillons de l’eau de la station EN. 
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Figure.4. chromatogramme  des échantillons de s sédiments de la station BH 
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Figure.5. chromatogramme  des échantillons des sédiments de la station BH 
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Figure.6. chromatogramme  des échantillons des sédiments de la station EN. 
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Annexe III.  Matériel supplémentaire. 

 Table S1 

Water temperature and pH in Beni Haroun dam lake waters along the study period.  

Month Sampling site Temperature (ºC) pH 
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Table S2 

Weight, length, condition factor(CF) and hepatosomatic index (HSI) of female and male 

barbel (Barbuscallensis) used in this study. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Values are presented as mean± SEM.  M, males.F, females.Tot, totals (i.e males and females).n is the 

number of fish. Different superscript capital letters denote significant (p<0.05) differences among 

sampling sites at a given sampling time. Differentsuperscriptlowercaseletters denote significant 

(p<0.05) differences among sampling times for a same sampling place. Differences between males and 

females are indicated by asterisks   (*p<0.05; **p<0.01; ***p<0.001). 

Month Station  Sex  n  Weight (g) Length (cm) CF HSI 

M
ar

ch
  

2
0
1

5
 

RH 
M 1 473 25.5 1.82 1.26 

F 4 416±40.8 24.3±0.6 1.70±0.13 1.21±0.03 

Tot 5 438.8±43.9 24.8±0.6 1.75± 0.14 1.23±0.02
 

BH 
M 1 399 23.5 1.30 1.03 

F 4 569.33±95.7 25.0±1.2 2.22±0.29 1.03± 0.09 

Tot 5 501.2±69.0 24.4±0.8 2.02±0.21 1.03± 0.06 

EN 
M 3 487.33±36.3 24.0±0.8 2.02±0.09 1.06±0.11** 

F 2 453±16.2 23.5±0.4 1.92±0.02 1.32±0.02** 

Tot 5 473.6±21.8 23.8±1.0 1.98±0.058 1.17±0.09
 

M
ay

 2
0

1
5
 

RH 
M 3 392.66±36.1 27.3±1.3 1.43±0.08 0.90±0.05* 

F 3 600±47.8 31.0±0.0.4 1.92±0.09
 

0.65±0.02* 

Tot 6 496.33±42.3 29.2±0.7 1.68±0.1
 

0.77±0.05
a 

BH 
M 4 477.25±48.6 30.0±0.8 1.57±0.12 0.92±0.05 

F 2 688.0±134.0 33.5±2.8 2.02±0.23 0.69±0.05 

Tot 6 547.5±49.0 31.2±0.9 1.72±0.11 0.84±0.05 

EN 
M 4 473±40.0 28.5±0.9 1.64 ±0.08 0.85 ±0.05 

F 1 703.0 34.0 2.06 0.94 

Tot 5 519±53.4 29.6±1.2 1.73±0.10
 

0.87±0.05
a 

A
u

g
u

st
  

2
0
1

5
 

RH 
M 4 210.33±25.6 18± 1.2 1.15±0.07** 1.86±0.11* 

F 2 564.5±4.5 29.5 ±0.4 1.91±0.01**
 

1.08±0.02* 

Tot 6 376.5.5±76.2 22.6±2.5 1.45±0.16
Aa 

1.55±0.10
Ab 

BH 
M 4 286±8.9 22.5±0.4 1.27 ±0.16** 1.13 ±0.03* 

F 2 710.75±54.0 30.75±1.5 2.31± 0.14** 0.94 ±0.02* 

Tot 6 569.16 ±95.9 28± 2.0 1.96 ±0.23
a 

1.01±0.04
 

EN 
M 3 632.0±81.1 28.66±1.9 2.18±0.18 0.91±0.03 

F 3 1156.0±13.0 41±0.8 2.82±0.24 0.87±0.02 

Tot 6 841.6±121.05 33.6±2.9 2.43± 0.16
B 

0.90± 0.02
B 

O
ct

o
b

er
 2

0
1

5
 

RH 
M 2 914.5±5.2 37.5±0.6 2.43±0.02** 1.01± 0.03 

F 3 563.5± 77.5 30.5±1.8 1.82±0.15** 1.10±0.05 

Tot 5 680.5 ±88.75
 

32.83±1.9 2.02± 0.16 1.07 ±0.04
A 

BH 
M 4 775.25±45.4 34.75±0.3 2.23±0.13 0.98±0.03 

F 2 870±23.0 35.5±0.6 2.45±0.02 0.93±0.01 

Tot 6 806.83±38.8
 

35 ±0.3 2.30±0.10
Ab

 0.96±0.02
B 

EN 
M 6 404.2±38.9 26.75±0.6 1.50 ±0.12 1.33± 0.03 

F 2 525.0± 4.1 27.5 ±0.4 1.90±0.01 1.25±0.01 

Tot 8 434.4±32.1 26.93±0.3 1.60±0.10
B
 1.31± 0.02

Cb 

Ja
n

u
ar

y
 2

0
1

6
 

RH 
M 6 708.0±5.8 30.27±0.3 2.33±0.01 1.10±0.02 

F 0     

Tot 6 708.0±5.8 30.27±0.3 2.33±0.01
Ab 

1.10±0.02 

BH 
M 3 356.7±16.7 27.66±1.0 1.28±0.02*** 1.33±0.05*

 

F 3 745.7± 17.6 35.33±1.3 2.11±0.03*** 0.96±0.04* 

Tot 6 551.2± 79.4 31.5± 1.6 1.70± 0.17
B 

1.15± 0.08 

EN 
M 6 547.0±63.1 30.3±0.9 1.8±0.15 0.98± 0.02 

F 0     

Tot 6 547.0±63.1 30.3±0.9 1.77±0.15
B 

0.98± 0.02
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Figure .S1. Ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) activity in barbel  (Brabus callensis) collected at 

Beni Haroun Dame Lake from March2015 to January 2016. (A) EROD values in  liver. (B) EROD 

values in  Gills.  Bars represent mean values ±standard error of the mean (SEM). Fish number for each 

gender each  time  and sampling point appear in Arabic numbers.  Differences between males and 

females are indicted by Asterisks   (*p<0.05; **p<0.01; ***p<0.001).  
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Fig. S2. Benzyloxy-4-[trifluoromethyl]-coumarin-O-debenzyloxylase (BFCOD)  in barbel ( 

Brabus callensis ) collected at  Beni Haroun Dame Lake from March2015 to January 2016. 

