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RESUME

Les travaux présentés dans cette thése ont pour objectifs I'étude de la
toxicité des métaux lourds (cadmium, cuivre, zinc) vis a vis des plantes
aquatique flottantes, les lentilles d’eau (Lemna minor et Lemna gibba) et les
possibilités de d’utilisation des ces plantes pour remédier a cette contamination.
Des parametres d’évaluation de la toxicité ainsi que quelques biomarqueurs ont
été utilisés pour déterminer les effets de ces éléments sur ces organismes
végétaux.

Nous avons montré a travers les résultats de la premiere partie de ce
travail que le cuivre et le cadmium sont les plus toxiques. Des réductions
importantes de la croissance et de la teneur en chlorophylle ont été
enregistrées a faibles concentrations. Cette toxicité a réduit significativement
les capacités de I'absorption de I'azote et du phosphore par la plante.

Par ailleurs, 'ensemble des tests réalisés, au cours de la deuxiéme
partie, ont montré que ces trois métaux lourds affectent la croissance, 'indice
de stress et la quantité de la proline de la lentille d’eau L. gibba. Apres 04 jours
de traitement, une concentration de 102 a 10" mg L' de cadmium inhibe la
croissance de 25 a 100%, réduit I'indice de stress de 35% et de 89% et induit
des augmentations de la quantité de la proline de 44 a 567%. Dans les mémes
conditions, une concentration de 10* a 10" mg L' de cuivre inhibe la
croissance de 36 a 75%, réduit I'indice de stress de 19% a 81% et provoque
des augmentations de la proline de 67 a 288%. Des concentrations
comparables de zinc n’induit aucun effet. Cependant, des concentrations
élevées (4, 30 et 50 mg L") inhibent la croissance de 50 a 79%. Des
concentrations de 0,1 et 30 mg L™, induisent de faibles réductions de I'indice de
stress (3,8 a 22%) et des augmentations de la proline de 144 et 177%. Le suivi
de la concentration des métaux lourds dans les milieux de culture montre que la
lentille d’eau L. gibba est capable d’accumuler ces polluants. Ainsi, I'élimination
du cuivre et du zinc peut étre réalisée en 2 phases et est rapide durant les 2
premiers jours d’expérimentation (supérieur a 60%).

La rétention du cadmium est linéaire et dépend de la concentration
initiale. Des taux d’élimination de 90% ont été enregistrés aprés 6 et 8 jours de

culture en présence de 10" et 10° mg L' de cadmium.



La présence simultanée des métaux lourds et d’autres produits tels que
les pesticides dans le milieu représente un accroissement du risque
écotoxicologique potentiel par rapport a une contamination unique. L'effet de la
coexistence, du cuivre et du diméthomorphe, 02 fongicides largement utilisés
en viticulture pour le contrble des maladies fongiques, sur leur toxicité et leur
élimination par la lentille d’eau L. minor a été examiné. Le cuivre s’est avéré le
plus toxique en réduisant significativement la croissance de la plante (I'inhibition
maximale observée est de 90 % en présence de 1000 ug L' de cuivre). Le
diméthomorphe (pur DMMP ou formulé DMMF) affecte Iégérement la croissance
(inhibition inférieure a 45% en présence de 1000 ug L") aprés 168 h. Lorsque
les deux contaminants sont mélangés, une synergie a été observée aprés 96 h
d’exposition au cuivre et au DMMF. Aprés 168 h, I'effet s’atténue et I'interaction
se transforme en simple additivite.

Le mélange cuivre/diméthomorphe pur a induit une additivité d’effet des
deux contaminants aprés 96 et 168 h de traitement, respectivement.
L'élimination du cuivre par la lentille d’'eau dépend de la concentration en
DMMF. Par exemple, en présence de 250 ug L' de DMMF, la rétention du cuivre
passe de 36 a 41%. Lélimination du diméthomorphe varie entre 10 et 40 %
aprés 96h. Cette dépuration diminue en présence du cuivre et semble étre due
a la toxicité du métal.

Mots clés

Métaux lourds, pollution, toxicité, lentille d’eau, biomarqueurs, phytoremédiation
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ABSTRACT

In this work we investigated the toxicity of heavy metals (copper, cadmium and
zinc) for the floating macrophytes (Lemna minor and Lemna gibba) and their
removal by these plants. Results of the first part of this investigation showed
alteration of biomass, protein and pigments of aquatic plant tested particularly
with copper and cadmium. The presences of these metals in medium growth
reduce the removal capacity of phosphorus and nitrogen. The effects of
cadmium, copper, and zinc on the aquatic plant L. gibba were determined under
controlled conditions, in parallel their removal from the growth medium was
followed. The results showed that the three heavy metals affect growth, a
physiological stress index, and the contents of proline. After 4 days 103-10" mg
L' Cd inhibited growth by 25-100%, reduced D665/D665a by 35 to 89% and
increased proline content by 44- 567%. Under the same conditions, 10* to 10
ug L' Cu inhibited growth and D665 / D665a by 36-75% and 19-81% and
proline content increased by 67-288%. Comparable concentrations of Zn had
little effect. However, higher concentrations (4, 30, and 50 mg L") inhibited
growth by 50-79%. Also, 0.1 and 30 mg L induced a small reduction of
D665/D665a (3.8 and 22%) and proline accumulation (144 and 177%).
Monitoring metal concentration in the medium showed that L. gibba was able to
remove metals from the medium. Zn and Cu removal was biphasic, it was rapid
during the first 2 days (> 60% reduction) and slow (10-20%) during the following
8 days. For Cd, removal was linear and depended on the initial concentration. It
reached approximately 90% after 6 or 8 days for initial concentrations of
10" and 10° mg L7, respectively. The toxicity of copper and dimethomorph
alone and in combination, was assessed by growth inhibition of L. minor
cultures after 96 and 168 h. Copper had a severe impact on growth (maximum
inhibition: 90% at 1000 ug L") while dimethomorph (as pure ingredient DMMP or
formulated as Forum® DMMF) did not (inhibition < 45% at 1000 ug L") after 168
h of treatment. When both chemicals were combined, a synergistic effect was

detected after 96 h of exposure to copper and DMMF.

However, this interaction tented toward additivity after 168 h, respectively.
Additivity was also observed when DMM? replaced DMMF in the mixture of

copper and dimethomorph at 96 and 168 h.



The removal of copper depended on DMMF concentration. For example, with
250 ug L' of DMMF, removal of copper increased from 36 to 41%.

Depuration of DMMF by L. minor varied between 10 and 40% after 96 h. This
depuration decreased in the presence of copper possibly due to the metal
toxicity.

Keywords

Heavy metals, pollution, toxicity, duckweed, biomarkers, phytoremediation
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INTRODUCTION

Face aux pollutions massives qui dégradent I'environnement, la
préservation de sa qualité est 'un des problémes les plus préoccupants de
I'époque actuelle. Le compartiment aquatique a été longtemps, et est bien
souvent, le réceptacle final des rejets de pollutions d’origine anthropique. Il
révele des taux élevés en polluants supérieurs aux charges naturelles et est
I'objet de programmes de surveillances qui cherchent a quantifier et a prévenir
I'impact des pollutions [1].

Parmi ces produits polluants, les métaux lourds, du fait de leur stabilité
et de leur persistance dans I'environnement, sont propices au transport et a
I'accumulation dans certains compartiments de I'environnement. L'eau qu’elle
soit de surface ou souterraine, est dans la plupart des cas le réceptacle final de
ces produits potentiellement toxiques, des déchets solides domestiques et
industriels, et les eaux de ruissellement agricoles [2]. En Algérie, les métaux
traces, dans les eaux de surface et les eaux de mer, ont pour origines
différentes activités industrielles : activités métallurgiques, les tanneries et les
papeteries (Cd, Zn, Cu, Hg, Cr et Ni), les eaux usées (Zn, Cu, Cd, Pb et Ni),
I'agriculture par usage abusif des pesticides (Cu, Zn et Hg) [3 - 5].

La surveillance des écosystemes aquatiques est exercée depuis
plusieurs années afin d’éviter les conséquences parfois graves de la pollution.
Cependant, la qualité du milieu aquatique ne peut étre évaluée par une simple
analyse qualitative et quantitative des molécules présentes dans les eaux car
elle ne donne qu’'une image instantanée de la qualité de I'eau. En effet, ces
mesures ne permettent pas d’évaluer I'impact des différentes substances sur
les organismes peuplant I'écosystéme aquatique. C’est pour cette raison que
'une des meilleures fagons d’évaluer la qualité globale d’un milieu, consiste a
recourir aux organismes qui le peuplent. A I'heure actuelle, deux approches
complémentaires, basées sur I'étude des organismes vivants, sont utilisées :
les « bioindicateurs » et les « biomarqueurs ». Les bioindicateurs concernent
la recherche de certaines espéeces ou groupe d’espéces qui renseignent, par
leur présence (ou leur absence) et/ou leur abondance, sur la qualité des

milieux.
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Parmi ces bioindicateurs, les lentilles d’eau (végétaux qui colonisent la
surface des eaux stagnantes de qualité médiocre) sont considérées.

Les biomarqueurs regroupent les parameétres biologiques, biochimiques,
cellulaires ou physiologiques mesurés au sein d’'individus provenant du milieu
naturel. Le changement d’'un de ces paramétres révele I'exposition présente ou
passée d’'un individu a au moins une substance a caractére polluant [6,7].

L’'usage de marqueurs biologiques (ou biomarqueurs) s’est développé
depuis quelques années, dans les études de toxicité, parfois de maniére
normalisée [8]. Parmi les organismes utilisés dans les tests de toxicité, la lentille
d’eau (L. minor), organisme végétal représentatif du milieu aquatique d’eau
douce des régions tempérées est recommandée [9-12]. Cette lentille d’'eau a
manifesté de fortes accumulations de métaux lourds dans leurs tissus ce qui a
a suggeéré son utilisation pour I'évaluation et la surveillance des métaux dans
'eau [13-17].

Dans le cadre des activités de recherches initiées par le Professeur
Semsari en 1986 et qui visent a mettre en place des techniques de contréle de
la toxicité de certains produits chimiques en particulier les métaux lourds, les
objectifs de cette recherche consistent en I'examen de la toxicité de trois
métaux lourds (cuivre, cadmium et zinc) sur les lentilles d’eau L. gibba et L.
minor ainsi que I'étude des possibilités d’utilisation de ces espéces pour
I'élimination de ces métaux. En raison de l'importance des phénoménes
d’interactions entre les polluants, l'effet d’association d’'un métal et d’'un
pesticide sur leur toxicité et leur élimination par L. minor a été examiné.

La premiére partie de cette thése sera consacrée a une revue
bibliographique qui présentera des concepts de bases relatifs a certains métaux
lourds (Cu, Cd et Zn) et a leurs effets.

Les différentes approches expérimentales et les résultats de chaque
partie seront présentés en trois chapitres qui composent la deuxiéme partie de
cette thése :

o |’effet du cuivre, cadmium et zinc sur la teneur en protéines et pigments

(chlorophylle totale), la consommation de 'azote et le phosphore par la

lentille d’eau (L. gibba).
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e La toxicité du cuivre, cadmium et zinc sur la lentille d’eau (L. gibba) et
possibilités d’utilisation de l'indice de stress et la proline comme un
biomarqueur de stress. Les capacités de rétention des trois métaux par
L. gibba .

o |’effet de I'association du cuivre et du diméthomorphe (fongicide) afin
d’envisager les éventuelles interactions (synergie, additivit¢é ou
antagonisme) et son effet sur leur élimination par la lentille d’eau

L . minor.
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CHAPITRE 01

LES METAUX TRACES DANS L’ENVIRONNEMENT

1.1. Introduction

Ce chapitre est consacré a une revue bibliographique qui présentera
successivement des concepts de base relatifs aux métaux traces et a leurs

effets sur I'environnement.

De part I'objet principal de I'étude, il est nécessaire de présenter la
problématique générale des métaux traces dans I'environnement et leur
spécificité dans les cycles biogéochimiques des éléments. Dans ce contexte,
bien que nombreux sont les métaux toxiques, I'étude est orientée vers le cuivre,
le cadmium et le zinc qui ont des comportements chimiques et des effets

biologiques différents.

1.2. Définitions, origine et importance des métaux

Les éléments traces métalliques (ETM), sont des éléments dont la
concentration dans la crolte terrestre est inférieure a 1 g/Kg. Cette définition
est aujourd’hui utilisée a la place du terme « métaux lourds » (métaux qui
possédent des masses volumiques supérieures ou égales a 5 g/cm3), celle-ci
étant une appellation courante qui n’a ni fondement scientifique, ni application
juridique [18]. A ces éléments métalliques sont associés souvent les
métalloides comme I'arsenic ou le sélénium. La caractérisation des risques liés
aux meétaux traces nécessite une prise en compte de certains parameétres qui
leur sont spécifiques.

Une classification chimique de 'ensemble des métaux a été proposée
[19,20]. Les métaux sont répartis en trois classes : la classe A, la classe B et la
classe intermédiaire ou éléments de transition.

Les exploitations des métaux sont tres diversifiées, depuis les additifs de
plomb dans les carburants jusquaux sels dargent de [lindustrie
photographique, au nickel ou au cadmium des batteries d’accumulateurs, au
zinc des gouttieres ou au chrome des aciers inoxydables, au cuivre de

I'industrie électrique ou a I'arsenic des produits phytosanitaires.
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Les sources de contamination sont par conséquent aussi multiples.
Durant toutes les phases d’élaboration, d'utilisation et/ou de recyclage de ces
produits, des métaux sont rejetés dans I'environnement, soit directement dans
les eaux continentales ou marines, soit dans I'atmosphére transportés par les
vents, associés aux aerosols avant de se déposer par voie séche ou humide a
la surface de la terre ou des océans [21]. Le flux des éléments traces
métalliques dans I'environnement peut également provenir des sources
naturelles (de I'érosion des roches, des sols et les émissions volcaniques) ou
des activités anthropogéniques (industries, transport, agriculture) [9,22].

Le mouvement des métaux traces et métalloides entre le sol, les plantes,
leau et méme [I'atmosphere fait partie d'un complexe processus
biogéochimique dans la nature et est affectée par plusieurs facteurs qui sont a
la fois naturels et anthropiques [23]. Le parcours biogéochimique des métaux a
partir de ces sources naturelles et anthropiques dans I'atmosphére, systemes
terrestres et aquatiques ainsi que I'éventuel transfert trophique dans les milieux

de I'environnement et 'Homme est présenté dans la Figure 1.1.

Sources Naturelles Sources Anthropogéniques
Environnements Atmosphere Environnements
Aquatiques v Terrestres
Rivieres et Lacs — It Sols / Sédiments
Plantes «» Animaux o Plantes «+» Animaux
— £
]
=
9
>
(@]
(]
X
=]
(]
L
e I <+
Homme

Figure 1.1. Diagramme conceptionel illustrant les différentes voies de transfert

des métaux entre les différents compartiments de I'environnement [23].
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La part la plus importante de pollution par les métaux traces est apportée par
les sources anthropogéniques (Tableau 1.1). Les rapports en éléments traces
métalliques des sources anthropiques et naturelles sont tous supérieurs a 1
donc le risque de contamination des cycles biogéochimiques par les activités
humaines est trés grand. La conséquence de celles-ci est marquée par une
augmentation de la concentration en métaux dans les sédiments des riviéres et
des lacs (liée a leur faible solubilité aux pH habituels des eaux 5 a 9).

Tableau 1.1. Rapport en éléments traces métalliques des sources

anthropiques et naturelles dans I'environnement en tonnes/an [24].

Eléments Flux Anthropiques Flux Naturel Facteur
d’enrichissement
(A) (B) Anthropogénique
(AEF)
(A) (B)
As 150 90 1,7
Cd 43 4,5 9,6
Cr 7810 810 9,6
Cu 9162 375 24,4
Pb 3665 180 20,4
Hg 17,8 0,9 19,8
Ni 1134 255 4,4
Zn 7467 540 13,8

Leur mobilité et leur transfert dans les différents compartiments de
I'environnement est fonction des propriétés chimiques intrinséques de chaque
métal (Tableau 1.2). En particulier, il est important de considérer leur solubilité
dans l'eau et surtout le coefficient de partage du meétal entre I'eau et les
particules ce qui est déterminant a la fois dans le devenir, le transport et les

interactions avec les autres compartiments des écosystémes.
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Tableau 1.2. Quelques caractéristiques physico-chimiques des métaux [25,26].

Elément Solubilité a 20 °C | Coefficient de partage eau/particules
(gL™
Log Kp Type de milieu
3,20-7,09 MES Mer
Manganése 0a 3800
3,90 MES Riviére
Fer 0 a 1600 - MES Riviere
Cuivre 4,03a5,10 MES Riviére
Zinc 220 (ZnS0Oy4) 4,86 MES Riviére
Cadmium 5 (CdO) 3,70 - 5,80 MES Riviére

Les rejets de métaux lourds toxiques dans I'environnement représentent
un sérieux probléme de pollution affectant la qualité des eaux et des sols, d'ou
le danger direct pour la santé humaine. Du fait de leur stabilité et de leur
persistance dans I'environnement, les métaux lourds sont propices au transport
et a 'accumulation dans certains compartiments de I'environnement et peuvent
engendrés des effets sur les organismes vivants. En outre, certains éléments,
comme le Zn, le Cu, le Mn et le Fe, sont indispensables aux organismes vivants
mais peuvent devenir toxique a des doses importantes. D’autres métaux tels
que, le Pb, le Hg et le Cd, ne sont pas indispensables aux processus
métaboliques mais ils perturbent souvent le cours normal de ceux-ci, méme a
I'état de trace (tableau 1.3). A I'exception de faibles doses tolérables, de tels

métaux ont souvent un effet toxique.
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Tableau 1.3. Classification de quelques métaux lourds selon leur densité et leur
toxicité [27].

Métal Plantes Animaux Densité
Pt T 21,4
Hg T T 13,59
Pb T T 11,34
Mo E T 10,2
Cu E T E T 8,92
Ni T|E 8,90
Co E 8,90
Cd T T 8,65
Fe E E 7,86
Sn E 7,28
Cr E 7,20
Mn E T|E 7,20
Zn E T|E 7,14
\Y E E 5,96

* T : toxique ; E : essentiel.

Certains éléments essentiels, de transition, comme le fer, le manganése,
le molybdéne, le cuivre, le zinc et le nickel sont considérés comme des
micronutriments par rapport a la faible quantité demandée par les plantes [28].
Autres éléments de transition comme I'argent, 'or et le cobalt et les éléments
de non transition tels que l'aluminium ont montré des effets similaires sur la
croissance des plantes mais ne sont pas considérés comme éléments
essentiels [29-31]. En outre, les plantes absorbent également des éléments qui
n'ont pas de réle biologique connu et sont méme connus pour étre toxiques a
de faibles concentrations. Parmi ceux-ci, I'arsenic, le cadmium, le chrome, le
mercure et le plomb. Toutefois, méme les micronutriments peuvent étre

toxiques au-dessus de certains seuils.
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1.3. Comportement, distribution et devenir de Cd, Cu et Zn dans

'environnement aquatique

Le devenir des métaux dans I'eau est tributaire de leur nature et de leurs
propriétés, mais aussi des facteurs physiques et chimiques du milieu qui
conditionnent leur répartition sous différentes formes chimiques. De ces
derniéres dépend la répartition des métaux dans les différents compartiments
de I'écosystéme [32]. D’'une maniére simplifiée, les compartiments sont divisés,
entre le compartiment dit stationnaire, le sédiment et le compartiment circulant
comprenant les fractions particulaires et dissoutes du métal. En milieu
aquatique, le cadmium est sous diverses formes physiques (dissoutes,
colloidales, particulaires) et chimiques (minérales ou organiques). Les
transformations du cadmium dans l'environnement dépendent d’'un ensemble
de parametres physico-chimiques (la salinité, le pH, le potentiel redox, les
caractéristiques sédimentologiques, la nature géochimique des particules, la
concentration en chlorure). Dans le Tableau 1.4, sont présentées quelques
données sur les formes de cadmium les plus rencontrées dans les eaux
naturelles, dont les seuils sont fixés arbitrairement en fonction de leur taille, par

filtration et ultrafiltration [33].