(A) BFCOD values in  liver. (B) BFCOD values in  Gills.  Bars represent mean values 

±standard error of the mean (SEM). Fish number for each gender each  time  and sampling 

point appear in Arabic numbers. Differences between males and females are indicted by 

Asterisks   (*p<0.05; **p<0.01; ***p<0.001) 
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A B S T R A C T

EROD and BFCOD activities were measured in liver and gills of barbel (Barbus callensis, a native North African
species) captured at Beni Haroun lake, the most important water reservoir in Algeria. This lake receives
wastewater from different origins. Thus, we assessed the level of pollution through the induction of
detoxification activities in tissues of barbel, evaluating simultaneously the suitability of this species to be used
as a sentinel. Fish were collected between March 2015 and January 2016 at three locations taking into account
the pollution sources and accessibility. In liver, EROD and BFCOD showed the highest induction in October
specially in the location of the dam that received pollutants. In gills, only EROD, but not BFCOD, activity was
detected. Maximal EROD induction was noted in samples from January. Fish cell lines (RTG-2 and PLHC-1) were
exposed to sediments extracts collected at Beni Haroun lake and enzyme activities (EROD and BFCOD,
respectively) were measured. Sediment extracts did not induce BFCOD activity. The EROD induction observed in
RTG-2 cells was in line with the results observed in fish tissues. Our results suggest that the lake is at risk from
pollution and that Barbus callensis is a good sentinel species.

1. Introduction

As a result of industrial, agricultural, and commercial activities, the
aquatic environment is becoming increasingly threatened by an alarm-
ing number of foreign chemicals (Ben Ameura et al., 2012; Murchelano,
1990). Some of these pollutants show high persistence and lipophilicity,
with a tendency to bioconcentrate and bioaccumulate at higher trophic
levels (Deribe et al., 2011; Riva et al., 2008). This would be the case of a
number of substances classified as persistent organic pollutants (POPs.
Stockholm Convention, 1999) that include, among others, polychlori-
nated biphenyls (PCBs), dioxins, and polyaromatic hydrocarbons
(PAHs). The aquatic environment constitutes the final fate for these
compounds after deposition from air, by direct spillage, or after run-off
and leakage processes. Once in water courses and due to their medium
to low polarity these chemicals preferentially sorb to organic particles
and are deposited in sediments (Keiter et al., 2008; Yang et al., 2007).
Since pollutants may be remobilized under certain environmental
conditions, the sediments can also become a potential source of

contamination for aquatic organisms (Hallare et al., 2011; Suares-
Rocha et al., 2015).

Chemical analysis can give some valuable information about water
and sediment contamination levels (Bozcaarmutlu et al., 2009). How-
ever, they do not allow the monitoring of the uncountable number of
pollutants present in waters (Van der Oost et al., 2003). Furthermore,
the concentration of these substances mostly lie below the detection
limit of analytical methods (Wan et al., 2015) and chemical analyses
can not reflect the complex interactions among chemicals that lead to
additive, synergistic and antagonistic effects (Valdehita et al., 2016). As
an alternative to avoid all these issues, biomarkers have emerged in the
last years as a very useful tool for environmental quality monitoring
since they allow the assessment of global effects of substances on biota
reflecting the whole effect of the plethora of chemicals present in any
sample, at any concentration, taking also into account their interactions
(Güngördü and Ozmen, 2011; Ozmen et al., 2008; Quesada-García
et al., 2013; etal.,2015). Biomarkers are cellular, biochemical, mole-
cular, or physiological changes measured in cells, body fluids, tissues,
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or organs and that serve as indicators of xenobiotic exposure and/or
effects (Lam and Gray, 2003; Moore et al., 2006; Sanchez et al., 2008).
One of the key advantages of biomarkers is that they can, if used
correctly, provide an early warning related to the sub-lethal toxicity of
contaminants in different environmental compartments (Mierzejewski
et al., 2014; Picado et al., 2007; Turja et al., 2014).

Aquatic organisms will defend against the toxic insult of pollutants
by the induction of a number of key enzymes, including those of
biotransformation systems (Ozmen et al., 2006). Specifically, the
cytochrome P450 (CYP) enzymes represent a superfamily of hemopro-
teins that catalyze Phase I metabolic reactions to produce more polar
molecules from foreign compounds (Burkina et al., 2015; Quesada-
García et al., 2013). Particular attention has been paid to CYP1A, which
is induced after activation of the aryl hydrocarbon receptor (Ahr) by a
number of pollutants including dioxins, PCBs and PAHs (Behrens and
Segner, 2005; Chivittz et al., 2016; Ortiz-Delgado et al., 2008; Whyte
et al., 2000). CYP1A induction can be evidenced at the enzymatic level
by measuring the activity of enzymes dependent of this cytochrome, for
instance 7-ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) (Danion et al., 2014;
Viarengo et al., 2007; Whyte et al., 2000; Wunderlich et al., 2015;
Zheng et al., 2016). Another cytochrome pertaining to this family,
CYP3A is involved in the metabolism of an extensive range of drugs and
can be strongly induced in fish by a variety of structurally unrelated
xenobiotics (Li et al., 2008). The 7-benzyloxy-4-trifluoromethylcoumar-
in-O-debenzyloxylase (BFCOD) enzyme activity has been frequently
used to evidence CYP3A induction (Della Torre et al., 2010; Hasselberg
et al., 2008; Quesada-García et al., 2013).

Among aquatic organisms, fish present some features that make
them ideal candidates to be used as sentinels of pollution (Güngördü
et al., 2012; Van der Oost et al., 2003; Whyte et al., 2000; Yildirim
et al., 2014). The size of a number of species is appropriate to make
macroscopic observations or to obtain tissues in a quantity high enough
for analyses. Furthermore, fish can be found virtually everywhere in the
aquatic environment and they play a major ecological role in the
aquatic food webs due to their function as a carrier of energy from
lower to higher trophic levels. In addition, they bioaccumulate toxic
substances.

The induction of some biomarkers due to the presence of pollutants
in a complex environmental sample can also be assessed in the
laboratory by exposing cell lines to appropriate concentrations of
extracts of this sample. From an ecotoxicological point of view, fish
cell lines appear as particularly relevant for this purpose and have been
previously used for that (Boronat et al., 2009; Quesada-García et al.,
2015) since their structures (for instance plasma membrane), metabolic
pathways, receptors, or enzymes are a reflection of those working in the
whole organism.

The main objective of this work was to evaluate the presence of
pollution in one of the most important water reservoirs of North Africa
by measuring detoxification enzyme activities in fish captured in the
lake and by evaluating the induction of the same enzyme activities in
vitro using cultured fish cell lines that were exposed to extracts of lake
sediments collected in the same places as fishes. In addition, we wanted
to determine the suitability of barbel (Barbus callensis, Cyprinidae), a
native north African fish species, to be used as bioindicator. Since this is
an omnivore and benthic fish it will be exposed to pollutants not only
through water, but also through direct contact with the sediment and
through different food kinds. In addition, the widespread distribution of
this species makes it a suitable model to be used in different
geographical locations.

The water reservoir object of this study is the Beni Haroun dam lake,
located on the north eastern part of Algeria (Fig. 1) (36° 33′ 18.55″ N; 6°
16′ 10.93″ E) and built on Kebir river, at the confluence between
Rhumel and Endja rivers. It is the largest dam in Algeria covering an
area of 5328 km2. The reservoir storage capacity is of about
960×106 m3. It serves drinking water to six provinces with a total
population of 4×106 people and irrigates 40,000 ha. It is also an

important fishery resource. Despite its importance, Beni Haroun dam
lake is also the sink of domestic sewages and industrial wastewaters
such as textile, mechanical engineering industry, tobacco industry,
petrochemistry and cement plants (Kerdoud, 2006), that constitute a
serious threat for the maintenance of water quality. In this work, we
have measured the induction of EROD and BFCOD activities in gill and
liver of barbel collected in three different places of this water reservoir
at different seasons. In addition, in order to generate information that
could help explain the observed inductions in vivo, we have measured
the same enzyme activities in vitro in fish cell lines exposed to extracts
of sediments collected in the same places as barbel.

2. Materials and methods

2.1. Chemicals and reagents

All reagents and chemicals were purchased from Sigma-Aldrich
(Madrid, Spain) at least that otherwise stated. Tris-HCl, sucrose, and
KCl were from Panreac. L-glutamine (200 mM), fetal bovine serum
(FBS), penicillin and streptomycin (10,000 U/mL), non essential amino
acids (NEAA), and Eagle's Minimum Essential Medium (EMEM) were
obtained from Lonza.

2.2. Sampling sites

Fish and sediments were sampled at three different sites in Beni
Haroun dam lake as represented in Fig. 1. For the selection of the
sampling sites we took into account possible pollution sources and
accessibility. The first station (RH) is situated in Rhumel river estuary,
which receives industrial and domestic waste water from Constantine
(with a total population of approx. 940,000). The second station (EN) is
situated at the Endja river estuary. This station is known to receive
sewage waters from some municipalities (total population of approx.
770,000 people) of the province of Mila. The third station is situated on
the basin (BH) of the Beni Haroun dam. This station, being situated in
the water exit of the dam, would serve as a final sentinel of the
pollutants received at both previous stations.

2.3. Fish sampling

Five sampling campaigns were carried out seasonally (March 2015,
May 2015, August 2015, October 2015, and Jaunary 2016) at each
sampling site. In total 87 barbel specimens were collected by local
fishermen using fishing nets. Animals were anesthetized using ethyl-
aminobenzoate methanesulfonate (MS222) and sacrificed. After record-
ing weight and total length, gill and liver tissues were removed and
subjected to macroscopic examination to detect any abnormality. Liver
weight was recorded. Tissues were deposited on ice, transferred to
laboratory in ice boxes, and stored at −80 °C until EROD and BFCOD
activities were measured. For each specimen, condition factor
(CF=1000×body weight/length3) and hepatosomatic index
(HSI=liver wet weight/total bodyweight×100) were calculated ac-
cording to Janssen et al. (1995) and Sloof et al. (1983).

2.4. Sediments sampling and extraction

Three sediment samples were collected per station and sampling
campaign (45 samples in total). These three samples of sediments were
mixed and stored at −80 °C. Thereafter, they were freeze dried,
crushed, passed through a 0.5 mm sieve and then stored at −20 °C
until submitted to extraction. For that, 2 g of each frozen dry sediment
sample was immersed in 20 mL of methanol and sonicated at 18 kHz for
60 s in ice using a Vibra Cell TM ultrasonic probe (Sonic &Materials
Inc., Newton, CT, USA). Thereafter, samples were centrifuged at
17,000g for 10 min, the supernatant was collected and passed through
a 45 µm filter, evaporated until dryness by means of a vacuum dry
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system (miVac Duo concentrator, Genevac Ltd., Suffolk, UK) and
recovered in 0.5 mL of methanol. Final extracts were stored at
−20 °C until their testing on cells (see below).

2.5. Preparation of microsomal fractions

The microsomal fraction was prepared as described by Valdehita
et al. (2012). In brief, 10 mg of gill or liver tissues were homogenized
for 5 s at 6 kh by means of an ultrasonic probe (Vibra Cell) in 1 mL of
homogenization buffer (100 mM trisHCl buffer pH=7.8 containing
20% glycerol, 0.25 mM sucrose, 150 mM KCl, 1 mM EDTA, 1 mM DTT,
0.25 mM phenylmethylsulfonuyl fluoride, PMSF, and 10 µg/mL of the
protease inhibitors leupeptin, aprotinin, and pepstatin). The homoge-
nate was centrifuged for 10 min at 6000g. The pellet was removed and
the supernatant was centrifuged at 16,000g for 60 min. The pellet was
then collected and diluted in homogenization buffer to be used in the
measurements of EROD and BFCOD activities.