Tableau 1.4. Distribution selon la taille de quelques espéces chimiques du

cadmium dans les eaux naturelles [33].

- lons libres

) -  Complexes inorganiques
Forme dissoute P 9aniq
- Complexes organiques

Exemple : Cd**, CdCI*

- Colloidales minéraux

(solution vraie)

Forme - Complexes organiques de poids moléculaire élevé
Colloidale Exemple : CdCOs3;, CdS, Cd-Acides Humiques

- Précipités inorganiques et organiques

Formes - Organismes vivants
Particulaires Exemple : Cd adsorbé sur les particules et les

organismes
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Les formes dissoutes (< 1nm) du cadmium sont présentes en milieu

. , R . 2 \
aquatique sous la forme d’espéces libre Cd™". Ces espéces forment des
complexes avec des composés minéraux ou organiques (ligands ou

complexants).

A pH = 8, la quasi- totalité du cadmium est présente sous forme Cd .
Pour des pH supérieurs a 8, le cadmium précipite avec les carbonates. En

outre, en zone cotiére lorsque les eaux douces rencontrent les eaux de mer, le
cadmium est complexé par les chlorures (CdCl,, CdCI", CdCls et CdCI42').

Pour une salinité faible, 'espéce CdCI" devient majoritaire dans le milieu alors
gu’en milieu marin, 'espéce CdCl, est majoritairement présente.

On rencontre le cadmium sous la forme colloidale (de 450 a 1 nm)
lorsqu’il se fixe a des oxydes de fer, des hydroxydes, des carbonates, des
argiles ou de la matiére organique colloidale.

Il se trouve sous la forme particulaire ( > 0,45 um) par intégration dans la
structure cristalline des minéraux détritiques (bruit de fond géochimique), par
liasison a une fraction organique (carbonates, restes d’organismes, pelotes
fécales), par précipitation avec différentes fractions minérales (carbonates,
phosphates, oxydes et hydroxydes de fer ou de manganése, sulfures) et par
adsorption sur des phases de différentes natures (argiles, matiéres organiques,

oxydes et hydroxydes de fer et de manganése).

Les concentrations naturelles du cadmium dans les riviéres et les mers
atteignent I'ordre de microgramme par litre. Ce taux normal de cadmium dans
eau peut aller jusqu’a 20 pg L™ selon le JECFA (Joint Expert Committee on
Food Additives : comité mixte FAO/OMS d’experts des additives alimentaires)
[34].
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Le cadmium est accumulé dans les sols, par I'emploi des engrais super
phosphatés qui favorise son passage dans les végétaux et dans les eaux. Les
rapports indiquent que les concentrations de Cd dans les sols non contaminés
varient de 0,01 & 5 mg.kg™' de sol [35]; toutefois, les engrais produits & partir de
minerais de phosphate constituent une source importante de pollution par ce
métal [36]. En outre, I'élimination inadéquate de déchets contenant du cadmium
a augmenté ses émissions dans des zones peuplées dans le monde [37].

A travers les dépots atmosphériques (secs ou humides), les applications
en agriculture, les déchets solides ou encore les boues provenant des stations
d’épuration, le cuivre arrive en majeure partie dans le sol. Dans ce
compartiment, la plus grande partie du cuivre est fortement adsorbée et
demeure dans les centimetres supérieurs du sol [38]. La nature du sol (pH,
composition chimique et granulométrie) conditionne de fagon importante son
transfert vers le milieu aquatique. Le lessivage et I'érosion des sols, mais aussi

les rejets ponctuels et diffus sont a I'origine de la présence du cuivre dans I'eau.

Dans le milieu aquatique, le cuivre peut étre présent sous différentes
formes (ions libres hydratés, complexé par des ligands inorganiques (e.g. OH’,
CI, HCO3*, PO4*), complexé par des ligands organiques (e.g. urée, acides
aminés, composés humiques et fulviques), adsorbé sur des colloides
inorganiques et organiques, précipité, adsorbé sur des particules organiques en
suspension, inclus dans la matrice de particules minérales [20].

Dans les eaux continentales, les concentrations du cuivre dissous sont
généralement comprises entre 0,2 et 30 pug L. Les concentrations moyennes
sont comprises entre 3 et 5 ug L™ [39]. La concentration moyenne mondiale

dans les riviéres a été estimée a 1,5 ug L™'[40].

Des concentrations nettement plus faibles et de I'ordre de 0,2 pg L™ en

moyenne, sont observées en milieu océanique [41].

Dans les sédiments d’eau douce, les concentrations varient de 16 a 5000
mg kg™'. Dans les sédiments marins, la teneur en cuivre varie de 2 a 740 mg kg’
1

[42].
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Il est rapporté dans quelques travaux que si la concentration moyenne
en cuivre dans les eaux de rivieres non polluées est de 10 ug L™, la

concentration de celles qui sont pollués varie entre 30 et 60 ug L™'[43].

Le zinc est indispensable au métabolisme des étres vivants (oligo-
éléments) ; en particulier comme co-enzyme. Il existe dans les eaux sous
diverses formes : ion hydraté [Zn(H20)**.], zinc complexé par les ligands
organiques (acides humiques et fulviques) et zinc adsorbé sur de la matiére

solide.

1.4. Effets de la pollution métallique sur les organismes aquatiques

Les métaux ont des effets divers sur les organismes aquatiques en

fonction du métal et de I'organisme considéré.

Le cadmium, contrairement a de nombreux métaux (Cu, Zn, Fe, Co...)
n‘a aucun rbéle métabolique connu et ne semble pas étre biologiquement
essentiel ou bénéfique au métabolisme des étres vivants. Il arrive parfois que le
cadmium remplace le zinc dans des systemes enzymatiques carencés en zinc
chez les planctons. Dans les milieux aquatiques, le cadmium est transféré aux
sédiments et est absorbé par les organismes évoluant dans et sur les vases. A
de trés fortes concentrations comprises entre 1 et 10 mg L™, soit 20.000 a
200.000 fois supérieures a celles normalement rencontrées dans le milieu
marin cétier, il provoque a court terme la mort des individus expérimentalement
exposés [33]. Le cadmium ne présente aucune toxicité aigue pour les
organismes aquatiques marins a des doses susceptibles d’étre rencontrées
dans le milieu. Au niveau subléthal, des concentrations de 0,05 & 1,2 uyg L™, il
n'existe pas d’intoxication en tant que tel. Cependant, il peut avoir un
dysfonctionnement physiologique tel que des anomalies dans le développement
embryonnaire et larvaire de certaines espéces, apparition de stress inhibant la

croissance [44].
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L’effet toxique du cadmium sur les plantes aquatiques est remarquable
par le ralentissement de leur croissance ou par un brunissement des feuilles qui
se manifeste par une disparition totale de la flore aquatique. Cette mortalité est
fonction de la concentration de cadmium se trouvant dans le milieu aquatique

des effluents.

Le cuivre présente, comme d’autres métaux (Fe, Al, Zn), la particularité
d’étre a la fois essentiel et toxique au-dessus d’'une certaine concentration. Son
caractére essentiel est lié a son implication dans au moins 12 protéines
importantes. Il joue en particulier un réle important dans l'utilisation du fer pour
la formation de 'hémoglobine. A titre d’exemple, la plupart des crustacés et des
mollusques possedent une protéine, 'hémocyanine, qui contient du cuivre et
représente leur principal transporteur d’'oxygéne. Dans le cas des végétaux, le
cuivre entre dans la composition de plusieurs enzymes qui interviennent dans le

métabolisme des sucres, de I'azote et de la paroi cellulaire [45].

Les effets néfastes du cuivre sur les organismes vivants se traduisent
généralement par des modifications des paramétres biochimiques et des
fonctions physiologiques. Des effets toxiques peuvent étre observés a partir de
concentrations ne dépassant pas 1 a 2 ug L™ [39]. La concentration pour
laquelle aucun effet n’est observé (PNEC. Predicted No Effect Concentration) a

été récemment évaluée a 1,6 ug L™ [46].

Les travaux réalisés montrent que dans les milieux aquatiques, le
phytoplancton ainsi que les invertébrés et les végétaux peuvent faire preuve
d'une certaine tolérance au cuivre. |l faut alors prendre en considération les
importantes variations de sensibilités spécifiques a chaque espéce, sachant
que la tolérance au cuivre reste principalement liée a sa biodisponibilité dans le
milieu. Le zinc comme le cuivre, est un métal essentiel, nécessaire, a la vie d’'un
grand nombre d'organismes, en quantité généralement faible. Sa toxicité vis-a-
vis des organismes aquatiques est relativement faible. Cependant, le zinc
ionique est facilement absorbé par les racines et pénétre dans les feuilles de
plusieurs plantes, en affectant la croissance, I'absorption de nutriments et

I'activité photosynthétique.
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1.5. Les métaux lourds et les plantes des sites contaminés

Les plantes absorbent les éléments essentiels et non essentiels a partir
des sols ou des eaux. La quantité d’éléments absorbée varie entre et au sein
des espeéces [47,48]. Des recherches ont montré que certaines plantes peuvent
accumuler des métaux toxiques a fortes concentrations [49]. Ces plantes
caractérisées par leur pouvoir d’ajuster les effets toxiques d'un polluant sont
capables de vivre dans des sites contaminés par des métaux lourds/métalloides
et constituent, ainsi, un bon candidat pour la phytoremédiation. En effet, les
plantes accumulatrices de fortes concentrations en métaux dans leurs tissus
sont dites hyperaccumulatrices. Ce terme a été utilisé pour définir les plantes
contenant dans leurs feuilles séches des quantités supérieures a 1000 ug.g”
de nickel [50]. Les plantes qui accumulent, dans leurs tissus, des quantités
supérieures & 100 mg Cd. kg™' (0.01%) ou supérieures & 500 mg Cr. kg™
(0.05%) peuvent étres considérées comme des hyper-accumulatrices [51].

En plus de ce pouvoir potentiel d’accumulation des polluants, en
particulier des métaux lourds, les changements susceptibles de se produire au
niveau de la plante offrent d’autres domaines d’utilisations de ces étres vivants.
En effet, l'utilisation d’organismes vivants, en paralléle des analyses physico-
chimiques, dans I'évaluation de I'état d’'un milieu a pris naissance au début du
XX siécle [7]. Ces organismes, considérés comme des bio-indicateurs (définis
comme des espéces ou des groupes d’espéces, dont la présence et/ou
'absence, ainsi que I'abondance reflétent la qualité d’'un milieu, permettent la
détermination avec précision I'impact et la progression de I'action anthropique
sur la vitalité des biocénoses [53,54]. Parmi ces plantes aquatiques, les
lentilles d’eau ont fait I'objet de plusieurs programmes de recherches.
L'utilisation de ces plantes comme bio-indicateurs, constitue un outil potentiel,
dans la biosurveillance de la qualité des écosystémes aquatiques
(biomonitoring des métaux lourds).

L’'importance réservée a l'utilisation de ces especes aquatiques a permis
le développement de plusieurs biomarqueurs (définis comme tout changement,
observable et/ou mesurable aux niveaux cellulaires, moléculaires,
biochimiques, induit par I'exposition d’un individu a au moins une substance

chimique a caractére polluant) [6].
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Ces biomarqueurs, indépendamment de leur type (biomarqueurs
d’exposition, de stress, d’altération), offrent des informations plus complétes sur
I'état sanitaire des organismes et constituent des signaux rapides et précoces
pour des stress particuliers ou généraux [55-57]. Certaines études se sont
orientées vers l'identification de biomarqueurs de stress. Les plantes
aquatiques, totalement ou partiellement submergées, ont été étudiées
principalement dans des écosystémes lagunaires, sous des stress d'origines
diverses (lumiére, température, hydrique, salin, les herbicides, les métaux, les
contaminants organiques).

Les principaux marqueurs testés sont " les réponses mesurables" qui se
produisent dans les activités photosynthétiques, les processus enzymatiques
de nutrition, synthése de métabolite secondaire, stress oxydatif et/ou

mécanismes de détoxication [58].

1.5.2. Toxicité des métaux lourds vis-a-vis des plantes

Les ions métalliques peuvent étres toxiques en activant les formes
réduites de I'oxygéne pour aboutir a la formation d’espéces radicalaires. Ces
dernieres réagissant, avec les molécules essentielles du vivant, telles que les
acides nucléiques, les protéines ou les lipides et engendrent des dégats
cellulaires comme des mutations, des dysfonctionnements enzymatiques ou la
peroxydation des lipides. Un certain nombre de réactions biochimiques se
produisent dans les plantes stressées par les métaux lourds/métalloides [59-
62]. La plupart de ces réactions sont produites par le déplacement des centres
cationiques de la protéine ou de l'augmentation des espéces reactives de

l'oxygéne (Figure 1.2).
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Figure 1.2.Toxicité des métaux lourds dans les plantes [76].
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Plusieurs métaux, connus par leurs réles biologiques et comme
eléments indispensables ; en exces, ils deviennent toxiques en facilitant la
production des espéces réactives de I'oxygéene (ROS) [63].

Les métaux promoteurs de stress tels que le cuivre et autres éléments
de transition produisent directement les ROS en participant dans les
conversions des oxydants relativement stables en radicaux [63,64]. Les ROS
geénérées par les métaux conduisent a la dégradation des lipides membranaires
et des chloroplastes [65-67]. D’autre part, le cadmium, métal fortement toxique
et qui n’est pas redox actif, induit une augmentation de la production des ROS :
indirectement, en remplacant un métal essentiel en tant que co-facteur au
niveau d’un site actif d’'une enzyme, ou par dégradation de glutathion [68,69].

Les plantes, exposées a des concentrations élevées en métaux lourds,
manifestent généralement des symptédmes observables (chlorose, petite taille,
forme recroquevillée, non séparation des frondes) qui refletent l'intensité et la
diversité des perturbations engendrées par ces contaminants sur le
fonctionnement cellulaire. L'apparition de la chlorose aprés une contamination
par le cuivre et/ou le cadmium a été reportée chez différentes espéces
aquatiques comme par exemple les plantes vasculaires a racines (Eichhornia
crassipes et Hydrilla verticillata) [70], les algues (Chlorella pyrenoidosa et
Scenedesmus acutus) [71] ou encore au sein du genre de Lemna [72]. Ce
phénoméne de chlorose est un symptdbme qui traduit la dégradation des
pigments et des membranes consécutives a un stress oxydant [73]. En plus des
chloroses, d’autres effets et symptémes, comme [l'inhibition de la croissance et
la formation d’individus de petite taille avec des formes recroquevillées,
suggerent des problémes de division et/ou d’élongation cellulaire. L’inhibition de
la croissance a souvent été observée en présence de métaux lourds tels que le
cuivre, le cadmium, le plomb [74]. Le cuivre est le métal modele dans le
blocage de I'élongation di au stress oxydant généré par ce dernier. Les
dommages oxydatifs subis au niveau du plasmalemme peuvent également
perturber les processus de croissance. Ainsi la dégradation des membranes
plasmiques peut entrainer une perturbation des canaux ioniques potassiques,
des transporteurs plasma-lemmiques et ATP-ases avec pour conséquence des
changements importants de I'homéostasie cellulaire [75]. L'illustration de

I'impact des métaux lourds sur les plantes est schématisée par la Figure 1.2



31

CHAPITRE Il

LES LENTILLES D’EAU, L’ECOTOXICOLOGIE ET LA
PHYTOREMEDIATION

2.1. Introduction

Les lentilles d'eau, « lenticules », sont des plantes aquatiques flottantes,
forment souvent une couche verte a la surface des eaux. Les Lemna montrent
une aire de distribution géographique trés étendue puisqu’on les retrouve sur
tout le globe du fait de leur capacité de s’adapter a une trés large gamme de
conditions trophiques [77,78]. Elles sont trouvées aux cinq continents. Les
milieux accueillant ces plantes sont variés. Il s’agit notamment de lacs,
d’étangs, de marais, de lagunes [79]. Elles appartiennent a la famille des
Lemnaceae et notamment aux genres: Lemna (L. minor; L. gibba et L.
Trisulca); Spirodela (Spirodela polyrhiza) et Wolffia (Wollfia arrhiza). Elles se
développent aux températures de I'eau entre 6 et 33°C, ils ont des dispositifs
structuraux simplifiés. Une feuille de lenticule est plate et ovoide encore
appelée fronde. Beaucoup d'especes de lentilles ont des racines qui
fonctionnent comme un organe de stabilité et qui tendent a se rallonger lorsque

des aliments minéraux dans I'eau sont épuisés.

La lentille d’eau douce ou « lentille bossue » ou encore « lentille d’'eau
gibbeuse » est une plante se propageant principalement par voie végétative ou
par bourgeonnement des petites feuilles (frondes), ovales et arrondies (2 a 5
mm de longueur), de couleur verte a brun-rougeatre, réunies par 2, 3 ou 4
convexes au-dessous (comme gonflées). Son habitat est constitué des étangs
d'eaux douces et marais. Elle se développe également dans les marais
légérement saumatres. Elle est rencontrée souvent associée a d'autres
espéces de lentilles. Dans certains conditions, en particulier en hiver, et au
printemps les frondes de L. gibba ne développent pas de gibbosité importante a
la face inférieure et restent plates, elles peuvent étres confondues avec L.
minor.

L. gibba est une espéce relativement thermophile, elle vit dans les eaux
stagnantes ou faiblement courantes. Aussi, elle est connue pour sa tolérance

importante aux sels et a la pollution des eaux [80].
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Cet hydrophile libre qui flotte a racines plongeant dans I'eau est confiné aux
eaux eutrophiques a pH neutre ou basique. Cette lentille a été localisée dans
plusieurs régions en Algérie : a 'est au niveau du lac Tanga situé a El Kala
(Wilaya de Annaba) ; Jardin d’essais (Alger), Oueds de Chiffa et Beni Salah
(Wilaya de Blida) ; a 'ouest, aux wilayas de Tiaret et Tlemcen. L. minor est une
monocotylédone appartenant a la famille des Lemnacées (taxonomie et
morphologie rapportée par Hillman [81]). Cette derniére fait partie de I'ordre des
Arales et du phylum des Pipérales [82]. Il s’agit d’'une plante vasculaire flottante
de petite taille qui se présente sous la forme de frondes (cladodes) trés vertes
de 2 a 5 mm de diamétre. Les cladodes sont réunies par des pédicelles souvent
en groupe de 2,3 ou 4 (Figure 2.1.a). Lorsqu’un plant mére arrive a un stade de
4 frondes, une scission des pédicelles se produit et va donner naissance a 2
individus filles composés de 2 frondes chacun. Les frondes de forme ovale sont
assez épaisses (plusieurs assises cellulaires), elles présentent deux faces
planes et une seule longue racine pivot sur leur face inférieure. En Algérie, L.
minor est une espece trés commune que I'on rencontre a la surface des eaux
calmes, notamment les étangs, les mares, les fossés. Une des caractéristiques
de la famille des Lemnacées est d’avoir une reproduction végétative trés rapide,
avec un temps de doublement du nombre d’individus de 1,3 a 2,8 jours pour L.
minor [83].