2.6. EROD and BFCOD activities measurement in fish tissues

EROD activity was measured at room temperature in the micro-
somal fraction (undiluted, and diluted to a half, and to a fourth)
following the methodology established by Burke and Mayer (1974) as
detailed in Valdehita et al. (2012). 96 well plates (Greiner Bio-One
GmbH, Frickenhausen, Germany) were used for carrying out the
measurements. Each sample was measured simultaneously in three
plate wells (triplicate). The reaction was followed for 30 min by reading
the fluorescence at 532 nm excitation and 590 nm emission wave-
lengths every 10 min using a Tecan Genios plate reader (Tecan,
Maennendorf, Switzerland). Resorufin standards were used to quantify
the amount of resorufin formed during the assay. Final EROD activity
was expressed as the mean of the EROD activity obtained for each of the
dilutions of the microsomal fraction.

BFCOD activity was measured at 30 °C in the microsomal fractions
(undiluted, diluted by a half, and by a fourth) as described by Thibaut
et al. (2006). 96 well plates (Greiner Bio-One GmbH) were used. The
reaction was monitored for 30 min by measuring fluorescence each

10 min at excitation and emissions wavelengths of 409 and 530 nm,
respectively, using a Tecan Genios plate spectrofluorometer. 7-hydroxy-
4-[trifluoromethyl]-coumarin (HFC) production was calculated using a
standard curve with this compound. Final BFCOD activity was ex-
pressed as the mean of the BFCOD activity obtained for each of the
dilutions of the microsomal fraction.

The protein content in each well was measured by means of the
fluorescamine assay as described by Valdehita et al. (2012) using
bovine serum albumin (BSA) as a standard.

2.7. Cells and cell culture conditions

The ability of sediment extracts to induce EROD or BFCOD activities
and the potency of the induction were assessed by exposing cells to such
extracts. EROD activity was measured in the RTG-2 cell line. These cells
derive from rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) gonadal tissue and
show a fibroblast like morphology. BFCOD activity was determined in
PLHC-1 cells, derived from topminnow (Peociliopsis lucida) liver.

Both cell lines were purchased from the American Type Culture
Collection (ATCC). They were grown in 75 cm2

flasks in EMEM
supplemented with 10% FBS, 1% penicillin/streptomycin, 1% L-gluta-
mine, and 1% NEAA. RTG-2 cells were cultured at 20 °C and PLHC-1
cells at 30 °C.

2.8. Cells treatment and enzyme activities in sediments

In order to monitor the presence of pollutants in sediments, EROD
activity was measured in RTG-2 cells following the same methodology
described before (Valdehita et al., 2012). For that, RTG-2 cells were
seeded in 96 well transparent plates (Greiner Bio-One) at
2.5×105 cells/mL depositing 100 µL culture medium per well. Cells
were allowed to attach to the bottom of the wells for 24 h. Thereafter,
the culture medium was removed and new culture medium containing
sediment extracts at a maximal concentration of 1% was added to the
cells. Serial half dilutions of medium allowed obtaining different
concentrations of sediment extracts (equivalent to 2.5–40 mg sedi-
ment/mL media). β-naphthoflavone (βNF), was used as a positive

Fig. 1. Study area and sampling sites in Beni Haroun Dam Lake.
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control and responses obtained for a range of doses (1.6–272 ng/mL
media) served to generate the dose-response curve that allowed, for
each assay, the calculation of βNF equivalents (βNF-Eq) present in the
sediments (see Statistical Analysis Section below). They represent the
equivalent quantity of βNF that would induce a similar response to that
caused by the corresponding sediment extract. Methanol (used to
recover the sediment extract) and DMSO (used as βNF carrier) at the
maximal concentrations added to the treated cells (1% methanol, 0.1%
DMSO) were applied to a set of cells and served as carrier controls. No
effect on cell viability was observed at these concentrations of methanol
or DMSO. After 24 h incubation, medium was removed, cells were
washed with PBS (pH=7.5) and lysed in liquid nitrogen. Thereafter,
plates were allowed to thaw and EROD activity and protein content
were measured following the same methodology as detailed above for
the tissues. Each sediment sample was measured per duplicate in five
independent experiments.

For the measurement of BFCOD activity PLHC1 cells were seeded in
96 well transparent plates (Greiner Bio-One) (10×105 cells/mL, using
150 µL medium per well). After 24 h of incubation, medium was
removed and replaced by new medium containing sediment extracts
following the same protocol and using the same concentrations as for
EROD activity measurements. As before, 1% methanol and 0.1% DMSO
were used as carrier controls. Benzo[k]fluoranthene (BkF) served as
positive control and the response generated by a range of BkF
concentrations (3.9–504.5 ng/mL medium) served for the calculation
of BkF equivalents present in the sediments (See Statistical Analysis
section below). After 24 h of incubation medium was removed, cells
washed with PBS (pH=7.5), and BFCOD activity measured according
to Creusot et al. (2015). In brief, 100 µL of PBS containing BFC 50 µM
was added to each well. CYP3A activity was monitored during 30 min
using a TecanGenios at 409 nm exitation and 530 nm emission wave-
lengths. After BFCOD measurement PBS was removed, cells were
washed twice with PBS (pH=7.5), frozen in liquid nitrogen and total
protein was determined by flourescamine assay as described before.
Each sediment sample was analyzed per duplicate in five independent
experiments.

2.9. Statistical analysis

All statistical Analysis were performed using SigmaPlot 12.5
(SystatSoftware Inc., Chicago, IL, USA) software. In the case of data
obtained from fish, normality of data frequency distribution was
checked by means of the Kolmogorov–Smirnov test. In no case a
normal distribution was found, and therefore they were compared by
means of Kruskal-Wallis non-parametric test. The significance level was

set at p<0.05.
The calculation of the EC50s (effective concentration 50, defined as

the concentration causing a 50% response of the maximum one) for the
EROD and BFCOD activities from sediments measured by means of the
cell lines was made by fitting the enzyme activity results to a regression
equation for a sigmoidal curve: y=max/[1+(x/EC50)b]+min, (where
max is the maximal response observed, b is the slope of the curve, and
min is the minimal response). βNF-Eq or BkF-Eq for each sample extract
were calculated by interpolating the enzyme activity values for each
dilution of the sediment extract in the appropriate curve (that of βNF or
ΒkF). The final equivalents were the mean of those obtained for the
different dilutions.

3. Results

3.1. Water conditions and biometric parameters

Water temperature varied seasonally from 8.2±0.1 °C in January
at RH to 26.2± 0.1 °C in August also at RH (Table S1). Water pH values
ranged from 7.4± 0.0 to 8.3±0.0 Values of HSI ranged from
0.65±0.02 (for females in RH, in May) to 1.86± 0.11(for males in
RH, in August) (Table 1. Values corresponding to males and females are
presented in Table S2). Significant differences in HSI values among
places for each sampling date or among sampling dates for a particular
place are shown in Table 1. Table S2 shows also differences observed
between sexes.

Condition factor values ranged from 1.15± 0.07 (males captured at
RH in August) to 2.82±0.24 (females captured at EN in August) (Data
are presented in Table 1 and detailed values corresponding to females
and males are shown in Table S2. These tables show also the
corresponding statistically significant differences).

3.2. EROD activity in liver and gills

The results of EROD activity in liver and gills are shown in Fig. 2. In
liver tissue, no significant differences among sampling sites were
detected in March and May, with liver EROD values ranging from
26.2±7.0 to 67.1±7.6 pmol/mg/min. In August, EROD activity
exhibited an increase with respect to previous months, particularly in
fish captured in RH (158.2±120.3 pmol/mg/min) and EN
(104.3±68.7 pmol/mg/min) but no differences among sampling
places were detected. In October, EROD activity reached maximal
values in the three sampling places being values observed significantly
(p<0.05) different from those detected in March and May. EROD
activity in BH and EN was also different from that observed in August.

Table 1
Weight. length. condition factor (CF) and hepatosomatic index (HSI) of barbel (Barbus callensis) specimens used in this study.

Month Station n Weight (g) Length (cm) CF HSI

March 2015 RH 5 438.8± 43.87 24.8±0.6 1.75± 0.14ab 1.23± 0.02ab

BH 5 501.2± 68.98 24.4±0.75 2.02± 0.21 1.03± 0.06
EN 5 473.6± 21.84 23.8±1.04 1.98± 0.058ab 1.17± 0.085ab

May 2015 RH 6 496.33± 42.31 29.16± 0.74 1.68± 0.1ab 0.77± 0.050a

BH 6 547.5± 49.0 31.16± 0.90 1.72± 0.11 0.84± 0.05
EN 5 519±53.45 29.6±1.21 1.73± 0.10ab 0.87± 0.05

August 2015 RH 6 376.5.5±76.23 22.6±2.47 1.45± 0.16Aa 1.55± 0.16Ab

BH 6 569.16± 95.87 28±1.98 1.96± 0.23AB 1.01± 0.04AB

EN 6 841.6± 121.05 33.6±2.94 2.43± 0.16Ba 0.90 0.02Ba

October 2015 RH 5 680.5± 88.75 32.83± 1.85 2.02± 0.16ABab 1.07± 0.04Aab

BH 6 806.83± 38.84 35±0.28 2.30± 0.10A 0.96± 0.02B

EN 8 434.375±32.13 26.93± 0.34 1.60± 0.10Bb 1.31± 0.02Cb

January 2016 RH 6 708±5.85 30.27± 0.33 2.33± 0.013Ab 1.10± 0.016 ab

BH 6 551.16± 79.38 31.5±1.56 1.70± 0.17B 1.149±0.075
EN 6 547±63.12 30.33± 0.88 1.77± 0.15Bab 0.98± 0.016ab

Values are presented as mean±SEM. n is the number of fish. Significant (p<0.05) differences among stations in the same month are indicated by capital letters. Significant differences
(p<0.05) among months in the same sampling site are indicated by lowercase letters.
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Fish captured in station BH in October exhibited significantly
(p<0.05) higher EROD values (640.8±27,04 pmol/mg/min) than
those of RH and EN stations (190.7± 19.7 and 324.6±48.9 pmol/mg/
min, respectively). In January, a reduction to levels similar to those of
March, May and August was observed, so that EROD activity detected
in BH and EN was significantly lower than in October, but no
differences among sampling sites were detected.

In relation to the possible differences between sexes in hepatic
EROD activity (Fig. S1A), it must be mentioned that in August females
exhibited significantly (p<0.001) higher values of liver EROD activity
than males at RH and BH. In October, females in EN exhibited
significantly (p<0.01) higher hepatic EROD values than males.

In gills, EROD activity exhibited approximately values one order of
magnitude lower than those detected in liver (Fig. 2B). In March,
animals captured in EN and RH exhibited significantly (p<0.05) lower
EROD activity (2.5± 0.2 and 2.6± 0.6 pmol/mg/min, respectively),
than fish from BH (5.47 pmol/mg/min). In May, EROD activity in gills
approximately doubled the values detected in March, so that this
activity was significantly (p<0.05) higher than in March in the fish
captured in RH and EN. A decrease in EROD activity in gills was
detected in August, and continued diminishing in October, so that
values recorded in BH were significantly (p<0.05) lower than in
August and May, but no differences among sampling sites were

observed in these three months. Strikingly, in January a significant
increase in EROD activity was observed with respect to previous
months in gills of fish captured in RH and EN (16.84± 1.14 and
20.73±1.14 pmol/mg/min, respectively), being EROD levels statisti-
cally higher than in BH (3.80± 0.79 pmol/mg/min).

In general, EROD activity in gills of males did not differ significantly
from females (Fig. S1B), with the exception of station RH in August and
station BH in October, where males had lower EROD activity than
females (p<0.05).