Figure 2.1.Lentilles d’eau : (&) L. minor ; (b) L. gibba
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2.2. Essais écotoxicologiques basés sur Lemna

Les tests écotoxicologiques en laboratoire (bioessais ou biotests) ont fait
I'objet d’'un développement et d’'une standardisation conséquente afin de fournir
des outils adaptés a I'évaluation des dangers des substances dans la démarche
d’évaluation des risques. L’objet de tels essais est la mise en évidence d’effets
toxiques sur des populations représentatives des écosystémes et appartenant a
des niveaux trophiques différents. Dans le cas des systémes aquatiques, sont
évalués les effets sur des bactéries, des producteurs primaires (algues), des
consommateurs primaires (micro-crustacés) et consommateurs secondaires
(poissons). Les caractéristiques de L. minor (croissance rapide, petite taille,
structure simple, facilité de culture) associées a un faible colt de la réalisation
de tests font de cet organisme un modéle végétale trés utilisé pour évaluer la
phytoxicité de divers contaminants du milieu aquatique comme les métaux [84-
87] ; les composés organiques [88]-90] ; les produits phytosanitaires [91-96] ;
les effluents industriels complexes [97], les boues de stations et les déchets de
combustion [98,99], et les surfactants [100].

D’autres espéces appartenant au méme genre sont utilisées dans les
études de toxicologie de I'environnement comme L. gibba, L. valdiviana, L.
polyrhiza, L. perpusilla, L. paucicostata [90], mais L. minor demeure la plus
frequemment employée [101]. Le test « Lemna » fait I'objet de plusieurs
normes qui codifient les conditions de culture, la durée des tests et les
parametres d’évaluation de la toxicité [102-105].

2.2.1. Conditions de réalisation de tests

D’une maniere générale, les lentilles, prélevées a partir d’'une culture
meére, sont réparties dans les différentes unités expérimentales contenant un
milieu nutritif enrichi en nutriments auquel le toxique est ajouté a diverses
concentrations. De nombreux milieux de culture ont été proposés, dérivant pour
la plupart du milieu de Hoagland [70]. L’article de Wang [90] peut étre consulté
pour une revue plus compléte, bien que non exhaustive, de ces milieux. En
paralléle, doivent étre réalisés des témoins négatifs, dépourvus de contaminant,

afin de pouvoir évaluer I'effet de la substance sur I'activité normale du végétal.
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Certains auteurs [83,104] préconisent également la réalisation de
témoins positifs bien que ces derniers soient peu fréquemment utilisés. Les
tests les plus considérés sont réalisés sur une durée de 04 jours (toxicité aigué)
ou 07 jours (toxicité subléthale « chronique »), en illumination continue (1600 a
6700 Lux) et a une température variant de 23 a 28°C [70]. Bien que certains
travaux aient été réalisés dans des conditions semi-statiques, c'est-a-dire avec
renouvellement des milieux [88, 89,106], la plupart des tests rapportés dans la
littérature sont effectués en conditions statiques. Ces derniéres s’appliquent
bien a des tests rapides et routiniers (« screening ») avec des molécules
organiques et des meétaux. En revanche, des chercheurs préconisent de
travailler en conditions semi-statiques (renouvellement journalier) lorsque I'on
travaille avec des molécules biodégradables ou volatiles [90]. Pour les effluents

ces mémes conditions sont recommandées par 'APHA [104].

2.2.2. Biomarqueurs et analyse de la phytotoxicité

Le parameétre le plus fréquemment retenu pour évaluer la phytotoxicité
est l'inhibition de la croissance estimée par le nombre de frondes, compté
quotidiennement sur toute la durée du test [9,10, 85, 92,108].

Néanmoins, d’autres indicateurs de phytotoxicité sont également utilisés.
Parmi ceux-ci, sont cités la biomasse fraiche ou séche [92], la teneur en
chlorophylle [94,108], le diamétre des frondes et la longueur des racines [90]
ou encore diverses activités physiologiques comme la production d’oxygene
[109] ou biochimiques telles que la teneur en ATP [110], I'incorporation du '*C
[112], la teneur en proline [113] ou encore I'activité de la catalase [113-115] et
de la superoxyde dismutase [116].

Dans ce cadre, il est intéressant de noter les différents symptébmes qui
refletent I'état général des lentilles comme les chloroses (perte de pigments),
les nécroses, le nombre des colonies, la perte des racines, la perte de la
flottabilité ou encore la non séparation des frondes filles [104]. Les résultats les
plus fréequemment donnés dans la littérature, tous paramétres confondus, sont
les valeurs de CIl et CEsp (concentrations inhibitrices ou effectives 50, qui
entrainent 50% d’inhibition, de réduction dun effet mesuré). Bien que
recommandées par [I'APHA [104], les CE4y, CEgy et NOEL (la plus petite
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concentration testée n’entrainent aucun effet notable), déterminables

graphiquement ou par calcul, ne sont que trés rarement rapportées.

2.2.3. Intérét du test Lemna

On peut s’interroger sur la qualité des tests Lemna et sur leur sensibilité
relative par rapport a d’autres tests végétaux. Des travaux montrent qu'il
existerait une légere différence de sensibilité aux toxiques entre les 2 especes
principales L.gibba et L.minor, la premiére étant la moins sensible des deux
[101]. La lentille d’eau est la plante vasculaire la plus fréquemment utilisée.
D’autres macrophytes, comme Elodea canadensis, Myriophyllum sp.
Ceratophyllum sp. ou Hydrilla verticillata, ont bien été parfois exploitées pour
réaliser des tests de toxicité, mais leur utilisation demeure marginale.

La faible représentation des plantes vasculaires submergées a racine
dans les études de toxicologie de I'environnement provient essentiellement de
la difficulté a les cultiver et a les manipuler au laboratoire, de leur croissance
lente et du quasi absence de validation des méthodes de test [70].

Lorsque la comparaison est possible, les résultats montrent que L.minor
est d'une sensibilité intermédiaire, dans une gamme de cinqg macrophytes, vis-
a-vis de quatre herbicides [117]. Le faible nombre de données dont on dispose
empéche cependant de pouvoir dégager une tendance générale, si elle existe.

En comparaison avec les tests d’algues, il n'apparait pas non plus de
regles bien précises et les différences de sensibilité varient en fonction des
composes testés. Ainsi, certains travaux montrent que les lentilles sont moins
sensibles a des résidus de combustion de charbon que Selenastrum
capricornutum et S. oligorrhiza [118] ou a des composés phénoliques chlorés
que Chlorella pyrenoidesa [119]. D’autres travaux montrent que l'atrazine est
deux fois plus toxique pour Scenedesmus subspicatus que L. minor [94] alors
que d’autres chercheurs rapportent une affirmation inverse avec S.
quadricauda [117]. Le mécocrop ( herbicide) est 16 fois plus toxique pour L.
minor que pour S.subspicatus [94].Si la sensibilité de L. minor est la méme que
celle de Chlorella vulgaris et de Selemastrum capricornutum vis-a-vis de la
métribuzine, I'alachlore et le métolachlore sont beaucoup plus toxiques pour
ces deux algues que pour la macrophyte qui tolere cependant moins bien ces

deux herbicides que Chlamydomonas reinhardtii [117].
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De part ses caractéristiques d’espéce flottante, L. minor permet
d’effectuer des tests de toxicité de substances hydrophobes présentes en
surface telles que des hydrocarbures, des surfactants ou des tensioactifs ce qui
ne répond pas aisément au test « algue ». Ce dernier trouve également ses
limites lors de [l'utilisation d’effluents turbides ou de composés colorés qui
absorbent une partie de la lumiére ; en raison de sa localisation superficielle L.
minor n'est pas affecté par ce phénoméne. Enfin, du fait de sa taille, il est
possible de distinguer a I'ceil nu différents symptébmes qui caractérisent une
détérioration de I'état sanitaire de L. minor ce que I'on ne peut pas évidemment
faire avec les micro-algues classiquement utilisées en toxicologie. De plus,
L.minor est une plante vasculaire, ce qui représente dans le régne végétal un
niveau de complexité supérieur a celui des algues. Par conséquent, il apparait
gu'au lieu de s’exclure, ces deux types de modéles se complétent. Leur
utilisation conjointe est donc fortement souhaitable pour déterminer la
phytotoxicité d’'un composé ou d'un effluent quelconque. Le test Lemna trouve
ainsi parfaitement sa place au sein d’'une batterie d’essais toxicologiques.
Cependant, comme avec tout modele, les résultats obtenus avec cette espéce
doivent étre interprétés avec prudence, notamment en ce qui concerne les
extrapolations a d’autres végétaux aquatiques et plus particuliérement les
plantes submergées et enracinées qui sont en contact non seulement avec la
colonne d’eau mais aussi avec les sédiments potentiellement contaminés, alors

que L. minor n’'occupe que la surface.

2.3. Plantes aquatiques et phytoremédiation

La phytoremédiation est définie comme ['utilisation de plantes pour
I'élimination de produits polluants dans les sols et les eaux, plus
particulierement les métaux lourds. Actuellement, plus de 800 espéces
végétales susceptibles d’étre actives par rapport a différents composés
chimiques ont été référencées et reportées dans deux bases de données
canadiennes (Phytorem® et Phytopet®) [120]. La phytoremédiation s'effectue de
facon naturelle par les plantes survivant dans [I'eau (rhizofiltration,
phytostabilisation ou phytofiltration) et les sols contaminés (phytoextraction,

phytodégradation, phytovolatilisation, rhizodégradation) [121-123].
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Les eaux polluées, qui peuvent étre traitées par phytoremédiation,
comprennent, les eaux usées et les eaux usées municipales (nutriments,
métaux), les eaux de ruissellement agricoles/eaux de drainage (engrais,
nutriments, métaux, arsenic, sélénium, bore, pesticides organiques), les eaux
usées industrielles (métaux, sélénium), des lixiviats de décharge, les eaux de
drainage (métaux), les eaux souterraines (organiques, meétaux) [124-127].
Certaines limitations des méthodes physico-chimiques traditionnelles
(différences d’efficacité entre métaux, colt élevé pour les grands volumes a
faible concentration en métal), les faibles colts associés a la technologie de
phytoremédiation ainsi que la possibilité de recyclage des résidus riches en

métaux expliquent l'intérét grandissant pour son développement [59, 128-130].

Le succeés de la phytoremédiation dépend en grande partie de la plante
(taux de croissance et capacité d’accumulation des concentrations élevées en
métaux [131]. En effet, plusieurs travaux de recherches sur I'accumulation des
métaux lourds et les possibilités d’utilisations des plantes aquatiques, telles que
les lentilles d’eau « L. minor ; L. gibba et L. polyhriza » ; Microspora et Pistia
stratiotes , comme nouvelle approche d’élimination de ces polluants des eaux
ont été réalisés [49,121,132-136]. La lentille d’eau L. minor a manifesté une
bonne capacité d’accumulation de certains métaux dans certaines conditions.
Un taux d’élimination de 75 a 90% du plomb aprés trois semaines de culture de

cette lentille dans une eau contenant 5 mg L™ de ce métal a été rapporté [132].

Cette plante est capable de prélever 76 et 82% de plomb et de nickel,
respectivement, selon [137]. Récemment, un taux d’élimination de 30% de
cuivre par L. minor a été enregistré par Olette et al., [95]. Cette propriété
accumulatrice des métaux lourds est derriére les propositions de la lentille
d’eau L. minor pour la phytoremédiation des eaux contaminées par de faibles
concentrations en métaux lourds comme le cuivre et le cadmium [138]. Des
travaux de recherche, sur la toxicité de l'arsenic vis-a-vis de L. gibba, ont mis
en évidence des taux de bioaccumulation d’arsenic élevé correspondant a une
réduction moyenne de sa concentration de 40% [139]. Par ailleurs, cette
espéce a présenté une forte tolérance a I'arsenic dans de la gamme comprise
entre 10 et 500 pg L™



38

Selon Robinson et al., [140], les plantes tolérant des concentrations
élevées d’éléments toxiques accumulent significativement les éléments non
essentiels. L’évaluation comparée de la tolérance et de 'accumulation du cuivre
et du chrome, par deux espéces de lentilles d’eau L. minor et L. gibba, par, a
montré que chez L. gibba une tolérance nettement supérieure aux effets
toxiques des deux métaux expérimentés [80]. Le chrome est moins toxique que
le cuivre et s’accumule a des taux supérieurs a ceux du cuivre dans les tissus
des plantes. Pour les deux métaux, I'accumulation est plus importante chez L.
minor. Cependant, L. gibba a été plus indiquée pour des applications en
phytoremédiation que L. minor, vu sa tolérance et sa productivité en biomasse.
Les potentialités de ces deux espéces pour des applications de ce type se
justifient par des taux d’accumulation élevés, spécialement pour le chrome ou
ils dépassent largement les 1000 ug g' de poids sec. En effet, les
concentrations des plantes en chrome obtenues dans ce travail atteignent 2140
Mg g'1 chez L. minor et 1710 pg g'1 chez L. gibba. Ces performances montrent
un potentiel fort intéressant en comparaison a d’autres macrophytes comme la

jacinthe d’eau par exemple [141].
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CHAPITRE 03

EFFETS DU CUIVRE, CADMIUM ET ZINC SUR LA TENEUR EN PROTEINES
ET EN PIGMENTS DE LA LENTILLE D’EAU ET EVALUATION DE LA
CAPACITE DE L’ABSORPTION DE L’AZOTE ET DU PHOSPHORE

3.1. Introduction

La pollution des écosystemes aquatiques par les métaux lourds a pris
des proportions graves en raison de leur toxicité et de leur propriété
d'accumulation [142]. Ce genre de contaminants constitue une menace réelle
pour la santé humaine dans de nombreuses régions du monde [143]. Dans
plusieurs régions du nord de I'Algérie, la contamination par les métaux lourds
en particulier le cuivre et le zinc est due aux activités anthropiques (agriculture
et métallurgie) [3].

L'utilisation des plantes aquatiques telles que la lentille d’eau, peut étre a
la fois un outil tres performant de diagnostic de ce genre de pollution et un
moyen pour assainir le systéeme aquatique. Cette technique de
phytoremédiation est d'un intérét considérable en tant qu’'une branche de I'éco-
technologie.

Les objectifs de cette partie de I'étude consistent a évaluer, dans une
premiére étape, la toxicité du cuivre, du cadmium et du zinc vis-a-vis de deux
espéces aquatiques (L. gibba et L. minor), par la mesure de leur impact sur la
biomasse, les pigments et la quantité de protéines.

L’azote et le phosphore, sont deux éléments indispensables aux plantes
et responsables du phénomeéne de l'eutrophisation. Leur assimilation par la
lentille d’eau L. gibba en absence et en présence de ces trois métaux a été
examinée dans une deuxiéeme phase. Cette propriété d’assimilation de
composés azotés et phosphatés par les plantes et les possibilités de
récupération de la biomasse sont parmi les critéres les plus importants pour la
sélection des espéces aquatiques pouvant étre exploitées en

phytoremédiation.
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3.2. Matériels et méthodes

3.2.1 Echantillonnage de la plante

Les lentilles d'eau (L. gibba et L. minor) utilisées dans ce travail
proviennent de trois sites :
e Le site du jardin d’essais d’El-Hama (Alger) qui est constitué d'un petit
bassin récepteur des eaux de pluies (cf. Figure 3.1a).
e Le site de Ben Azouz situé a I'Est de I'Algérie et plus précisément dans
la région d’El Kala, recevant des eaux non polluées.
o Le site de Beni Tamou, situé dans la wilaya de Blida, dont les eaux sont
fortement polluées (cf. Figure 3. 1b).
Des colonies , désinfectées par trempage rapide dans I'éthanol (Panréac, pur) a
0,5% (v/v) suivi d’'une immersion dans une solution d’hypochlorite de sodium a
0,5% pendant 3 min puis un ringage par I'eau distillée stérile ont été cultivées
dans un milieu nutritif minéral, puis placées sous conditions controlées :
température = 22 £ 2°C ; luminosité = 4000 Lux et une photopériode de 16 h de

lumiére et 8 h d’obscurité.

(b) : Lemna gibba dans la riviere
de Beni-Salah (Blida)

(a) : Lemna minor (Jardin
d’essais, Alger)

Figure 3.1. Sites de prélévements de la lentille d’eau
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3.2.2. Milieu de culture

Le milieu de culture utilisé est celui de Haogland légérement modifié dont

la composition chimique en mg L est la suivante [144]: Ca(NOs3),.4H,0,118;
KNOs3, 5,055; MgSO4.7H,0, 4,932 ; KH,PO4 0,68; FeS0O4.7H,0, 0,307 ;
K2SO4, 0,348 ; H3BOs, 0,286 ; MnSO4.7H20, 0,155 ; ZnSOy4, 0,022 ; CuSOy,
0,0079 ; NiSO4.7H,0, 0,00478 ; NaWQ4.2H,0, 0,00179 ; (NH4)sM07024.4H,0,
0,0128 ; Co(NO3),.6H20, 0,0049.

Avant stérilisation de ce milieu en autoclave a 120 °C pendant 20 min,

son pH est ajusté a 6.5 £ 0,1 par ajout de la soude 0,1N.

Les réactifs utilisés pour la préparation des milieux de culture sont tous
de pureté analytique reconnue (les proportions sont indiquées dans le tableau
3.1, Appendice 2). L’eau de dilution utilisée pour préparer ces derniers est une

eau distillée de trés bonne qualité (conductivité < 13 uS cm™) et de pH = 5,5.

3.2.3. Matériel végétal

La lentille d’eau utilisée a été prélevée d’'un bac de stockage (placé sous
conditions contrélées au niveau du Laboratoire des Productions Végétales du
Département des Sciences Agronomiques de I'Université Saad Dahlab de
Blida). Dix colonies de la lentille d’eau ont été cultivées dans des Erlen-
Meyers de capacité de 250 ml contenant 100 ml du milieu de culture. Un essai

témoin est prévu pour chaque test.

3.2.4. Concentrations en métal testées

Les milieux de cultures ont été contaminés par le cuivre (CuSO4.5H,0,
Panréac Quimica, pureté supérieure a 98%), le cadmium (CdCl,, Panréac
Quimica, pureté supérieure a 98%) et le zinc (ZnS0O4.7H,0, Merck, pureté
supérieure a 98%) de telle fagcon que leurs concentrations soient comprises
entre:

e 10" et1 mgL" pour le cuivre.
e 10* et 2 mg L™ pour le cadmium.

e 10" et40 mg L™ pour le zinc.
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3.3. Paramétres de phytoxicité

3.3.1. Inhibitions de la biomasse

Aprés chaque traitement, la biomasse est récupérée, séchée a l'air libre

puis pesée (matiére fraiche MF). Les inhibitions de la biomasse, | ,(%),

induites par le cuivre, le cadmium et le zinc aux diverses concentrations sont
calculées selon la formule suivante :
I (%) = 21 ~Mx 0 (3.1)
mr
Ou m; représente la biomasse mesurée dans le témoin et m, la valeur du
méme parametre en présence de I'un des métaux testés.