3.3. BFCOD activity in liver and gills

Values of BFCOD activity in barbel livers ranged from 26.05± 1.68
to 247.97±31.87 (Fig. 3A). In March, BFCOD values in livers of fish
captured in EN were significantly (p<0.05) lower than those observed
in RH. In May, an increase of BFCOD activity was detected in BH and
EN (129.70±23.31 and 98,51±36.30 pmol/mg/min, respectively)
but BFCOD activity in livers of fish captured in RH decreased
(39.74±3.97 pmol/mg/min), showing significantly (p<0.05) lower
values than those of BH and EN. In August, BFCOD activity decreased
again in livers of barbels captured in BH and EN, so that values
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Fig. 2. 7-Ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) activity in tissues of barbel (Barbus
callensis) collected at Beni Haroun dam lake between March 2015 and January 2016.
(A) EROD values in liver. (B) EROD values in gills. Bars represent mean values± standard
error of the mean (SEM). Fish number for each place and time point appear in
parenthesis. Significant differences among different stations in the same month are
indicated by capital letters. Significant differences among months in the same sampling
site are indicated by lowercase letters. p<0.05.
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observed in BH (26.05±1.68 pmol/mg/min) were significantly
(p<0.05) lower than those detected in RH and EN. A general increase
in BFCOD activity was detected in October reaching maximum values
that were in several cases significantly (p<0.05) higher than in
previous months. In October, BFCOD activity in livers of barbels from
BH (247.97±31.78 pmol/min/mg) was significantly (p<0.05) higher
than in fish from RH and EN (152.30±14.69 and
152.06± 28.07 pmol/mg/min, respectively). In January, BFCOD ac-
tivity decreased in RH and EN (143.40±15.54 and
145.45± 3.80 pmol/mg/min, respectively) and was significantly
(p<0.05) reduced in BH (104.10±7.32 pmol/mg/min) with respect
to the previous month. No statistical differences were detected in this
month among sampling sites.

In liver, BFCOD activity did not show significant (p<0.05)
differences between sexes (Fig. S2A), with the only exception of values
detected in August in females captured in RH that showed significantly
(p<0.01) higher BFCOD levels than males.

Regarding gills, as in the case of EROD, BFCOD activity exhibited
much lower values than in liver, ranging from 5.86±0.42 pmol/mg/
min observed in the station EN during March to 17.75± 1.48 pmol/
mg/min detected in the same station in October (Fig. 3B). In March,
values observed in EN were significantly (p<0.05) lower than those of
RH and BH. A general increase in BFCOD activity was observed in May,
August and October without significant differences among sampling
sites for a given month or among months for a particular place. In
January, this activity decreased in all stations, particularly in BH where
BFCOD values were significantly (p<0.05) lower than those of the
other stations and than those observed in May, August and October.

3.4. βNF-Eq in sediment samples

All sediment extracts provoked an induction of EROD activity in
RTG2 cells (Table 2). However, only those extracts causing a concen-
tration-dependent increase in EROD activity, allowed us to calculate
βNF-Eq (Fig. 4). In March, sediment samples collected at BH displayed
βNF-Eq levels (0.40±0.03 ng βNF-Eq/mg dry sediment) significantly
(p<0.05) higher than those from RH (0.1±0.01 ng βNF-Eq/mg dry
sediment), while EROD induction in EN was so low that did not allow
the calculation of βNF-Eq. In May, samples from RH and BH were no
significantly different from those of the previous month and did not
show differences between them. EN sediments induced so low EROD
values that did not allow the calculation of βNF-Eqs. However, in
August only extracts from EN sediments permitted to determine of βNF-
Eq (0.17±0.03 ng βNF-Eq/mg dry sediment). In October, an impor-
tant increase in βNF-Eq values was detected in BH (1.94±0.23 ng
βNF-Eq/mg dry sediment) leading to values significantly higher than in

previous months. At the other sampling places, the induction of EROD
activity was so low that the calculation of βNF-Eq was not possible. In
January, βNF-Eq values remained high in BH (1.48±0.01 ng βNF-Eq/
mg dry sediment) and reached their maximum in the other two
sampling places (1.20±0.04 and 0.50±0.02 ng βNF-Eq/ mg dry
sediment in RH and EN, respectively), being βNF-Eq levels detected
in EN sediments significantly (p<0.05) lower than in the other two
places. In all cases, these values were significantly higher than those
observed in March, May and August.

3.5. BkF equivalents in sediment samples

In the present study, none of the sediment extracts induced BFCOD
activity in PLHC1 cells, so that the calculation of BkF equivalents was
not possible.

4. Discussion

In the present study, we observed an induction of EROD and BFCOD
activities in tissues of barbel captured at Beni Haroun dam lake, one of
the most important water reservoirs in the north of Africa.
Biotransformation enzymes, particularly EROD activity, have been
successfully employed as biomarkers to monitor chemical pollution of
the aquatic environment (Chiang et al., 2012; Quesada-García et al.,
2013; Wunderlich et al., 2015; Yilmaz et al., 2016). One of the big
advantages of using these enzyme activities as biomarkers is that they
are induced by very low levels of contaminants. As a consequence, the
detection of this activity must not be mandatorily associated to high
pollution but can also serve as an early warning that allows the
implementation of correction measures.

It can be appropriate in field studies devoted to monitor the
presence or the effects of pollutants in a particular place or water body
to take a pristine site as a reference (Asker et al., 2016; Barhoumi et al.,
2014; Yilmaz et al., 2016). In the present work, however, taking into
account the enormous size of the lake and the distance among the
sampling sites, we considered that comparisons could be performed
without an external pristine reference site. In addition, the differences
in physico-chemical properties (e.g. pH, temperature, organic content,
etc) between the waters of Beni Haroun and other external water bodies
would have added new variability factors that would have difficulted
the interpretation of results. Actually, since this is the first study
describing the induction of detoxifying enzyme activities in a fish
species present in Beni Haroun, probably will serve as a starting point of

Table 2
EROD activity in RTG2 cell lines induced by sediment samples collected at Beni Haroun
dam lake.