3.3.2.Teneur en pigments

Tous les deux jours de culture dans les milieux sans et avec métal, les
frondes de la lentille sont récupérées, essorées sur papier absorbant puis
pesées. Une quantité de 300 mg est broyée puis introduites dans des tubes de
10 ml contenant 5 ml de méthanol (Panréac, 99,99 %). Ces tubes sont ensuite
placés au bain- marie a 65 °C durant 20 minutes.

Apres refroidissement des extraits, 'absorbance a 470 nm, 652,4 nm et
665,2 nm est lue sur un spectrophotométre (Mini-spectrometer Shimadzu).

Les teneurs en pigments photosynthétiques (chlorophylle totale,
chlorphylle a et Chlorophylle b) sont calculés par les formules de Lichtenthaler
et Wellburn [145] :

Chla(ugL™") =16,72xAggs, — 9,16xA652,4 (3.2)
Chib(pgL™") = 34,09xAs55 4 —15,28xAggs.2 (3.3)
Chl(ugL™) = 24,93xAs, 4 +1,44xAgs (3.4)

Ou

Chla est la teneur en chlorophylle a,
Chlb est la teneur en chlorophylle b,
Chl est la teneur en chlorophylle totale.

Agss., estl'absorbance de I'extrait mesurée a 665,2 nm,
Ass».4 €St I'absorbance de I'extrait mesurée a 652,4 nm,

Les concentrations finales en pigments seront exprimées en ug g’ MF.
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3.3.1. Teneur en Protéines [146]

La teneur en protéines a été déterminée tous les 02 jours de culture. Les

frondes de la lentille sont récupérées, essorées entre deux couches de papier
filtre puis pesées.

Une quantité variant entre 270 et 280 mg de matiére fraiche est utilisée
pour I'extraction. La masse pesée est broyée dans 5 ml de tampon phosphate
de sodium (0,1 mM, pH 7,0) dans un mortier en céramique a froid. Le broyat
subi une centrifugation a 4500 tr.mn™" pendant 15 mn.

L’extrait obtenu a servi a la détermination de la teneur en protéines par
mesure de l'absorbance a 595 nm (As¢s) d'une solution contenant 3 ml de
réactif de Bradford (Sigma, B6916) et 100 pl d’extrait [146]. Une gamme de 0.1
a 1.4pg.pl'1 d’albumine bovine (Sigma) préparée dans du tampon phosphate de
potassium (0,1 mM, pH 7) a été utilisée pour I'étalonnage. Au sein de cette
gamme, une trés bonne corrélation est observée entre la réponse du
spectrophotométre et la teneur en albumine bovine (Figure 3.2, Appendice 3).

3.4. Mesure de la capacité d’absorption du phosphore et de I'azote

Les teneurs en azote total et en phosphore ont été déterminées, dans les
milieux faiblement puis fortement contaminés par le cuivre, le cadmium et le
zinc. Des témoins ont servi au suivi de I'évolution de la teneur en azote et
phosphore dans les échantillons sans plante et sans contaminants. Des
témoins avec plante sans contamination ont servi a la détermination de

I'assimilation de I'azote et du phosphore dans les conditions normales.

3.4.1. Dosage de 'azote total (Méthode de Kjeldahl)

L’azote organique, des échantillons prélevés des milieux de culture, est

transformé en acide minéral par une attaque acide. L’action oxydante de I'acide
sulfurique concentré sur la matiére organique est réalisée a chaud en présence
d’un catalyseur approprié (Appendice 4). Aprés deux heures de minéralisation,
une distillation aprés passage de 'ammoniac en milieu alcalin est effectuée.

Le distillat est recueilli dans une solution acide dont I'excées est titrée par
de l'acide sulfurique dilué. La quantité de l'azote total dans les milieux de
cultures a l'instant initial et a I'instant t est déterminée selon I'équation suivante :

0,0014 xVx4 .
m

TN (%) = 100 (3.5)
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Ou V : correspond au volume de 'acide sulfurique dilué utilisé lors de titrage
m : masse de I'échantillon analysé (50 g correspondant a 50 mL)
4 : facteur de dilution de minéralisat

Le taux d’élimination de I'azote par la plante est calculé selon la formule

suivante :

[N1o —[N]

RN (%) = L X100 (3.6)

0
Ou [N], représente la concentration de I'azote a I'instant initial,

[N], représente la concentration de I'azote a l'instant t.

3.4.2. Dosage du phosphore

Le phosphore dans les différents échantillons est déterminé par méthode

colorimétrique (ISO 6878-2004). Son principe est basé sur la réaction des
phosphates [PO; ] avec le molybdate d’ammonium en présence d’un

catalyseur (le tartrate d’antimoine et de potassium) en milieu acide. Le
complexe phospho-molybdique développe une coloration bleue, en présence
de [l'acide ascorbique, mesurable a 825 nm. Les concentrations
correspondantes en phosphore sous forme de phosphate sont déterminées par
extrapolation des absorbances sur la courbe d’étalonnage (Figure 3.3,
Appendice 3). Le taux d’élimination du phosphore par la plante est calculé selon
la formule suivante :

[PO; "] ~[PO; ],

Te O = oo

x100 (3.7)

Ou [POj*]0 représente la concentration en phosphore a l'instant initial,

[PO}]t représente la concentration en phosphore a l'instant t.

3.7. Analyse statistique

Trois expériences indépendantes ont été réalisées. Chaque
concentration a fait 'objet de trois répétitions. Les résultats représentent la
moyenne + écart type. L’étude statistique est réalisée par (SPSS Science
Software GmbH, Germany).

Les différences significatives sont déterminées par Student’s t-tests ou le

niveau de signification adopté est p < 0,05.
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3.8. Résultats
3.8.1. Effets sur la biomasse

La biomasse de la lentille d’eau, dans les milieux de culture sans métaux
lourds, a augmenté graduellement durant la période de culture (Figure 3.4).
Aprés 8 jours d’expérimentation, la biomasse de L. gibba et L. minor,
augmente de 60 a 165 mg et de 50 a 118 mg, respectivement soit une
croissance variant entre 57,62 et 63,63%.

Cette augmentation est plus rapide durant les quatre premiers jours de

culture avec un taux d’augmentation moyen de 53%.

180

160 —e— Lemna gibba

—w— Lemna minor
140

120 A

100

Biomasse (mg MF)

Temps (jours)

Figure 3. 4. Evolution de la biomasse dans le milieu de culture sans

métaux lourds (valeurs moyennes + Ecarts- types, n=3).

L’exposition des deux espéces de lentille d’'eau, L. gibba et L. minor, a
différentes concentrations en métaux lourds, a provoqué des réductions de la
biomasse (Figures 3.5 a 6).
Durant les deux premiers jours, contrairement a L. gibba, la biomasse de
L. minor a été sensiblement réduite par la présence des trois contaminants.
A des concentrations supérieures a@ 10 mg L™ en cuivre, les inhibitions
enregistrées pour L. gibba varient entre 4,25 et 5,05 % alors ont atteint des

valeurs comprises entre 8,75 et 15,78 % pour L. minor (Figure 3.5).
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o

30 A

Temps (jours)

Figure 3.5. Inhibitions de la biomasse en présence du cuivre pour

(a) L. minor et (b) L. gibba ; (valeurs moyennes * Ecarts- types, n=3).

Dans les mémes conditions, le cadmium a montré un effet comparable
sur la biomasse. Des inhibitions comprises entre 2,14 et 10% pour L. gibba et

entre 11,17 et 14,28% pour L. minor sont observées (Figure 3.6).
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0 T T T T
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Figure 3. 6. Inhibitions de la biomasse en présence du cadmium pour

(a) L. minor et (b) L. gibba ; (valeurs moyennes * Ecarts- types, n=3)

Contrairement aux deux premiers métaux (cuivre et cadmium), le zinc a
faibles concentrations (< & 10" mg L") inhibe faiblement la biomasse : aprés 2
jours, une inhibition maximale de 3% a été enregistrée pour L. minor (Figure
3.7). La prolongation de la durée d’exposition se traduit par des inhibitions plus
importantes avec un effet plus marqué sur la biomasse de L. minor. Ainsi,
I'inhibition de la biomasse passe de 2,98 + 0,25 a 21,01+ 1,00 % pour L. gibba
et de 3,50 £ 0,20 a 27,00+ 1,00 % pour L. minor lorsque la concentration en

zinc augmente de 10% 440 mg L™
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Figure 3.7. Inhibitions de la biomasse en présence du zinc pour

(a) L. minor et (b) L. gibba ; (valeurs moyennes + Ecarts- types, n=3)

3.8.2. Effets sur les pigments

L’évolution des teneurs en chlorophylle totale en fonction de temps, des
deux espéces de la lentille d’eau, est représentée par les Figures 3.8 a 10. Ces
teneurs, dans le milieu de culture sans contaminants (témoin), sont de 1003
50 ug g MF pour L. gibba et de 996 + 110 pug g MF pour L. minor.
Dans les milieux contaminés, une diminution de la chlorophylle est observée
des les deux premiers jours de la culture et qui devient significative a forte

concentration en métal.
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En présence du cuivre et lorsque sa concentration passe de 10*a 1 mg L™, la
teneur en chlorophylle totale de L. gibba décroit pour atteindre des valeurs de
944,32 + 30,50 ug g'MF et de 686,35 + 60,50 ug g' MF respectivement,
soient des réductions de 5,85 et 31,57%, respectivement. Les mémes taux de
diminution sont enregistrés pour L. minor. Cette diminution devient plus
importante, a la fin de la durée de traitement, avec des réductions comprises
entre 11,2 et 50,14% pour L. gibba et entre 15,21 et 59,69% pour L. minor. Les
inhibitions de la chlorophylle induites par des concentrations supérieures a 107
mg L™ en cuivre sont plus élevées pour L. minor. L’écart est significatif (p<
0,005) durant les deux premiers jours. Les frondes cultivées en présence de 10
1

mg L' et 1 mg L sont de petite taille, particuliérement chez L. minor et

fortement chlorosées.
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1000 4 I N B [Cu]=1 mg-L"
800 -
T
L T
600 |
400
200 -
0 - L - L - - !

0 2 4 6 8 10

%

) 0 T o

2 0 2 8 10

=2

o

S

% 1400

=, Il Témoin

£ b = [Cu]= 10* mg.L"
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=
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Figure 3.8. Teneurs en chlorophylle totale en présence du cuivre, (a) L. minor

et (b) L. gibba; (valeurs moyennes + Ecarts- types, n=3).
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Aprés deux jours, lorsque la concentration en cadmium passe de 10 & 2
mg L™, la teneur en chlorophylle totale de L. gibba décroit pour atteindre des
valeurs de 774,91 + 70,25 ug g' MF et de 716,44 + 40,50 ug g' MF
respectivement, soient des réductions de 2,8 et 28,57%, respectivement. Dans
les mémes conditions, les taux d’inhibition de la chlorophylle totale pour L.
minor sont de 5,0 et 35%. Cette diminution devient plus importante, a la fin de
la durée de traitement, avec des réductions comprises entre 10,20 et 57,25%
pour L. gibba et entre 15,20 et 63,54%. A Faibles concentrations (10 * a 107
mg L"), leffet inhibiteur de la chlorophylle par le cuivre est légérement
supérieur a celui du cadmium. Les frondes cultivées en présence de 2 mg L™

ont manifesté une forte chlorose avec une taille petite.
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Figure 3.9. Teneurs en chlorophylle totale en présence du cadmium,

4 0

(a) L. minor et (b) L. gibba ;(valeurs moyennes * Ecarts- types, n=3).
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Les teneurs en chlorophylle totale en présence des concentrations
inférieures & 10 mg L™ en zinc, diminuent faiblement tout au long de la durée
de traitement. En effet, aprés huit jours, des valeurs de 831,66 + 40,50 ug g
MF pour L. gibba et de 884,33 + 40,50 ug g’ MF pour L. minor, en réponse a
10" mg L™ de zinc soient des inhibitions de 11,39 et de 17% respectivement.
A fortes concentrations en zinc (20 et 40 mg L) la réduction des teneurs en
chlorophylle devient importante a partir du 4°™ jour de culture pour L. gibba. Il
est a signaler que les frondes cultivées dans les milieux de culture contaminés
par le zinc, sont en trés bon état et ne présentent aucun symptéme apparent de

stress.
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Figure 3.10. Teneurs en chlorophylle totale en présence du zinc,

(a) L. minor et (b) L. gibba ;(valeurs moyennes + Ecarts- types, n=3)
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Les teneurs en chlorophylle a et b enregistrent des diminutions au cours de
temps pour 'ensemble des échantillons contaminés (Figures 3.11 a 13). Le
rapport Chla/Chlb décroit en présence des trois métaux. Pour L. gibba, ce
rapport passe d’une valeur de 3,0 £ 0,20 a 1,04 £ 0,10 lorsque la concentration
en cuivre augmente de 10 & 1 mg L™ soit une diminution de 65 % par rapport
au témoin (Figure 3.11a). Pour L. minor, le cuivre a induit le méme taux de
réduction : lorsque la concentration en cuivre augmente de 10* a1 mg L™ le
rapport Chla/Chlb passe de 2,99 + 0,10 a 1,04 £ 0,10 soit une diminution de
65 % par rapport au témoin (Figure 3.11b).
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0,0 0,2 0,4 0,6 0,8 1,0 0,0 0,2 0,4 0,6 0,8 1,0
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Figure 3.11. Effets du cuivre sur les teneurs en chlorophylle totale, chlorophylle
a et chlorophylle b et le rapport Chla/Chlb de L.gibba aprés 8 jours ;
(a) L. gibba, (b) L. minor

En présence du cadmium, le taux de réduction du rapport Chla/ Chlb pour L.
gibba est de 50% (la valeur passe de 3,0 + 0,20 a 1,50 + 0,10 lorsque la

concentration en cadmium augmente de 10 & 2 mg L™) (Figure 3.12a).
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L’augmentation de la concentration en cadmium de 10 a 2 mg L™ a induit une
réduction du rapport Chla/Chlb de L.minor de 47,82% (la valeur passe de 2,99
+ 0,10 a 1,56 £ 0,20) (Figure 3.12b).

Chla/Chlb

Teneurs en pigments (ug g~ MF)

1000 H
800 H
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400 H

200 | B —

3 a
2,

—— Chlorophylle totale
—=— Chlorophylle a
—— Chlorophylle b

\

0,0 0,5 1,0 1,5 2,0

[Cd] (mg L)
Figure 3.12. Effets du cadmium sur les teneurs en chlorophylle totale,

0,0 0,5 1,0 1,5 2,0

chlorophylle a, chlorophylle b et le rapport Chla/Chlb aprés 8 jours ;
(a) L. gibba, (b) L. minor

Le zinc induit des réductions moins importantes du rapport Chla/Chlb (il décroit
de 3,0 £ 0,20 a 1,94 £ 0,10 et de 2,99 + 0,10 a 1,75 = 0,10 lorsque la
concentration en zinc passe de 10™* & 40 mg L™ pour L. gibba et L. minor

respectivement) soit des taux de réduction de 35 et de 41,47% respectivement

(Figures 3.13 a et b).
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Figure 3.13. Effets du zinc sur les teneurs en chlorophylle totale,
chlorophylle a, chlorophylle b et le rapport Chla/Chlb aprés 8 jours ;
(a) L. gibba, (b) L. minor.

3.8.3. Effets sur la teneur en protéines

La teneur en protéines des lots témoins de L. gibba augmente,
progressivement pour atteindre une valeur de 5,70 + 0,35 mg g~ MF, soit un
taux d’augmentation de 27% (Figure 3.14). La quantité de protéines dans L.
minor cultivée dans les milieux de cultures sans métaux, est passée de 3,75 +
0,20 4 5,0 + 0,20 mg g MF soit une hausse de 33,33% durant les 8 jours de
culture (Figure 3.15).

A des concentrations en métal inférieures a 10" mg L'1, les teneurs en
protéines de la lentille d’eau L. gibba, sont supérieures aux quantités
enregistrées dans les milieux sans métaux lourds (Figure 3.14). L’allure de la
courbe représentant I'évolution de la quantité des protéines en réponse a une

contamination par 10 et 102 mg L™ en cuivre est comparable (Figure 3.14a).
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La teneur augmente a partir d’une valeur moyenne de 4,6 + 0,13 mg g MF
pour atteindre des maximums de 8,00 + 0,75 mg g'1MF (+40% par rapport au
témoin) et de 12,80 + 1,0 mg g"'MF (+ 125% par rapport au témoin) (Figure
3.14a). La quantité maximale en protéines, en présence de 10" mg L, est
observée aprés 04 jours de culture (10 + 1,0 mg g'MF). Au-dela de cet instant,
la teneur décroit progressivement pour atteindre une valeur similaire a celle
obtenue en présence de 10“ mg L™ de cuivre. En présence de 10* et 10° mg
L™ de cadmium, la quantité de protéines augmente d’une fagon analogue tout
au long de la durée de culture pour atteindre une valeur de 9,50 + 0,4 mg g
'MF, soit une augmentation de + 67% par rapport au témoin (Figure 3.14b).
Aprés 04 jours de culture en présence de 10"'mg L™ de cadmium, la teneur en
protéines est maximale avec une valeur de 12,0 + 0,85 mg g™ MF (+140% par
rapport au témoin). Cette quantité se stabilise a une valeur de 11,0+ 1,0 mg g
'MF apreés 8 jours. La teneur en protéines augmente également en présence de
10* et 10" mg L' de zinc (Figure 3.14c). Cette augmentation est moins
prononcée comparativement au cuivre et au cadmium. Elle passe d’'une valeur
moyenne de 4,70 + 0,1 mg g~ MF a4 5,80 + 0,1 mg g MF en présence de 10™
mg L de zinc et & 6,70 + 0,1 mg g"MF en présence de 10" mg L™ de zinc,
soient des taux d’augmentation de + 1,75% et + 18% par rapport au témoin.
Une baisse de la teneur en protéine a été observée a fortes concentrations. La
réduction est plus importante pour une concentration de 1mg.L'1 en cuivre, la
quantité atteint les 2,50 + 0,17 mg g"' MF aprés les 8 jours de culture, soit une
baisse de 48%. Pour la méme durée, la baisse de la teneur en protéines en
présence de 2 mg L™ en cadmium est de 20% (Elle passe de 5,0 + 0,5 mg g™
MF & 4,0 + 0,17 mg g MF) (Figure 3.14). En présence de 20 mg L™ de zinc,
une stabilisation de la teneur en protéines au tour d’'une valeur moyenne de
4,80 + 0,1 mg g' MF mg L' a été enregistrée. Une concentration double (40
mg L'1) induit une chute de la quantité des protéines (- 23% par rapport au

témoin).
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Figure 3.14. Teneurs en protéines de la lentille d’eau L. gibba en présence du

(a) Cuivre ; (b) Cadmium et (c) Zinc ; (valeurs moyennes + Ecarts- types, n=3)
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Les teneurs maximales en protéines dans la lentille d’eau L. minor ont
été enregistrées aprés 8 jours de culture dans les milieux contenants 10 mg L
! en cuivre (la quantité des protéines passe de 3,15+ 0,20 a 10,11 £ 0,50 mg g
' MF) (Figure 3.15a). Des concentrations en cuivre supérieures a 102 mg L
provoquent une réduction de la quantité de protéines a la fin de la durée de
culture (6,50 + 0,55 et 2,00 + 0,10 mg g~ MF en présence de 10" et 1 mg L' de
cuivre, respectivement)

A des concentrations inférieures & 10" mg L de cadmium, la quantité
des protéines augmente tout au long de la durée de culture pour atteindre une
valeur moyenne de 8,00 + 0,1 mg g"' MF, soit une augmentation de + 60% par
rapport au témoin (Figure 3.15b).

Aprés 8 jours de culture, I'effet du zinc sur la teneur en protéines de L.
minor est insignifiant en présence des concentrations inférieures @ 20 mg L™
(Figure 3.15c¢). Néanmoins une Iégére différence entre la quantité de protéines
dans les lots témoins et ceux contaminés par le zinc aprés 4 jours (elle passe
d’une valeur moyenne de 3,50 + 0,1 mg g' MF a 4,65 + 0,1 mg g"' MF en
présence de 10” mg L™ de zinc, de 3,30 + 0,20 mgg' MF 45,50 + 0,15 mg g
'"MF en présence de 107" mg L de zinc soient des taux d’augmentation de
+ 3,33% et + 22% par rapport au témoin. Une baisse de la teneur en protéine a
été observée a fortes concentrations en zinc (de - 4 a — 30% par rapport au

témoin).
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Figure 3.15. Teneurs en protéines de la lentille d’eau L. minor en présence du

(b) Cuivre ; (b) Cadmium et (c) Zinc ; (valeurs moyennes + Ecarts- types, n=3)
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3.8.4. Capacité d’absorption du phosphore et de 'azote
Les résultats relatifs a I'évolution de la quantité du phosphore, dans les milieux
de culture, en fonction de temps en présence de L. gibba sont représentés par

la Figure 3.16.
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Figure 3.16. Evolution de la teneur en phosphore des milieux de cultures en
présence du : (a) cuivre (b) cadmium et (c) zinc

(valeurs moyennes + Ecarts- types, n=3)
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Des réductions importantes en phosphates ont été enregistrées dans les
milieux de cultures sans contaminants. Apres deux jours, la teneur passe de
1,29 + 0,01 mg L™ 40,6 + 0,01 mg L soit un taux d’élimination de 53,48%. A la
fin de la durée d’expérimentation, la réduction de la teneur en phosphore est de
86,82%.

Dans les milieux contaminés, un ralentissement dans la biosorption du
phosphore est observé. Ce phénoméne est remarquable a fortes
concentrations en métal. Cependant, en présence de 10™* et 10° mg L™ en
cuivre les réductions en phosphore sont de 58,64 et 50,38% respectivement
(soient des taux de ralentissement de 32,45 et 41,97% par rapport au témoin).
En présence de 107" et 1 mg L™ les réductions en phosphore sont de 16,03 et
8,30% respectivement, correspondant a des taux de ralentissement plus élevés
(81,72 et 90,43% respectivement).

Les réductions des teneurs en phosphore observées en présence de 10™
et 10° mg L™ en cadmium sont de 76,56 et 64,06% respectivement (soient des
taux de ralentissement de 11,81 et 26.21% respectivement). Des
concentrations plus importantes en cadmium provoquent un ralentissement de
la disparition du phosphore des milieux de cultures. La concentration passe de
1,29+ 0,154 0,97 + 0,08 mg L" et de 1,28 + 0,08 mg L™ a 1,15 + 0,06 mg L™
en présence de 10™ et 2 mg L de cadmium (ce qui correspond & des taux
d’élimination de phosphore de 24,80 et 10,15% respectivement).

La quantité de phosphore éliminée en présence de concentrations en
zinc identiques a celles du cuivre et du cadmium (10 et 10" mg L) est plus
importante. Les taux d’élimination enregistrés aprées huit jours de culture sont
de 80,62 et 83,72% respectivement. Dans les milieux de culture a fortes
concentrations en zinc (20 et 40 mg L), les réductions en phosphore restent
appréciables (71,31 et 62,50% respectivement). La comparaison des effets
séparés des trois métaux fait apparaitre que l'inhibition de la biosorption du
phosphore est plus marquée en présence du cuivre. Ainsi, par exemple, le
taux de réduction final du phosphore, en présence de 10“ mg L™ en cuivre est
de 58,64%, alors qu’il est de 76,56 et 80,62% en présence de la méme
concentration en cadmium ou zinc respectivement. En présence d’une
concentration plus importante en métal (10" mg L), ce taux atteint les 16,03,

pour le cuivre, 24% pour le cadmium et 83,72% pour le zinc.
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Les résultats relatifs a I'évolution du taux d’assimilation de I'azote par la
plante montrent que ce phénomeéne est sensible a la présence du cuivre, du
cadmium et du zinc. Le taux de réduction de I'azote des milieux de culture sans
contaminants est compris entre 60 et 75% (Figure 3.17). A la fin de la durée
d’expérimentation, en présence de 10* mg L' en métal une légére
augmentation du taux de réduction de I'azote est observée en présence du zinc
(80 £ 2% contre 75 £ 3% pour le témoin). Il semble donc qu'a faible
concentration (10 mg L™) le zinc exerce un pouvoir stimulant de la biosorption

de I'azote méme si cet effet reste non significatif (Figure 3.17).
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Figure 3.17. Taux de réduction de I'azote en fonction de temps a différentes
concentrations en zinc (valeurs moyennes + Ecarts- types, n=3).
A des concentrations élevées en zinc (20 et 40 mg L), une baisse sensible du
taux de réduction de I'azote est enregistrée. Dans ces conditions, ce taux est de
37% et 24% alors qu’il est de 75% pour le témoin. En présence des autres
métaux (cuivre et cadmium), aprés une légere hausse de la biosorption durant
les deux premiers jours (65 et 70% respectivement), les réductions observées
sont inferieures a celles obtenues dans le témoin (55% en présence du cuivre

et 30% en présence du cadmium) (Figure 3.18).
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A fortes concentrations en métal, I'effet inhibiteur de I'absorption de
I'azote devient de plus en plus important. En effet, lorsque la concentration en
cuivre passe de 0,1 8 1 mg L™ la réduction de I'azote passe de 25 & 12%. Ce
taux diminue de 23 a 11,5% quand la concentration en cadmium passe de 10
a 2 mg L. L’augmentation de la concentration en zinc de 107" 4 40 mg L™ se
traduit par une diminution des taux de réduction de l'azote de 72 a 24%
(p10,05).
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Figure 3.18. Taux de réduction de I'azote en fonction de temps a différentes
concentrations en cuivre et en cadmium

(valeurs moyennes + Ecarts- types, n=3)
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La comparaison des effets séparés du cuivre, du cadmium sur le taux de
réduction de I'azote montre une inhibition plus marquée de la biosorption de
I'azote en présence de 10 mg L™ en cuivre. Ainsi, le taux final de réduction de
I'azote est de 55% pour le cuivre et de 30% pour le cadmium.

Au-dela de cette concentration les inhibitions de la biosorption de cet

elément sont tres comparables (entre 11,50 et 25%).

111.9. Discussion

L’exposition de la lentille d’eau, a différentes concentrations en métaux
lourds (Cu, Cd et Zn), a entrainé des changements dans la physiologie de la
plante, observables a travers les biomarqueurs utilisés (biomasse, chlorophylle
et protéines). Généralement la biomasse des plantes aquatiques, en conditions
de culture favorables, elle augmente progressivement. Récemment, il a été
observé une augmentation graduelle de la biomasse de la jacinthe d’eau, la
laitue d'eau et Salvinia, dans des solutions synthétiques a différentes
concentrations en nitrates. Durant 10 jours de culture, la biomasse de la
jacinthe d'eau, la laitue d'eau et Salvinia est passé de 75 a 101-106 mg L™, 92-
94 mg L et 84-88 mg L™ soit 37, 24 et 15% d’augmentations respectivement
[147]. Au cours de cette étude le suivi de I'évolution de la biomasse, dans des
milieux de culture contaminés, de L. gibba et de L. minor, a révélé une inhibition
de cette derniére. A faibles concentrations (10™ et 10 mg L™), I'exposition
pendant 8 jours de la lentille d’eau au cuivre et au cadmium a induit une
inhibition moyenne de la biomasse comprise entre 5,6 - 15% et 5,1 - 12,31%,
respectivement. Pendant la méme durée de traitement, une concentration de
10 mg L™ en zinc inhibe la biomasse de L. minor de 3,5% et celle de L. gibba
de 2,98%. Cependant, des inhibitions de biomasse plus importantes sont
enregistrées a fortes concentrations en métaux lourds testés. Ainsi, 10" & 1 mg
L™ en cuivre inhibent de 23,35 & 29,84 % la biomasse de L. minor et de 18,75 &
25,07% la biomasse de L. gibba ; 10" @ 2 mg L™ en cadmium inhibent de 20,60
a 31,77% la biomasse de L. minor et de 17,39 a 28,62% la biomasse de L.
gibba. En termes de production de biomasse, il a été trouvé que le cuivre

devient toxique a une concentration supérieure a 1 yM (0,6537 mg L") [148].
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Cependant, la plante aquatique Hydrilla pourrait se développer et
accumuler le cuivre jusqu’a I'exposition a une concentration de 80 yM [149].
Cette différence semble étre due a la différence écotypique entre les plantes.

L’effet des trois métaux traces sur les pigments (chl, chla et chla) de la
lentille d’eau est visible méme a faibles concentrations en métal. Néanmoins,
les effets du cuivre et du cadmium sont plus marqués que ceux du zinc.

La toxicité du cuivre est due a l'existence de deux états d’oxydation
facilement inter-convertibles qui le rend trés réactif et peut ainsi catalyser la
formation de radicaux libres par réaction de Haber-Weiss. Ces radicaux libres
affectent I'appareil photosynthétique et catalysent également la dégradation des
protéines par des modifications oxydatives et augmentation de [Iactivité
protéolytique [150, 151,152, 215]. Pour le cadmium, dans une étude sur
Arabidopsis réalisée par Herbette et al.,[153], il a été démontré que cet élément
réduit les régulateurs des génes codant des enzymes de biosynthése de la
chlorophylle, les protéines de PSI et PSII, transporteurs d’électrons, H*-ATPase
ainsi que les enzymes du cycle de Calvin.

Les plantes exposées a des concentrations élevées en métaux lourds
manifestent généralement des symptdmes observables (chlorose, petite taille,
forme recroquevillée, non séparation des frondes) et qui refletent I'intensité et la
diversité des perturbations engendrés par ces contaminants sur le
fonctionnement cellulaire. L’apparition de chlorose aprés une contamination par
le cuivre et/ou le cadmium a été reportée chez différentes espéces aquatiques
comme par exemple les plantes vasculaires a racines Eichhornia crassipes et
Hydrilla verticillata [70], les algues Chlorella pyrenoidosa [71] et Scenedesmus
acutus, des macrophytes (P. pusillus) ou encore au sein de genre de Lemna
[72,111]. Ce phénoméne de la chlorose est un symptdme qui traduit la
dégradation des pigments et des membranes consécutives a un stress oxydant
[73]. En plus des chloroses, d’autres effets et symptéomes, comme l'inhibition de
la croissance et la formation d’individus de petite taille avec des formes
recroquevillées, suggérent des problemes de division et/ou d’élongation
cellulaire. L'inhibition de la croissance a souvent été observée en présence de
métaux lourds tels que le cuivre, le cadmium, le plomb [74].

Dans une étude, sur la toxicité de dix métaux lourds vis-a-vis de L. minor

[108], le classement par ordre de toxicité de ces derniers dépend du parametre
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de son évaluation. Sur la base des valeurs des ECsp, I'ordre suivant a été
établi :
Ag* > Cd* > Hg?*> Cu?*> Ni?*> Zn?*> Co?*> Cr (IV) > As (lIl) > As (V)

La teneur en protéines enregistre des réductions importantes en
présence des concentrations élevées en cuivre et en cadmium (48% en
présence de 1mg.L™" de cuivre et 20% en présence de 2 mg L™ en cadmium).
En effet, la teneur en protéines solubles dans les cellules des plantes est un
bon indicateur de leur état physiologique. La réduction de leur quantité semble
étre la conséquence d’'un ralentissement de leur biosynthése ou a I'accélération
du processus de leur catabolisme [154]. Les résultats de son travail sur la
toxicité du cadmium, indique que la dégradation des protéines en acides
aminés est en fait une adaptation des cellules a la carence en glucides. D'autre
part, le catabolisme accéléré est probablement due aux perturbations
considérables dans les systéemes membranaires, en réponse a la phytotoxicité
des meétaux. [] faibles concentrations en métaux traces testés, une
augmentation de la biomasse ainsi que de la quantité des protéines a été
constatée. Ce phénomeéne a été observé dans de nombreux travaux et qui est
supposé du a une induction des protéines de faible poids moléculaire ainsi que
les enzymes antioxydantes [12, 148, 155, 156,157]. L'incapacité des frondes de
la lentille d’eau a synthétiser des protéines aprés le traitement par le cuivre
pourrait étre causée par le stress oxydatif aigu par I'excés de ce métal dans les
cellules végeétales.

Les résultats relatifs a la biosorption du phosphore par L. gibba ont
montré une grande capacité de biosorption de cet élément sous forme de
phosphate par cette plante (87% d’élimination aprés 8 jours de traitement). Ce
taux d’élimination est trés proche de celui enregistré par Obek et Hasar [158].
lls indiquent une baisse de la concentration en phosphate de 15 mg L™ & 0,5
mg L™ (soit 97% de réduction) pendant 8 jours de culture de L. minor dans une
eau usée issue d'un traitement secondaire. Cependant, la capacité de la
biosorption du phosphore par L. gibba a montré une sensibilité significative au
cuivre. Ainsi, par exemple, le taux de réduction final du phosphore, en
présence de 10™ mg L™ en cuivre est de 58,64%, alors qu'il est de 76,56 et
80,62% en présence de la méme concentration en cadmium ou zinc

respectivement.
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En présence d’une concentration plus importante en métal (10 mg L),
ce taux atteint les 16,03 pour le cuivre, 24% pour le cadmium et 83,72% pour le

zinc.

Les résultats trouvés par Rahman et al., [159] indiquent que l'arsenic
comme métal induit une forte inhibition de la biosorption des phosphates par S.
polyrhiza L. Les résultats trouvés au cours de cette étude montrent que I'effet
du cuivre, du cadmium et du zinc sur la biosorption de l'azote est aussi
conséquent. Une inhibition plus marquée de la biosorption de l'azote en
présence de 10* mg L™ en cuivre. Ainsi, le taux final de réduction de 'azote est
de 55% pour le cuivre et de 30% pour le cadmium. Au-dela de cette
concentration les inhibitions de la biosorption de cet élément sont trés
comparables (entre 11,50 et 25%). Plusieurs travaux ont montré que le cuivre
entraine souvent des changements dans le métabolisme de I'azote, induit des
hausses en acides aminés libres et inhibe l'activit¢ de I'enzyme nitrate
réductase [160,161].

111.10. Conclusion

Les essais de toxicité réalisés au cours de cette premiere partie ont
montré d’importants effets des trois métaux testés sur, la biomasse, les
pigments et les teneurs en protéines de la lentille d’eau (L. gibba et L. minor).
Les inhibitions enregistrées sont plus importantes en présence du cuivre, du
cadmium puis le zinc.

L. gibba, dans des milieux non contaminés a manifest¢ une bonne
capacité de biosorption du phosphore et de 'azote. La présence de I'un des
métaux particulierement le cuivre et le cadmium a réduit son potentiel de
I'absorption.

Ces résultats justifient les possibilités d’utilisation de ce genre de plante
en phytoremédiation du phosphore et de I'azote (éléments responsables du
phénoméne d’eutrophisation) particulierement en absence et/ou présence a

I'état de trace des métaux lourds tels que le cuivre, le cadmium et le zinc.
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CHAPITRE 04
ETUDE DE LA TOXICITE ET DE LA RETENTION DU CUIVRE, DU CADMIUM
ET DU ZINC SUR LA LENTILLE D’EAU « L. gibba »

4 .1. Introduction

La contamination de [l'environnement par les métaux traces est depuis
longtemps d’actualité. Contrairement aux polluants organiques susceptibles de se
dégrader, les pollutions métalliques sont persistantes. Cependant, les écosystéemes
aquatiques, récepteurs directs de ces rejets, révélent des taux élevés de
concentrations en polluants supérieurs aux charges naturelles et sont I'objet de
programmes de surveillances qui cherchent a quantifier et a prévenir I'impact des
pollutions [1]. Ces métaux lourds sont caractérisés par leur toxicité vis-a-vis des
écosystemes aquatiques, la santé humaine et leur potentiel d’accumulation dans les
organismes. En effet, les plantes aquatiques, particulierement, les Lemna ont
manifesté de fortes accumulations de métaux lourds comme le cadmium, le cuivre et
le sélénium dans leurs tissus [13-15]. Cette propriété de bio-accumulation a suggéré
I'utilisation de ces plantes pour I'évaluation de la toxicité et la surveillance des
métaux dans I'eau [10, 16,17]. En ce qui concerne I'effet potentiel des métaux sur les
organismes aquatiques, de nombreuses études ont montré qu’ils sont toxiques a
I'état de traces, et I'exposition de ces plantes a ces substances provoque des
changements physiologiques et biochimiques. L’exploitation de ces modifications
pour I'évaluation de la toxicité de ces polluants a été largement discutée [11,
12,162]. Les objectifs de cette partie consistent, dans une premiére étape, a
examiner les effets toxiques induits par le cuivre, le cadmium et le zinc. En plus de la
mesure des inhibitions de la croissance, l'indice de stress défini par le rapport de la
chlorophylle sur son produit de dégradation la phéophytine (DOggs/DOess54) utilisé
avec succes pour 'évaluation de la toxicité des bryophytes aquatiques [163], ainsi

que l'accumulation de la proline comme marqueurs de stress ont été testés.

En raison de leur potentiel d’accumulation des contaminants minéraux
résiduaires émanant des activités anthropiques, plusieurs travaux de recherches sur

I'élimination des métaux lourds par les lemnacées ont été réalisés [59,133, 137].
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D’autre part, de fortes réductions en matiéres organiques ont été enregistrées
sur un bio-filtre a base de L. gibba [164,165]. C’est pourquoi I'étude de la rétention

de ces trois métaux lourds, par cette plante a été étudiée.

La lentille d’eau L. gibba a été choisie comme espéce modeéle pour cette étude.
Cette plante aquatique est caractérisée a la fois par ses facilités d’utilisation et de
culture, par son adaptation aux différentes conditions climatiques et est aussi
présente dans plusieurs régions [78].

4.2. Matériels et méthodes

4.2.1. Matériel végétal

La lentille L. gibba a été prélevée des cultures méres et sélectionnée sur la
base des critéres suivants : absence de nécroses, de chlorose et de contamination
algale, la colonie doit étre composée de deux frondes adultes de tailles identiques.
Le milieu de culture utilisé est celui de Haogland Iégérement modifié [144] (cf.3.2.2).