Month Sampling site Maximum sediment
concentration (mg/ml)

Maximum EROD activity
pmol/mg/min

March
2015

RH 40 36.19±5.39
BH 20 103.91± 10.04
EN 40 22.24±5.67

May 2015 RH 40 100.87± 13.13
BH 40 86.95±12.97
EN 40 9.82± 2.32

August
2015

RH 40 22.35±5.68
BH 40 14.34±1.95
EN 40 64.58±6.38

October
2015

RH 20 68.55±6.17
BH 40 122.22± 10.19
EN 40 17.04±2.34

January
2016

RH 40 118.73± 18.52
BH 40 121.69± 16.86
EN 40 82.00±8.18

Fig. 4. β-naphthoflavone equivalents (βNF-Eq) in sediment samples collected at Beni
Haroun dam lake. Bars represent mean values± standard error of the mean (SEM).
Significant differences between different stations in the same month are indicated by
capital letters. Significant differences among months in the same sampling site are
indicated by lowercase letters. p<0.05.
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further more detailed studies.
According to the literature, basal physiological EROD activity levels

in barbel range from 11.5±6.5 to 72.07± 33.8 pmol/mg/min (Aarab
et al., 2004; Hugla and Thomé, 1999; Vindimian et al., 1991). These
values are similar to the levels observed in March, May, and January in
the present study. However, the increase in the activity detected in
October suggests exposure of fish to EROD inducers. Indeed, Hugla and
Thomé (1999) previously reported a four fold induction of EROD
activity in barbel liver exposed to PCBs under controlled conditions.

The highest values of EROD activity observed in the present study
are similar to those detected in livers of other cyprinid, the common
carp (Cyprinus carpio), collected at some areas of the Ebro river polluted
with organochlorine compounds (Lavado et al., 2006) or to those
observed in livers of rainbow trout captured in farms and apparently
exposed to mixtures of very low concentrations of organic contaminants
(Quesada-García et al., 2013). This would support the idea that the
observed induction in barbel is due to contaminants present in the
aquatic environment.

In the present study, a continuous increase in EROD activity was
observed from May reaching the highest values at all sampling sites in
October. The increase observed in EROD activity in liver in August was
probably related with the advance of the dry season what favors the
concentration of contaminants in water and sediments that could pass
to the animals. The early rainy season in the study area started at the
end of September 2015, after a long dry period, so that all the pollutants
that could have been accumulated on the catchment could have been
introduced into the lake through runoff, leading to the high EROD
levels observed in October. In agreement with this idea, the highest
EROD activity was detected in October in BH basin, which constitutes
the exit point of the lake and therefore collects sediments and EROD
inducers from upstream points. In January, the activity went down
again. This effect can be explained by the continuous washing of
sediments along these months. The decrease of water temperature could
have contributed to the observed decline of EROD activity that has been
associated in other fish species, e.g. cod (Lyons et al., 2011), with a
reduction in metabolic activities.

Previous studies have demonstrated that sex is one of the most
important factors affecting EROD activity in fish (Whyte, 2000). In the
present work, the most important differences in liver EROD activity
between sexes appeared in August (see Supplementary Fig. S1), with
higher levels in females than in males. This moment coincides with the
end of the spawning period (May- July) of barbel, and therefore with a
decrease in the blood concentration of estrogens controlling ovulation
and spawning. Since it has been reported that estrogens lead to
decreases of EROD activity (Navas and Segner, 2001), the reduction
in the estrogen concentration could be related with the observed raise
in EROD activity. Furthermore, this observation is in accordance with a
recent study by Wunderlich et al. (2015) that reported an increase in
EROD activity in livers of Plagioscions quamosissimus females at the end
of spawning period in Barra Bonita reservoir in Brazil. However, the
higher EROD levels observed in females in August could also be due in
part to the higher size of females that are probably older than males.
This effect has been noticed by Hugla et al. (1995) in common barbel
(B.barbus), in which it was observed that mature fish collected from a
PCB contaminated site had higher EROD activity than juveniles. More-
over, Yilmaz et al. (2016) observed an increase of EROD activity with
the increase of size in Mullus barbatus captured at Mersin bay in Turkey.
If this effect is due to the fact that older fish have accumulated
pollutants for longer time or to a higher expression and/or activity of
detoxification enzymes associated with a higher size remains to be
investigated.

As previously reported (Andersson et al., 2007; Nahrgang et al.,
2010; Ortiz-Delgado et al., 2007), in the present study EROD levels in
gills were lower than in liver. This difference appears to be related with
the higher amount of CYP1A protein in liver, which is the main
metabolizing organ in fish (Hinton et al., 2001). However, gills

constitute an important site of biotransformation and a first barrier in
which the metabolism of a number of xenobiotics can be initiated
during their passage through the branchial epithelium (Jönsson et al.,
2003; Ortiz-Delgado et al., 2008; Oliva et al., 2014). The induction of
EROD activity observed in May and January in gills but not in liver
could be related with an early induction in gills by low levels of
contaminants that do not reach the liver. In August and October,
contrasting with the results observed in liver, we noted a decrease of
EROD activity in gills that could be the result of an inhibition of the
first-pass CYP1A dependent biotransformation caused by high levels of
pollutants that, however, would reach the liver. Such an effect has been
previously observed in sea bream (Sparus aurata) exposed to
200–500 µg/L benzo[a]pyrene (Ortiz-Delgado et al., 2007).