4.2.2. Conditions de culture

Des groupes de cinq individus, soit dix frondes, sont cultivés dans des
Erlenmeyers en verre de 250 ml de capacité contenant 100 ml de milieu de culture
stérile (pH = 6,5 £ 0,1). Les Erlenmeyers, fermés par un film plastique légerement
perforé, sont répartis en plusieurs lots et placés dans une chambre thermostatée (a
22 £ 2 °C) avec une photopériode de 16 heures de lumiére (4000 Lux) et 8 heures
d’obscurité.

4.2.3. Métaux lourds

Trois solutions méres ont été utilisées pour préparer les milieux de culture

contaminés :

e Une solution mére de cuivre & 10 mg L™, obtenue par dissolution du
sulfate de cuivre CuS04.5H,0 (Panreac Quimica, pureté supérieure a
98%), est utilisée pour préparer des milieux de cultures a différentes
concentrations en cuivre : 10%;10>; 102%; 10" et4 mg L.

e Une solution mére de cadmium a 10 mg L™, obtenue a partir du chlorure
de cadmium CdCl,; (Panreac Quimica, pureté supérieure a 98%), est
utilisée pour préparer des milieux de cultures contaminés par différentes

concentrations en cadmium: 10; 102et 10" mg L.
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e Une solution mére de zinc & 1g L™, obtenue par dissolution de sulfate de
zinc ZnS04.7H,0 (Merck, pureté supérieure a 98%), est utilisée pour la
préparation des milieux de cultures contaminés par différentes
concentrations en zinc : 102; 107 ; 4; 30 et 50 mg L.

Un milieu non contaminé est utilisé pour servir de témoin.

4.2.4. Paramétres de mesure de la toxicité

4.2.4.1. Croissance de la plante
Pour mesurer la croissance de la plante, un dénombrement des frondes est

réalisé chaque deux jours. A partir de ces valeurs, la croissance est déterminée par

la formule suivante [166]:

C(%) = x100 (4.1)

0
ou N,est le nombre de colonies moyen a l'instant t
N, est le nombre de colonies moyen a I'instant initial (No = 10).

Les taux d’inhibition de la croissance de la L. gibba, noté In(%), en présence du
cadmium, du cuivre et du zinc a différentes concentrations, sont calculés selon

la formule suivante :

x100 (4.2)

AN, — AN
(o) =—N "

t
Ou
AN, est la variation moyenne du nombre de colonies, observée dans le témoin,
AN est la variation moyenne du nombre de colonies en présence du métal.

4.2.4.2. Indice de stress physiologique (DOg4s/DOgs, )

L’indice de stress physiologique correspond au rapport de la chlorophylle
et de son produit de dégradation « la phéophytine totale » [163,167].

Pour chaque mesure, 230 mg de biomasse fraiche sont prélevées tous
les 2 jours. Ce matériel végétal est broyé, a I'aide d’'un mortier en céramique,
dans 5 ml d’acétone a 90% (Panreac Quimica, pour analyses), puis placé dans

des tubes en verre de 50 ml de capacité contenant 15 ml d’acétone, pendant 24
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heures, a I'obscurité et a une température égale a 5°C. L’extrait obtenu est
centrifugé a une vitesse de 3000 tours par minutes pendant 10 min a 20°C.

Les absorbances a des longueurs d’onde de 665 et 750 nm ont été
déterminées par un spectrophotometre (Mini-UV  spectrophotométre
Shimadzu). Le réglage du spectrophotométre est réalisé par une solution
d’acétone 90% (blanc).

La conversion de la chlorophylle en phéophytine est réalisée par I'ajout
de 10 pl d’acide chlorhydrique concentré (37%, Fluka Chemika) a 3 ml d’extrait.
Apres 2 minutes, une mesure de I'absorbance aux deux longueurs d’onde 665
et 750 nm est a nouveau réalisée. Le rapport étudié (DOs/DOg;s,) qui est la
densité optique de I'extrait a 665 nm acidifié et non acidifié est corrigé par une

lecture de I'absorbance de I'extrait a 750 nm. Les indices de stress sont notés

IS et sont calculés selon la formule:

DO665 B DO750
DO665a - DO750a

IS =

(4.3)

Ou

DO est 'absorbance de I'extrait non acidifié mesurée a 665 nm,
DO, est I'absorbance de I'extrait non acidifié mesurée a 750 nm,
DO, est 'absorbance de 'extrait acidifié mesurée a 665 nm,

DO, est 'absorbance de 'extrait acidifié mesurée a 750 nm.

4.2.4.3. Dosage de la proline

La proline est dosée selon la méthode décrite par Troll et Lindsley [168].
La proline et I'hnydroxyproline, obtenues par extraction au méthanol a 40% (v/v),
mélangées avec la ninhydrine en milieu acide et a chaud donnent un composé
rose, soluble dans le toluéne, et susceptible d’'un dosage spectrophotométrique
a une longueur d’onde de 528 nm. Pour chaque test, une biomasse de matiére
fraiche dont la masse est 100 a 150 mg est mélangée au méthanol a 40%
(v/v). Aprés 1 heure d’extraction a 80°C, de I'acide acétique et de la ninhydrine

sont ajoutés a l'extrait. Aprés homogénéisation, I'extrait est placé dans de I'eau
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bouillante pendant 30 min. Une coloration rose se développe. Aprés
refroidissement, 5 ml de toluéne sont ajoutés, deux phases bien distinctes

apparaissent.

La phase supérieure est récupérée et une lecture de I'absorbance a 528
nm est réalisée. Une série de solutions étalons de concentration comprise entre
0 et 200 pug mi™ a servi & I'établissement de la courbe d’étalonnage (Figure 4.1,

appendice 6).

4.2.5. Taux de rétention des métaux lourds

Des cinétiques ont été effectuées sur 10 jours au cours desquels des
prélevements périodiques (chaque deux jours) ont été effectués. Le dosage des
trois métaux lourds dans le milieu prélevé a été réalisé par absorption atomique
a flamme en utilisant comme gaz vecteur un mélange (air/acétylene). L'appareil
est de type Perkin Elmer 300. A faibles concentrations en cuivre et en
cadmium (10 et 10° mg L™), la méthode des ajouts dosés a été utilisée. Les
taux de rétention des trois métaux lourds sont calculés par la formule ci-aprés
[169] :

R(%) = Co=Ct 100 (4.4)
Co

Ou C, et C,représentent les concentrations résiduelles du métal a l'instant

initial et a l'instant t.

4.2.6. Analyse statistique des résultats

Chaque essai a fait I'objet de trois répétitions. Au cours de chaque
traitement, pour chaque concentration trois répétitions ont été réalisées avec un
témoin. Les résultats présentés dans les différentes figures représentent les
moyennes arithmétiques avec les écarts —types correspondants. Les analyses
statistiques ont été réalisées par SigmaStat 3.0 (SPSS Science Software
GmbH, Germany). Les réponses de la plante exposée aux métaux lourds sont
analysées par comparaison avec le témoin a 'aide du test de Student’s t-test et
des valeurs de p inférieures a 0,05 ont été retenues pour définir la significativité

du traitement.
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4.3. Résultats

4.3.1. Effet des métaux lourds sur la croissance de L. gibba

La figure 4.2 montre la croissance de L. gibba en présence des
différentes concentrations en cuivre a différents instants.

A de faibles concentrations (10* et 10> mg L), I'effet du cuivre sur la
croissance est relativement faible durant les huit premiers jours de traitement.
Apres quatre jours d’exposition de la plante au cuivre a ces faibles
concentrations, les taux de croissance observés varient entre 30 et 35%, soit un
taux d’inhibition de la croissance inférieur a 25%. Au dela de 4 jours
d’'exposition, le taux de croissance augmente pour atteindre des valeurs
maximales au bout du 10°™ jour (100% & 10“* mg L™ et 90% & 10°mg L™ en
cuivre), avec des taux d’inhibition inférieurs a 36 %. En présence de 102 et 10™
mg L' de cuivre, les taux de croissance (20%) sont nettement inférieurs a
ceux enregistrés dans le témoin (35%), soit une inhibition significative (p <
0,05). Cet effet inhibiteur augmente avec la durée de I'exposition pour atteindre
les 54 et 75% a 102 et 10" mg L' par rapport au témoin, respectivement.

Contrairement au cuivre, le cadmium aux concentrations considérées,
affecte la croissance d’'une maniére significative (p< 0,001). Cependant, de
faibles taux de croissance, ont été enregistrés a compter du 4°™ jour de culture
(inférieur a 30% en moyenne), comparativement au témoin ou le méme taux a
atteint une valeur de 40% soit une inhibition de 50%. L’inhibition de la
croissance par ce métal s’avére plus importante avec des taux d’inhibition
supérieurs a 25% dés les deux premiers jours de traitement. Aprés une durée
d’exposition de dix jours ces taux d’inhibition ont atteint des valeurs maximales :
75% a10° mg L"; 83% a 102 mg L™ (p < 0,001)

Les plantes exposées aux différentes concentrations en zinc ont montré
deux comportements différents vis-a-vis de ce métal :

Aux faibles concentrations, I'évolution de la croissance est ftres
comparable a celle du témoin. En effet, aprés 10 jours d’exposition les taux de
croissance atteignent une valeur maximale de 140%.

Aux fortes concentrations (> a 4 mg L'1), un ralentissement de la
croissance est observé a partir du 4°™ jour de traitement. En effet, les taux de
croissance n’excedent pas les 50% (p < 0,001) correspondant a des taux

d’inhibition de 68 et 79% a 30 mg L™ et 50 mg L™ en zinc, respectivement.
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4.3.2. Effet sur 'indice de stress ( DOggs /DOgs5 )

L’évolution de l'indice de stress est illustrée par la Figure 4.3.

D665/D665a

1,6
1.4
1,2
1,0
0,8
0,6

0,4

0,2 1

1,0
0,8
0,6
0,4

0,2

0,0

Cu

—e— Témoin
—— 104 mg L
—— 10" T mgL"

Cd

—e— Témoin
—4— 10-3 mgL"
—=— 10-1 mg L

Temps (jours)

74

Figure 4.3. Evolution de l'indice de stress (DOggs5/DOgs54) €N fonction de temps

(valeurs moyennes * écarts- types, n=3)



75

A partir de la Figure 4.3, nous avons noté une légére variation de l'indice
de stress des colonies cultivées dans le milieu de culture sans contamination

(1,3 a 1,4), tout au long de la durée de la culture (Figure 4.3).

Pendant cette durée, de fortes diminutions de cet indice ont été
engendrées par les métaux lourds testés et particulierement aux concentrations
élevées. Des réductions de 81% en présence du cuivre (p < 0,001), 89% en
présence du cadmium (p < 0,001) et de 37,5% en présence du zinc (p = 0,025)
sont notées. A faibles teneurs en cuivre, en cadmium et en zinc, les diminutions
d'indice de stress enregistrées durant toute la durée de  traitement

sont nettement faibles et égales a 19, 35 et 8%, respectivement.

4.3.3. Effet sur la teneur en proline

L’évolution de la quantité de proline dans L. gibba cultivée dans les
différents milieux de culture contaminés par le cuivre, le cadmium et le zinc, a
différentes concentrations est illustrée par la Figure 4.4.

La quantité de proline, dans les plantes cultivées dans les milieux
témoins, a évoluée lentement pendant la durée de culture (0,2 & 0,6 umol g
MF) soit une augmentation de 67%.

Par ailleurs, nous constatons une augmentation de la teneur en proline,
dans les plantes des milieux de cultures fortement contaminés, durant les
quatre premiers jours de traitement, suivie d’'une chute assez rapide pour
atteindre des valeurs comparables aux témoins. En effet, aprés 4 jours
d’exposition de la plante au cuivre, au cadmium et au zinc les taux de proline
enregistrés sont : 1,75 pmol g'. MF en présence du cuivre @ 10" mg L™ (p <
0,001) ; 3 pmol g MF en présence du cadmium a 10" mg L™ (p < 0,001) et
1,25 ymol g™' MF en présence du zinc & 30 mg L™ et une teneur de 0,45 pmol g
' MF dans le témoin.

Aux faibles concentrations en cuivre et cadmium, les teneurs maximales
en proline sont observées aprés 6 jours (0,87 pmol g’ MF en présence du
cuivre ; 0,98 pmol g MF en présence du cadmium & 10" ' mg L™). Il apparait
donc, que le cadmium est le métal le plus influant sur I'évolution de la quantité
de proline dans la plante ou une teneur maximale de 3 pmol g'1MF a été

observée aprés 4 jours d’expérience.
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4.3.4. Rétention du cuivre, du cadmium et du zinc par L. gibba

Les variations des taux de rétention du cuivre, du cadmium et du zinc en

fonction de temps sont représentées par la Figure 4.5.
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En absence de la lentille d’eau, contrairement au cadmium et au zinc, les
taux d’élimination du cuivre sont importants (22 a 36%). En présence de la
plante, la cinétique de rétention du cuivre et zinc se produit principalement en

deux étapes :

e Une premiére phase, d’'une durée de deux jours, caractérisée par des
taux de rétention élevés. Les taux de rétention sont de 73 et 69% en
présence de 10* et 10" mg L™ de cuivre et de 65 et 70% en présence
de 10" et 30 mg L™ en zinc. La rétention du cuivre est plus importante
durant les six premiers jours ou des taux de rétention variant entre 65 et
90% ont été obtenus.

e Une deuxiéme phase est caractérisée par une lente augmentation du
taux de rétention de zinc pour atteindre les 89 et 100% aprés dix jours,
une tendance de stabilité du taux de rétention du cuivre entre 77 et 85%.

La courbe de rétention du cadmium est différente a celle observée en présence
des deux autres métaux. En effet, I'élimination du cadmium est linéaire et
dépendante de la concentration initiale en métal. Des taux de rétention de 90%
sont enregistrés apres 6 et 8 jours de culture pour des concentrations initiales

de 10 " et 10* mg L™ respectivement.

4 .4. Discussion

Le cuivre est un micronutriment essentiel pour un déroulement normal
des processus métaboliques des plantes, par son réle crucial dans plusieurs
métallo-enzymes et dans la structure des membranes. Cependant, il a été cité
dans plusieurs travaux comme le métal le plus toxique [170].

Sa forte accumulation dans les tissus de la plante affecte parfois
significativement plusieurs processus physiologiques et biochimiques comme la
réduction de [lactivité photosynthétique [95,171], métabolisme de [I'azote,

production des amino-acides [172,173] ainsi que la croissance [74,174].

A travers nos résultats, le cuivre s’avére toxique pour L. gibba. En effet,
un taux d’inhibition de la croissance variant entre 29 et 75% en présence de

10* et 10" mg L™ a été observé.
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L’ensemble des symptomes, observés a fortes concentrations, reflétent
l'intensité et la diversité des perturbations engendrées sur le fonctionnement
cellulaire.

L’inhibition de la croissance a été déja observée en présence de ce
métal et qui suggére des problemes de division et/ou d’élongation cellulaire
[74]. Une hypothése d’explication de cette inhibition est liée au stress oxydant
genéré par le cuivre. Celui-ci entraine la formation de dérivés secondaires
(aldéhydes, H,0, etc.) qui sont des éliciteurs de la réponse systémique a une
infection pathogéne [175].

L’apparition de chlorose a cause du cuivre a été rapportée chez
différentes espeéces aquatiques [70,71].

Selon Sudhakar et al., [174], l'effet sur la croissance et la teneur en
chlorophylle est marqué par des concentrations en cuivre supérieures a 4 uM.
Cette diminution est accompagnée de forte nécrose. Au cours de notre étude
parallélement aux inhibitions de la croissance, une dégradation des pigments
photosynthétiques est produite par des réductions importantes du rapport
DOg6s/DO0ss5a (19 @ 81% en présence de 10* et 10" mg L' de cuivre,
respectivement).

Ceci confirme I'existence possible d’'une relation entre la dégradation des
pigments due a un stress oxydatif et la toxicité du cuivre [58,175].

Par comparaison des inhibitions de la croissance enregistrées aux
réductions d’indices de stress, en présence du cuivre, nous pouvons conclure
que les sensibilités sont similaires.

Comparativement au cuivre, le ralentissement conséquent de la
croissance causé par le cadmium a été accompagné par une baisse importante
de lindice de stress particuliérement @ 10" mg L™. Les inhibitions du rapport
DOes5/D0Ogs5a sont de 89 et 86% apres 10 et 2 jours de culture respectivement
alors que les inhibitions de la croissance sont de 37 et 50% seulement. Dans ce
cas, l'indice de stress peut étre un bon biomarqueur pour I'évaluation de la
toxicité du cadmium.

Physiologiquement, cette forte sensibilité indique que la dégradation de
la pigmentation est un phénomene trés rapide en réponse a la toxicité du

cadmium.
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Par ailleurs, les symptédmes observés en présence du cuivre sont plus
intenses en présence du cadmium avec un détachement des racines de
quelques colonies.

Des chercheurs [176] ont signalé plusieurs symptdmes de toxicité
(plantes pales et transparentes), observés sur des plantes cultivées dans des
milieux contenant 0,5 mg L™ de cadmium. Ces effets sont immédiatement (24 h
d’exposition) observés en présence de forte concentration en cadmium (10 mg
L™). Contrairement aux deux autres métaux testés (Cd et Cu) I'effet du zinc sur
la croissance (50 a 79% d’inhibition de la croissance) et sur l'indice de stress
(une chute d’indice de 37%) n’est visible qu’aux fortes concentrations (> a 4 mg
L'1) avec absence des symptomes. L’absence des symptdomes a été rapportée
[166], en présence de 7,1 mg L™ de zinc.

Par ailleurs, Drost et al., [9] ont trouvé qu’aprés 7 jours d’exposition, le
cadmium et le cuivre ont manifesté une forte toxicité pour Lemna (ECs, de 1,9
et 9,7 uM respectivement), alors que le zinc a montré une faible toxicité (ECsg
de 56,3 et 46,1 yM respectivement). Il apparait donc que le cadmium est le
métal le plus toxique pour L. gibba, suivi par le cuivre puis le zinc.

L’implication de la proline dans les réponses des plantes au stress salin,
au stress hydrique et aux faibles températures est connue depuis un temps
relativement long [178-180,184]. Il est rapporté une augmentation de cet acide
aminé comme réponse générale au stress dans les plantes [182].

Au cours de notre expérimentation, les trois métaux testés, ont provoqué
une augmentation transitoire de la proline dans la lentille L. gibba. La cinétique
d’accumulation passe par un maximum aprés 04 jours de culture suivi d’'une
chute pour atteindre des quantités en proline proches a celles trouvées dans le
témoin. Les teneurs de la proline en présence de cadmium sont les plus
élevées comparativement aux deux autres métaux. En effet, une augmentation
rapide de la quantité de cet acide aminé, ayant atteint 3 pmol g”' MF (soit un
taux d’augmentation de 567%), 1,75 pmol g"'.MF (soit une augmentation de
289%) et 1,25 ymol g"'.MF (soit une augmentation de 122%) a été constatée
dans les milieux de culture contenant 10" mg L™ de cadmium, de cuivre et de
zinc respectivement. Ceci confirme les résultats obtenus avec la croissance et

I'indice de stress.
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L’accumulation de la proline en réponse a un exces de métaux tels que
le cuivre, le cadmium, le zinc et nickel dans les plantes a été examinée par
plusieurs chercheurs [183,184]. Paradoxalement, les hydrophytes n’accumulent
pas la proline alors que nos résultats et d’autres travaux ont décrit
'accumulation de cet acide aminé [112,185]. La cinétique d’accumulation se
traduit généralement par une augmentation suivie d’'une chute par contre
I'instant correspondant au maximum est difféerent. En effet, une augmentation
rapide de la quantité de la proline dans L. minor soumise a 10 mg L™ en zinc
et 5 mgL™" en cuivre, durant l'intervalle 12 & 24 h a été constatée par [112]. Bien
que la plupart des métaux induit une accumulation de la proline, leur effets
dépend du matériel végétal, du métal et de sa concentration. Le cuivre, en
concentration équimolaire, induit une forte accumulation de la proline dans

Silene vulgaris, suivi par le cadmium et le zinc selon [186].