Although the induction of EROD activity in fish has been extensively
applied as a biomarker of pollution, works taking into consideration
other detoxification activities, as for instance BFCOD activity are really
scarce (see for instance Della Torre et al., 2010; Fernandes et al., 2013;
Quesada-García et al., 2013; Wassmur et al., 2010) and only a few
among them are field studies (Della Torre et al., 2010; Quesada-García
et al., 2013). In the present work, in barbel liver, BFCOD activity ranged
from 25±1 (BH, August) to 247±3 (BH, October) pmol/mg/min. The
basal physiological values of BFCOD activities reported in other fish
species range from 2 to 20 pmol/mg/min for rainbow trout (Hasselberg
et al., 2008; Wassmur et al., 2010), from 49.3 to 35.98 pmol/mg/min in
Senegalese sole (Solea senegalensis, Koenig et al., 2013; Solé et al.,
2014), from 53.8 to 57.5 in killifish (Fundulus heteroclitus, Hegelund
et al., 2004) and between 40 and 50 pmol/mg/min in crucian carp
(Carassius auratus, Xie et al., 2016). In a study carried out on farmed
rainbow trout, Quesada-García et al. (2013) found maximum BFCOD
values of 102±28 pmol/mg/min which were considered the result of
the induction caused by chemicals present in waters, since these values
decreased to 26±7 pmol/mg/min after maintaining the animals for 15
days in clean waters. BFCOD activity in red mullet (Mullus barbatus)
caught in a reference site was 9± 3 pmol/mg/min and increased to
32± 6 pmol/mg/min in fish captured in a PAH polluted area (Della
Torre et al., 2010). To the best of our knowledge there are no previous
data on BFCOD activity in barbel. Taking into account the values
observed in other species, the low levels detected in the present work in
August at all sampling sites could be considered basal for barbel. In
mammals, CYP3A is inducible by corticosteroids and synthetic analogs
as well as by a variety of therapeutic drugs (Curi-Pedrosa et al., 1994;
Van der Oost et al., 1996). Also in fish, BFCOD activity and CYP3A are
inducible by a variety of drugs as clotrimazol (Burkina et al., 2016; Li
et al., 2008). The increase of BFCOD activity observed in October in the
present work was concomitant with this of EROD, and would corrobo-
rate that the general increase in enzyme activity observed in this month
could be associated to the presence of xenobiotics. Variations of BFCOD
activity in the rest of the months, above the basal levels are difficult to
explain. Probably they are related with the presence of xenobiotics in
waters but also with the role played by CYP3A in the metabolism of
endogenous steroids like testosterone and progesterone (James et al.,
2005; Mortensen and Arukwe, 2007; Zhao et al., 2013). In gills, BFCOD
activity values were around one tenth of those observed in liver and no
variations were detected along the sampling period or among sampling
places. This would be consistent with a secondary role of this enzyme
activity in gills, as a first shield against pollution.

In order to corroborate our findings in fish tissues, we measured
EROD and BFCOD in fish cell lines exposed to extracts of sediments
taken in the same sampling places and times as barbel. Only some
sediment extracts provoked an induction of EROD activity high enough
to allow the calculation of βNF-Eq, being the highest values recorded of
1.95 ng βNF-Eq/mg sediment. These values are in the same range as
those reported by Quesada-Garcíat et al. (2015) using a similar
approach in sediments from a low contaminated river in Castile and
Leon, Spain. Furthermore, Boronat et al. (2009) found that βNF-Eq in
sediments from European high mountain lakes ranged from 0.035 to
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1.5 ng βNF-Eq /mg sediment. In the present study, the sediment
extracts with the highest βNF-Eq levels, are those collected at the same
time points and sampling places as barbel showing the maximal EROD
activity in livers and gills. This fact corroborates the idea that the
observed inductions are due to the presence of xenobiotics accumulated
in waters and sediments. In a similar approach using rainbow trout,
Valdehita et al. (2012) observed a strong induction of EROD activity in
livers and a parallel induction of EROD activity in RTG-2 cells caused
by extracts of sediments collected in the same places as trout. In the
present study, none of the sediment extracts induced BFCOD activity in
PLHC1 cells in vitro. It is possible that the BFCOD inducers were not
extracted by methanol, used for the extraction process in our approach
or that BFCOD activity was not induced in livers by the pollutants
present in sediments (but by their metabolites or by other substances).

Establishing the exact nature of the compounds responsible of the
observed inductions is out of the scope of our work but probably
particular groups of pollutants play a key role. Prototypical EROD
inducers include a number of persistent organic pollutants such as
PAHs, PCBs, or dioxins (Lyons et al., 2010; Van der Oost et al., 2003;
Whyte, 2000). It has been also reported that these substances could
increase BFCOD (Creusot et al., 2015) activity. In previous works
(Quesada-García et al., 2013; Valdehita et al., 2012) we observed that
EROD induction in trout could be related with the presence of very low
levels of a variety of PAHs. Considering the widespread presence of
PAHs that are being continuously released to the environment we tend
to consider that they constitute an important contribution to the
observed inductions. However, there exist a number of other substances
that may also contribute to EROD induction (Jos et al., 2007), including
pesticides (Babín et al., 2005; Casado et al., 2006; Li et al., 2013; Lin
et al., 2014) or pharmaceuticals (Fernández-Cruz et al., 2011; Li et al.,
2008, 2012; Martín-Díaz et al., 2009). The induction of BFCOD activity
has been normally associated to the exposure to pharmaceuticals
(Burkina et al., 2016; Creusot et al., 2015; González-Mira et al.,
2016). Pesticides can reach the studied dam lake due to the intense
agricultural activities around this area and pharmaceuticals are prob-
ably present in the waste waters that have their final fate in the lake.
These chemicals could have contributed to the observed increases of
EROD activity, and the concomitant raise of BFCOD activity suggest
that this kind of substances are present and accompanying those being
responsible of the EROD activity.

In conclusion, the present study demonstrates the presence in Beni
Haroun dam lake of EROD and BFCOD inducers, which may enter
waters via agricultural, industrial, and municipal wastes. Changes
observed in EROD and BFCOD activities corroborate the idea that the
concentration of these substances can show spatial and temporal
variations. The present study revealed the utility of the combined in
vitro and in vivo measurement of EROD and BFCOD activities in the
biomonitoring of water contamination. This study showed also that B.
callensis is a useful species for aquatic ecosystem biomonitoring since,
being a benthic species, interacts continuously with sediments where
pollutants could accumulate. In addition, due to its widespread
distribution in Algeria, Tunisia and Morocco, this barbel appears as a
promising sentinel species in this geographical area.
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