4.4.4 Rétention du cuivre, cadmium et zinc

Les résultats de la cinétique de disparition des trois métaux, dans les
milieux de culture sans plante, montrent une faible élimination du cadmium et
du zinc (inférieure a 11%) signifiant que les taux d’élimination observés sont
dus a la lentille d’eau L. gibba. Au contraire, sans plante, 23 a 36% du cuivre
ont été éliminés des milieux de culture, vraisemblablement par des
phénomeénes de précipitation et d’adsorption. En effet, Kamal et al., [141], ont
trouvé que 50% du cuivre peut précipiter sous forme d’orthophosphate de
cuivre Cus(POg), et l'autre partie est due a la présence des macrophytes. En
présence de la lentille L. gibba, la cinétique de la rétention du cuivre et du zinc
est rapide durant les deux premiers jours suivi d’'une augmentation graduelle
durant la deuxiéme phase. L’élimination du cadmium se fait graduellement pour
atteindre 90%.

Avec d’autres macrophytes (Spirodela polyrhiza, Pistia stratiote et
Eichhormia cressipes), Mishra et Tripathi [187], ont constaté une élimination du
cadmium plus faible que celle du cuivre et du zinc. Ceci est lié a I'importance de
ces deux éléments comme micronutriments indispensables aux plantes alors
que le cadmium n’a aucun réle. La lentille d’eau utilisée au cours de cette étude
en l'occurrence L. gibba a montré une bonne efficacité, dans I'élimination du

zinc, cadmium et cuivre, ou des taux d’élimination de 100, 90 et 77%
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respectivement, ont été enregistrés aprés 10 jours de traitement. Ces
performances sont supérieures a celles obtenues en présence de
Myriophylhum aquaticum, Ludwigina palustris et Mentha aquatica (42 et 34%
d’élimination de cuivre et de zinc, respectivement) aprés deux semaines de
culture [141].

L’accumulation des métaux par les plantes est un phénoméne complexe,
il varie d’'une espéce a une autre et dépend des propriétés de chaque élément.
L. minor, par exemple, est capable d’accumuler des quantités dépassants 3 g
de zinc et de cuivre par kg de matiére séche [13,86]. L’accumulation peut se
faire par une simple adsorption sur la surface de la biomasse. En effet, des
pourcentages d’éliminations du zinc et du cuivre variant entre 63 et 94% d’une
eau contenant 10 et 20 mg L' respectivement, par la lentille d’eau L. minor
morte, ont été obtenus par [188]. Cette adsorption est attribuée a un échange
entre un métal monovalent présent dans la biomasse de la macrophyte, le
métal et le proton de la solution a traiter. Cependant, une importante fraction
des métaux peut passer a l'intérieur de la cellule [189]. Plusieurs mécanismes
sont mis en jeu [190]. Par exemple, la complexation avec la phytochélatine est
connue comme étant le mécanisme le plus important dans I'élimination du
cadmium et du cuivre. Le zinc, par contre, semble é&tre séquestré par la
métallothionine et non par la phytochélatine, puis transporté a l'intérieur de la
vacuole [191,192]. Dans un travail récent, des chercheurs [3] ont montré que la
contribution de la précipitation chimique a [I'élimination du zinc est plus
importante que celle de la lentille d’eau L. gibba. Le bilan de masse établi
révéle des pourcentages d’élimination, sous forme de phosphate de zinc
Zn3(PO4),, entre 49 et 68% pour des concentrations initiales comprises entre 6

et 18 mg L™, respectivement.
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4.5. Conclusion

A travers cette étude, 'ensemble des paramétres utilisés, pour évaluer
la toxicité des trois métaux lourds vis-a-vis de la lentille d’eau L. gibba, ont

montré que le cadmium est le plus toxique suivi par le cuivre et le zinc.

L'indice de stress (DOgq/DOys, ) S'est avéré le plus sensible et par

conséquent, il peut étre proposé comme un trés bon biomarqueur de la
pollution métallique. D’autre part, les amplitudes de changement de la quantité
de la proline plus importantes, font de cet acide aminé un bon indicateur de la
toxicité. Cependant, les transitions enregistrées au cours de son accumulation,
sous leffet des métaux, représentent un inconvénient majeur pour son
utilisation comme unique biomarqueur. Les résultats trouvés au cours de cette
étude, confirment les capacités d’accumulation de L. gibba vis-a-vis du cuivre,

du cadmium et du zinc et son grand potentiel pour une phytoremédiation.
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CHAPITRE 05

EFFETS DE L’ASSOCIATION DU CUIVRE ET DU DIMETHOMORPHE SUR LEUR

TOXICITE ET LEUR ELIMINATION PAR LA LENTILLE D’EAU L. minor

5.1. Introduction

De tous les contaminants des écosystémes terrestres et aquatiques, les
métaux lourds sont parmi les plus préoccupants en raison de leur toxicité, de
leur rémanence, du caractére bioaccumulable de certains (bioconcentration et
bioamplification) et de I'absence d’efficacité de leur élimination par les systémes
classiques d’épuration des eaux. Le cuivre est I'un des plus étudiés d’entre eux,
avec le cadmium et le mercure, et figure parmi les principaux polluants de
I'hydrosphére [193]. La contamination des eaux, des sédiments, et des sols, par
le cuivre résulte de l'utilisation des produits a base de cuivre dans l'agriculture
comme engrais, fongicides, herbicides, algicides et molluscides [194,195].

En raison des possibilités d’existence simultanée des métaux lourds et
autres contaminants comme les produits phytosanitaires, leurs comportements
se trouvent modifiés dans les écosystémes aquatiques. En effet, la
compréhension des différents types d’interaction entre les métaux et les
pesticides est d'une importance capitale en écotoxicologie pour toute
éventuelle application de la phytoremédiation. Ces interactions entre les
polluants peuvent conduire a des synergies, des additivitts ou des
antagonismes. Lorsqu'on sS’intéresse a [I'évaluation des risques
écotoxicologiques, les synergies sont souvent considérées comme étant les
interactions les plus dangereuses dans la mesure ou elles sont difficlement
prévisibles et conduisent a une augmentation, qui peut étre trés forte, des effets
toxiques individuels. Dans les mélanges métalliques, des phénoménes de
potentialisation de toxicité ont également été décrits [196,197]. La synergie
apparait essentiellement lorsque les composants des mélanges ont des modes
d’action différents [198,199]. Ce type d’interaction positive, recherchée pour des
applications agronomiques précises [200], semble étre, cependant, peu
fréquent du point de vue écotoxicologique.

Bien que moins spectaculaire que la synergie, I'additivité demeure

néanmoins trés préoccupante en termes de risques écotoxicologique.
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Lorsque plusieurs contaminants sont présents dans un milieu, ils
geénerent individuellement leur propre effet toxicologique et, bien que chacun
d’eux pris isolément soit peu toxique pour les organismes qui y vivent,
'accumulation de ces petits effets peut sérieusement augmenter la toxicité du
milieu. Les antagonismes quant a eux représentent une situation que I'on peut
qualifier de « moins pire » que les deux précédentes, bien qu’elle ne soit
cependant pas sans danger non plus. En conclusion, les dangers liés aux
mélanges de contaminants ne proviennent donc pas uniquement d’actions
synergétiques. Les situations d’additivité et d’antagonisme peuvent également
présenter des dangers et doivent étre sérieusement prises en compte dans la
mesure ou elles sont tres fréquentes.

Les travaux de recherches réalisés, sur les interactions entre métaux en
particulier le cuivre et pesticides, ont montré que le type de ces derniers
dépend de la nature du pesticide et de sa concentration [171,201-204].

Selon ces auteurs, la présence simultanée du cuivre et quelques
pesticides comme le folpel et le flumioxazin, modifié leur toxicité. lls ont
constaté que la combinaison du cuivre avec le flumioxazin et des fongicides
antibotrytiques affectent I'activité photosynthétique de L. minor avec I'existence
des trois types d’interactions (antagonisme, synergisme et additivité) entre le
métal et les pesticides testés. L’'impact de la présence simultanée du cuivre et
des pesticides sur la capacité de rétention de L. minor, des contaminants est
peu étudiée. Cependant, Olette et al. [95] ont trouvé que le diméthomorphe seul
(sous sa forme forum) induit une faible inhibition de la capacité
photosynthétique de L. minor et que la capacité maximale de rétention du
cuivre et ce fongicide considérés séparément était de 30 et 11%
respectivement. Au cours de notre étude, les effets du cuivre et du
diméthomorphe seuls et en combinaison sur la lentille d’eau L. minor, sont
évalués en premier lieu.

Dans une deuxiéme étape, la capacité d’élimination de ces deux

contaminants par cette plante aquatique [58, 90, 117, 171].



86

5.2. Méthodes et matériels
5.2.1. Produits testés
5.2.1.1. Cuivre

Le cuivre est connu depuis longtemps au niveau du vignoble puisqu’il entre

dans la composition de la bouillie bordelaise (mélange de sulfate de cuivre et
de chaux) qui est un fongicide luttant contre le développement du mildiou et de
I'oidium, deux champignons parasites trés courants en Champagne-Ardenne
(France). La bouillie bordelaise est utilisée de fagon traditionnelle en viticulture
pour lutter contre le mildiou depuis plus d’'une centaine d’années [205]. Il s’agit
d’'une solution de sulfate de cuivre neutralisée par de la chaux éteinte qui est
employée en application foliaire par pulvérisation sur différentes cultures
(viticulture et arboriculture essentiellement). Les solutions de sulfatages
contiennent en général 500 g Cu hL™" et les apports sont de 2,5 & 4 kg ha™
[206]. De plus le cuivre entre dans la composition de nombreux autres
mélanges de produits phytosanitaires, tels que le folpel, le cymoxanil, le
mancozébe [206]. De ce fait, le cuivre est un métal que l'on retrouve trés
couramment au niveau des eaux superficielles, parfois jusqu’a 400 ug L™ [207].
L’effet du cuivre sur les végétaux est actuellement trés bien décrit dans la
littérature. Le cuivre a de nombreux sites d’action au niveau de l'appareil
photosynthétique. Si ce métal s’avere indispensable a la physiologie de la
plante, en exces il peut avoir de nombreuses conséquences dont le blocage du
transport d’électrons photosynthétiques, l'induction d’'un stress oxydant, la
diminution de la fixation de CO, [208-210].

5.2.1.2. Diméthomorphe

Le fongicide choisi dans cette étude est un anti-botrytique, c'est-a-dire
qu’il contribue a lutter contre le développement du Plasmopara viticola,
champignon phytopathogéne responsable du mildiou du vignoble (attaque des
feuilles, des rafles, des baies). Le Forum est actif contre les mildious et autres
maladies du genre Phytophthora ou Plasmopara (notamment Plasmopara
viticola) ainsi que sur la famille des Peronosporacae.

Le diméthomorphe appartient au groupe chimique des dérivés de l'acide
cinnamique [(E,Z) 4-[3-(4-chlorophényl)-3(3,4-diméthoxyphényl)- acryloyl]
morpholine].
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Il s’agit d'une molécule dont le mode d’action biochimique n’est pas
complétement élucidé mais le diméthomorphe inhibe la biosyntheése des parois

cellulaires [211].

Cl (E) Cl (£)

O

AR

P—N @] F

C=C \——/ C=C

\ L

H C—N O
I N/
O

CH,O OCH, CH,O0  OCH,

Figure 5.1. Représentation de la molécule du diméthomorphe

Le Tableau 5.1, regroupe quelques propriétés élémentaires du diméthomorphe

Tableau 5.1. Propriétés élémentaires du diméthomorphe [212]

Propriétés Valeurs
Solubilité dans 'eau (mg L") & pH 7 et 20°C 472 E et10,7Z
DTso dans la nature (jours) 10 a 61
DTso dans I'eau (jours) 5a15
Coefficient d’adsorption Koc (Mg g™) 290 a 566
CLso (poissons) ug L™ 3400
Concentration sans effet a long terme pg L™ 5,6
Concentration sans effet & court terme pg L™ 34

DT : temps de demi-vie.



88

5.2.2. Concentrations choisies

Au cours de cette étude, les concentrations en produits testées sont
choisies en fonction de celles susceptibles d’étres retrouvées dans les

écosystémes aquatiques.

5. 2.2.1. Contaminants seuls

e Le cuivre

Une solution mére de cuivre de 1 mg L' de cuivre est préparée par
dissolution du sulfate de cuivre CuSO, 5H,0O (Merck, Fontenay sous Bois,
France) dans de I'eau distillée. Cette solution a servi a la préparation des
milieux de cultures contenant 50, 100, 200, 300, 600 et 1000 ug L™ de Cu** et
dépourvues I’EDTA afin d’éviter la complexation des ions métalliques.

e Le diméthomorphe

Le diméthomorphe, sous forme commerciale Forum® (150 g L', BASF,
France) et sous forme de matiére active pure (97%, BASF, France) a été utilisé
pour la préparation des milieux de cultures contaminés par 40, 200, 400,800

and 1000 pg L™ de diméthomorphe.

5.2.2.2. Les mélanges cuivre —diméthomorphe

Le diméthomorphe est susceptible de se retrouver en présence du cuivre
dans [l'environnement. Les concentrations choisies pour déterminer les
interactions entre ces deux contaminants sont 10, 20 et 30 ug L™ pour le cuivre
et 250, 500 et 1000 ug L™ pour le diméthomorphe.

Ces valeurs sont des concentrations moyennes comparables a celles de
'environnement aquatique [171,213]. Pour chaque contaminant, les
concentrations sont retenues pour leur représentativité environnementale d’'une
part, leur validité pour l'application de la formule d’Abott’'s, d’autre part

(Inhibition induite par chaque contaminant doit étre inférieure a 70 % [200]).
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4.2.3. Mode de contamination et culture

Les lentilles mises en expérience sont prélevées a partir d’'une culture

stock, placées dans une enceinte thermostatée (22 + 1°C) sous une
photopériode de 60 umoles PAR. m?.s™. Le milieu de culture utilisé est celui de
Chollet,[214] caractérisé par la composition suivante (mg L'1) :
CaCly, 11,1; KNO3, 202 ; MgS04.7H0, 49,6 ; KH2PO4, 50,3 ; KoHPOy,, 27,8 ;
FeS04.7H20, 6 ; K;SO4, 17,4 ; H3BO3, 5,72 ; MnCl,.4H,0, 2,82 ; ZnSOy4, 0,6 ;
Naz-EDTA, 10 ; CuCl,.H>O , 0,008; CoCl2.6H,0, 0,054 ; (NH4)sM07024.4H,0,
0,043.

Les proportions en volume nécessaires a la préparation d’'un litre de ce
milieu de culture sont regroupées dans le tableau 5.2 (Appendice 2).

Les frondes sélectionnées ne doivent pas présenter de nécroses, de
chloroses ou de contaminations algales. Vingt frondes de taille identique sont
placées dans des Erlenmeyers de 150 mL contenant 50 mL de milieu de culture
stérile contaminé par le cuivre et/ou le diméthomorphe.

Les Erlens meyers sont ensuite placés dans les mémes conditions que
celles de la culture stock. Le pH du milieu de culture est ajusté a 6,5 + 0,1 avant
stérilisation. Le cuivre est ajouté au milieu de culture sans EDTA avant
stérilisation. Dans les mémes conditions des cultures sont réalisées dans des
milieux sans cuivre servant de témoin.

5.2.4. Mesure de la toxicité

Le paramétre considéré pour la mesure de la toxicité du cuivre et du
diméthomoprhe est la croissance de la lentille d’eau. C’est le parameétre le plus
fréquemment retenu pour I'évaluation de la phytotoxicité [72,92]. Il consiste a
compter le nombre de frondes aux différents instants. La croissance relative,
C(%), ainsi que les taux d’inhibition de la croissance, In(%), sont calculés selon
les formules décrites au paragraphe 4.2.4.1.

5. 2.5. Combinaison du cuivre et diméthomorphe

Les tests de la phytotoxicité des meélanges des deux contaminants
(cuivre et diméthomorphe) sont effectués selon la meéthodologie générale
décrite aux paragraphes (5.2.2.2 et 5.2.3). Le type d’interaction entre les deux

contaminants est évalué par la formule d’Abott’s [200].
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Dans ce modele, linhibition théorique du mélange, Iy, exprimée en

pourcentage est déterminé selon la formule suivante :

'th:'A“B‘(IA*I%ooj (5.3)

Ou I,et Igreprésentent les inhibitions causées par les contaminants seuls
(cuivre et diméthomorphe, respectivement).
Le rapport d’inhibition (Rl)correspondant a chaque combinaison est
calculé selon I'équation suivante :
I
RI =2 (5.4)
Ith
Les valeurs de ce rapport sont comparées a 1 :
Des valeurs de (Rl)supérieures a 1, indiquent une synergie entre les deux

contaminants. Des valeurs de (RI) inférieures & 1, signifient un antagonisme

entre les deux produits. Des valeurs de RI égales a 1 correspondent a une
additivité des effets.

5.2.6. Suivi des concentrations en contaminants

Les concentrations en cuivre et en diméthomorphe dans les milieux de
cultures sont déterminées dans les échantillons initialement contaminés, apres
96 et 168 h de culture. La teneur en cuivre dans la plante a fait I'objet d’'une
évaluation. En effet, les frondes récupérées, pesées puis séchées pendant 48 h
a 60°C sont a nouveau pesées (0,1 g), broyées, et digérées par un mélange (4
mL) d’acide nitrique HNO3; a 65% et de peroxyde d’hydrogéne H,O, a 30%
avec un ratio 1:1 [9].

L’extrait obtenu est dilué dans I'acide nitrique a 0,3% puis analysé.

5.2.6.1. Dosage du cuivre

Le dosage du cuivre est réalisé par spectrophotométrie d’absorption
atomique électrothermique. Le systéme comporte un spectrophotométre
d’absorption atomique SpectrAA Zeeman 220 (Varian®, Les Ulis, France)
equipé d’un four pour tube graphite de qualité pyrolytique balayé par un courant
d’Argon et d’'un échantillonneur automatique. L’appareil est piloté par le logiciel
SpectrAA 220 2.10 FS sous Windows 98.
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Avant chaque mesure, les échantillons sont acidifiés avec de l'acide
nitrique concentré (63%, qualité analytique, Merck).

Le détecteur est réglé pour une longueur d’'onde d’absorption de 327,4
nm (largeur de la fente 0,5 mm).

Dix puL d’échantillon sont séchés dans le four a 120°C puis décomposés
par pyrolyse a 300°C avant d’étre atomisés a 2300°C (Appendice 7). Le débit
d’Argon a l'intérieur du four est réglé a 3 mL mn”', stoppé au moment de
I'atomisation, puis a nouveau déclenché a la fin de la mesure.

Avant chaque mesure, une gamme étalon de concentration comprise
entre 0 et 30 pg L™ est analysée (courbe d’étalonnage annexée en appendice
6).
5.2.6.2. Dosage du diméthomorphe

Le dosage du diméthomorphe a été reéalisé par une chaine de
Chromatographie Phase Liquide a haute Performance (HPLC: High
Performance Liquid Chromatography, systéme Prostars, Varian®). Elle est
composé d’un dégazeur d’éluant afin d’éviter les variations de pression au sein
de la colonne. L’injection des échantillons (20 pL) s’effectué automatiquement.
La molécule est séparée sur colonne en phase inversée en C18 (100 mm x 3
mm, Pursuit XRs 5, Varian, France).

L’élution dure 4 min avec un mélange de 60% d’acétonitrile additionné a
40% d’eau distillée, acidifié par I'acide ortho-phosphorique (0,1%), circulant a
0,8 ml mn™. La détection du produit s’effectué a 246 nm. L’identification des
pics d’absorption sur le chromatogramme s’effectuée sur la base des temps de

rétention (Figure 5.31 , appendice 7).

5.2.7. Elimination du cuivre et diméthomorphe

Les taux d’élimination du cuivre et du diméthomorphe par la lentille d’eau
sont calculés par la formule décrite au paragraphe 4.2.5.
Des témoins sans plante ont servi au suivi des éventuelles disparitions

des contaminants des milieux de culture (Figure 5.32 , appendice 7).
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5.2.8. Analyse statistique des résultats

Chaque test de toxicité a fait I'objet de trois expériences indépendantes ;
pour chaque concentration, deux répétitions sont réalisées. Les tests de
phytoremédiation ont fait 'objet de deux expériences indépendantes et pour
chaque concentration deux répétitions ont été réalisés. Les résultats présentés
représentent les moyennes arithmétiques avec leurs écarts—types
correspondants. Les analyses statistiques sont réalisées avec SigmaStat 3.5
(Systat Software Inc, San Jose, CA, USA) sous Windows. Des différences
significatives entre les témoins et les échantillons contaminés sont évaluées par
le t-test de Student’s ou des valeurs de p < 0,05 sont considérées comme

significatives.

5.3. Résultats et discussion

5.3.1. Effets du cuivre et diméthomorphe sur la croissance de L. minor

Les effets du cuivre et du diméthomorphe sur la croissance de L. minor
sont présentés dans la Figure 5.4. La Figure 5.4 montre que la croissance est
significativement inhibée par le cuivre. Aprés 96 h, les inhibitions variées entre
16% et 73%. Cet effet inhibiteur augmente avec la durée du traitement et la
concentration de cuivre. Apres 168 h, une inhibition maximale de 90% est
observée en présence de 1000 ug L. Des concentrations en cuivre comprises
entre 10 et 30 ug L™, entrainent des inhibitions de 25 & 40%. Contrairement au
cuivre, le diméthomorphe, sous sa forme formulée ou a I'état pur, s’est avéré
moins limitant de la croissance de L. minor (Figure 5.4). En effet, les taux de
croissance enregistrés aprés 96 h, varient de 90 a 132% lorsque la
concentration de diméthomorphe Forum passe de 40 & 1000 pg L™ (Tableau
5.2 ; appendice 8), soit un taux d’inhibition inferieur a 45% (Figure 5.4).

Aprés 168 h d’expérience, le taux d’inhibition a atteint des valeurs
maximales ne dépassant pas les 50% a forte concentration en diméthomorphe
(44% & 1000 pg L") (Figure 5.4). En présence du diméthomorphe pur, les taux
d’inhibition de la croissance, enregistrés a 96 h, sont inférieurs a 19%. Des

valeurs variant entre 16.5 et 33% ont été enregistrées aprés 168 h.
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Par ailleurs, I'observation des plantes exposées au cuivre (200 pug L™
montre une forte décoloration de leurs frondes (blanchissement) alors que le

diméthomorphe n’induit aucun symptéme visible.

—— pmmP
80 A —— cuivre

168h

Inhibition de la croissance (%)

0 T T T T T
0 200 400 600 800 1000

cuivre ou diméthomorphe (ug L™)

Figure 5.4. Inhibitions de la croissance aprés 96 et 168 h d’exposition au cuivre

et au diméthomorphe (valeurs moyennes * écarts- types, n=3)
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L’effet d’existence simultanée du cuivre et du diméthomorphe (forum et
pur) sur la croissance, a été réalisé en présence de 10, 20 et 30 ug L' de
cuivre et 250, 500 et 1000 ug L™ de diméthomorphe (gamme dans laquelle
I'effet d’inhibition généré par I'un des contaminant est inférieur a 70% ; limite
de validité de I'équation 5.1 [200]).

L’inhibition de la croissance de L. minor exposée au melange cuivre et
diméthomorphe forum augmente avec 'augmentation de leurs concentrations
(Tableau 5.4). En effet, apres 96 h, 'augmentation de la concentration du cuivre
de 10 & 30 pg L™, induit des augmentations de I'inhibition de la croissance de
38 4 85%, de 45 & 93% et de 44 & 93% en présence de 250, 500 et 1000 g L™
de DMMF(p< 0,005). En outre, les inhibitions de la croissance observées, dans
les mélanges cuivre — DMM", sont supérieures & la somme des inhibitions des
contaminants seuls. Par exemple, aprés 96 h inhibition causée par 10 pug L™
de cuivre est de 15,75 £ 5,30%, celle de 250 ug L' de DMMF est de 38,00 £
10,60% et celle du mélange est de 75,75 £ 11,00% (p < 0.05). Ceci indique une
synergie entre les deux contaminants illustrée par des valeurs du rapport
d’inhibition supérieures a 1 (Tableau 4.4). Ces valeurs varient de 1,54 a 2,07 et
de 1,24 a 1,46 aprés 96 et 168 h respectivement. La valeur la plus élevée est
observée apres 96 h de traitement en présence de 10 et 1000 ug L' de DMMF
alors que celle la plus faible est observée aprés 168 h en présence de 30 ug L
de cuivre (Tableau 5.6).

En présence du diméthomorphe pur les rapports d’'inhibition sont proches
de 1 (Tableaux 5.5 et 5.7). Elles varient de 0,92 a 1,26 et de 0,95 a 1,09 apres
96 et 168 h respectivement, indiquant une simple additivité de I'effet des deux

contaminants.
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Tableau 5.4. Inhibition de la croissance (%) et rapports d’inhibition (RI)

par les mélanges binaires de cuivre et de diméthomorphe forum apres 96 h

Cuivre DMM" (ug L)
(Mg L) 0 250 500 1000
0 0 38,00+10,60 45,45+6,40 43,76+5,33
75,75+11,00 77,27+8,50 80,30+11,00
10 15,75+5,30 (1,58+0,30) (1,74+0,13) (2,07+0,55)
84,09+9,60 85,60+11,00 87,12+6,12
20 25,15+7,07  (1,57+00,27) (1,55+0,21) (1,93+0,39)
84,84+7,70 93,18+07,80 86,06+7,06
30 26,66+1,41 (1,55+0,22) (1,54+0,15) (1,84+0,43)

Tableau 5.5. Inhibition de la croissance (%) et rapports d’inhibition (RI)

par les mélanges binaires de cuivre et de diméthomorphe pur aprés 96 h

Cuivre DMMF (ug L™
(Mg L) 0 250 500 1000
0 0 12,38+2,29 15,23+1,79 19,04+2,77
29,52+2.15 38,50+0,71 44.28+3,84
10 20,00+2,82 (0,99+0,15) (1,20+0,14) (1,26+0,16)
35,61+02,27 41,33+3,77 49,04+4,29
20 29.90+1,27 (0,92+0,01) (1,02+0,04) (1,13+0,03)
40,00+2,82 49,90+1,55 53,00+2,82
30 34,85+0,81 (0,93+0,07) (1,11+0,06) (1,12+0,07)
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Tableau 5.6. Inhibition de la croissance (%) et rapports d’inhibition (RI)

par les mélanges binaires de cuivre et de diméthomorphe forum aprés 168 h

DMM" (ug L™
Cuivre 0 250 500 1000
(Mg L)
0 0 43,50+2,80 45,25+530  43,76+11,00
82,96+11,60 84,18+7,07  85,70+10,50
10 26,46+517  (1,38+0,22) (01,46+0,20)  (1,46%0,17)
82,9616,01 85,40+3,53  87,22+12,50
20 39,17+3,53  (1,33+0,11) (01,38+0,17)  (1,41+00,18)
89,66+7,07 92,70+08,60  93,30+7,50
30 39,90+6,10  (1,24+0,11) (01,28+0,17)  (1,32+0,18)

Tableau 5. 7. Inhibition de la croissance (%) et rapports d’inhibition (RI)

par les mélanges binaires de cuivre et de diméthomorphe pur aprés 168 h

DMM” (ug L™)
Cuivre 0 250 500 1000
(Mg L™)
0 0 16,51+1,40 30,80+3,11 33,33%3,77
45,50+0,71 55,60+0,56 57,60+0,56
10 30,21%0,29 (1,09+0,16) (1,07+0,04)  (01,08+0,05)
50,12+2,99 60,3412, 34 62,00+1,41
20 43,17+4,00 (0,95+0,08) (0,99+0,08) (0,99+0,08)
54,98+02,85 65,07+2,73 81,55+3,60
30 43,92+1,51 (1,03+0,04) (1,06+0,05) (1,10+0,07)

*les chiffres entre parenthéses et en gras représentent les rapports d’inhibition

(RI)



5.3.2. Rétention du cuivre et du diméthomorphe par la lentille d’eau L.minor

La Figure
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55 montre les taux d’élimination du cuivre et du

diméthomorphe aprés 96 et 168 h.
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Figure 5.5. Pourcentages d’élimination du cuivre et du diméthomorphe (formulé

et pur) des milieux de culture de la lentille d’eau L. minor a 96 et 168 h

(valeurs moyennes * écarts- types, n=3).
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En absence de la plante, aprés 168 h de culture, la réduction des
quantités de cuivre du milieu de culture est comprise entre 13 et 29% de la
concentration initiale. En présence de L. minor, les pourcentages d’élimination
sont plus importants, des valeurs de 42, 65 et 75% ont été obtenues a 10, 20
et 30 ug L' de cuivre respectivement aprés 168 h de culture. Une légére
différence entre les taux d’élimination observés apres 96 et 168 h, le maximum
d’élimination est atteint donc aprés 96 h (Figure 5.5). En présence de
diméthomorphe forum, une Iégére augmentation de I'élimination de cuivre a été

observée (Figure 5.6).
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Figure. 5.6. Effet du diméthomorphe (DMMF) sur I'élimination du cuivre aprés
96 et 168 h. Symboles pleins en présence de la plante, symboles vides sans

plante. (valeurs moyennes + écarts- types, n=3).
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Cette élimination augmente avec la concentration en fongicide avec un
effet apparent a 96 h. En effet, et a titre exemple, pour une concentration initiale
en cuivre de 10 pg L, le taux d’élimination passe de 36 & 65% (p < 0,05)
lorsque la concentration en DMM" passe de 0 & 1000 pg L. Aprés 168 h,
lorsque la concentration en DMMF augmente de 0 & 1000 pg L™ Ia rétention du
cuivre augmente de 42 a 69% (p < 0.05); de 65 a 79% (p > 0.05) et de 75 a
83% (p > 0.05) pour des concentrations initiales en cuivre de 10, 20 et 30 ug L™
respectivement. Dans les mémes conditions les quantités de cuivre accumulées
dans la plante sont de 9,6+ 0,20; 12,1+ 0,1 et 146 + 0,3 ug g’ MS.
Cependant, la quantité de cuivre accumulée, aprés 168 h, en présence du
DMMP est inférieure : 7,4 + 0,10; 09,30 + 0,2 et 11,4 + 0,2 ug g’ MS.

Les éliminations de cuivre, des milieux de culture sans plante, ont conduit
a une faible variation du pH (inférieure a 0,4 d’unité de pH) (Tableau 5.8).
Cependant, la réduction de la concentration de ce métal, des milieux de culture
en présence la plante, a été marquée par des augmentations de pH, variant
de 2 a 3 unités de pH.

Tableau 5.8. Evolution du pH des milieux de culture sans et avec plante

Cuivre Temps (heures)
(Mg L) 0 96 168
0
6,52 + 0,03 7,70 £ 0,29 9,27 +1 /45
(6,89 £ 0,10) (6,90 £ 0,04)
10 6,46 + 0,20 7,53 +0,44 8,66 +0,68
(6,90 £ 0,01) (6,89 + 0,26)
20
6,42 + 0,04 7,43 +0,44 8,75+ 1,02
(6,86 £ 0,09) (6,82 £ 0,01)
30
6,46 + 0,04 7,48 +0,42 8,75+ 0,99
(6,87 £ 0,06) (6,86 £ 0,04)

*Les valeurs entre parenthéses correspondent aux variations de pH dans le

témoin sans plante.
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La concentration du DMMF dans les milieux de culture sans plante reste
relativement stable. La variation reste inférieure a 5% durant les 168 h
d’expérimentation (Figure 5.3) (Appendice 8). En présence de la plante, le taux
d’élimination du diméthomorphe, des milieux de culture sans cuivre, dépend de

sa concentration initiale (Figure 5.5).

En effet, aprés 96 h, les pourcentages d’élimination du fongicide formulé
(DMMF) sont de 40, 31 et 15% pour des concentrations initiales respectives de
250, 500 et 1000 pg L. La méme tendance a été observée pour le
diméthomophe pur avec des taux d’élimination plus faibles. Aprés 96 h, nous
avons enregistré 30, 19 et 10% d’élimination en présence de 250, 500 et 1000

ug L™ respectivement (Figure 5.5).

Le taux d’élimination du DMM" décroit faiblement lorsque la
concentration en cuivre augmente. L’effet est non significatif a 96 h ; on passe
de 40 a 34% ; de 31 a 10% et de 15 a 12% lorsque la concentration en cuivre
augmente de 0 & 30 pg L™ respectivement (Figure 5. 7).

Aprés 168 h, l'effet du cuivre sur [I'élimination du DMMF  devient
significatif en présence de 250 et 500 ug L' de DMM" : on passe de 43 a 36%
(p= 0,039) et de 33 a 13% (p= 0,01) lorsque la concentration en cuivre
augmente de 0 & 30 ug L™ (Figure 5.7).

La présence du cuivre induit des réductions des taux d’élimination du
DMMP qui sont plus marqués a 250 et 500 ug L™ ou ces pourcentages passent
de 30a17% (p =£0,05); 19 a 10% (p < 0,05) lorsque la concentration en cuivre
augmente de 0 & 30 pg L™ (Figure V.8). Dans les mémes conditions, I'effet du
cuivre devient plus significatif & 168 h ; I'élimination du DMM" passe de 34 a
16% et de 26 a 11%.

A forte concentration en DMM" (1000 ug L), leffet du cuivre sur
I'élimination du fongicide est non significatif (le taux d’élimination passe de 10 a
7% et de 11 & 8% lorsque la concentration en cuivre augmente de 0 & 30 ug L™

a 96 et 168 h respectivement).
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50 96N —8— 250 ug/L DMM"
—A— 500 ug/L DMM"
—8— 1000 ug/L DMM"

Elimination de DMM" (%)
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Figure 5.7. Effet du cuivre sur I'élimination de diméthomorphe (DMMF) aprés

96 et 168 h (valeurs moyennes + écart- types, n=3).
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Figure 5.8. Effet du cuivre sur I'élimination de diméthomorphe pur (DMMF)

aprés 96 et 168 h (valeurs moyennes * écart- types, n=3).
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5.4. Discussion

Le cuivre est un nutriment essentiel a la croissance et au développement
des plantes, on le retrouve normalement dans les tissus des plantes a des
concentrations voisines de 10 pg g’ de matiére séche(MS) [215]. Son
accumulation excessive dans les tissus le transforme en élément toxique et
peut affecter ainsi plusieurs processus physiologiques et biochimiques [58, 95,
171-174, 207].

Les résultats trouvés au cours de cette étude ont montré que [l'inhibition
de la croissance par le cuivre dépend de sa concentration et de la durée de
'expérience. En effet, aprés 96 h d’exposition, la croissance est
significativement inhibée par les 10 pg L™ de cuivre avec un taux d’inhibition de
16%. Cette inhibition est maximale en présence de 200 pg L™ de cuivre (aux
environs de 65%). Apres 168 h, l'inhibition augmente pour atteindre 90% a
partir de 200 pg L. Parallélement & ces inhibitions, des symptémes
morphologiques (nécroses et jaunissement) ont été observés. Il semble donc
que la lentille deau L. minor est trées sensible au cuivre méme a faible
concentration. Ce comportement est différent a celui observé par Sudhakar et
al.[174] mais comparable a celui obtenu par Teisseire et Vernet [58]. Selon
Sudhakar et al.,[174], les réductions de la croissance et de la teneur en
chlorophylle ne sont pas significatives a des concentrations inférieures a 4 uyM
en cuivre (250 pg L™"). Au-dela de cette concentration, la croissance et la teneur
de la chlorophylle sont significativement réduites accompagnées par des
nécroses.

Récemment, les chercheurs [215] ont observé une forte dépigmentation
des frondes apres 72 h d’exposition a 50 et 100 uM de cuivre. Contrairement a
ce qu’on a observé en présence du cuivre, le diméthomorphe seul (formulé et
pur) s’est avéré moins toxique pour la lentille d’eau. En effet, apres 168 h
d’exposition, I'inhibition de la croissance reste inférieure a 50% en présence de
1000 pg L™ de fongicide. Ce résultat confirme le faible effet du diméthomorphe
formulé sur l'activité photosynthétique de L. minor observé par Olette et al.,
[95] et semble étre une propriété générale de cette plante présentant une faible

sensibilité aux fongicides [114,217].
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D’autre part, nos résultats montrent que le diméthomorphe formulé est
plus toxique pour la lentille d’eau que le diméthomorphe pur particuliérement
apres 96 h. Cette différence de toxicité entre les deux formes a diminué aprés
168 h.

Dans la littérature, il est reporté que dans le cas des pesticides, les
formulations actuellement commercialisées contiennent des additifs comme les
solvants, émulsifiants et des stabilisants qui peuvent étres toxiques [218].
Toutefois, la faible différence de toxicité entre les deux formes observées apres
168 h suggere que les additifs de la formulation ont permis la pénétration rapide
de la matiere active dans la plante.

Le mélange de cuivre et de diméthomorphe induit deux types
d’interactions: une synergie et une additivité. La synergie est observée en
présence de diméthomorphe formulé alors que I'additivité est observée avec le
diméthomorphe pur. La synergie est importante a forte concentration en DMM"™
pouvait étre due a l'accélération de la pénétration du cuivre a l'intérieur de la
plante par les adjuvants de Forum. Ce phénoméne a été observé dans de
nombreux travaux [114,171]. La formulation provoque entre autre la dissolution
des cuticules [219] ce qui rend facile le transfert du cuivre dans la cellule et par
conséquent induit une plus forte phytotoxicité. Pour cette étude, I'absence de
synergie, en présence du diméthomorphe pur, confirme cette hypothése.

A forte concentration en cuivre et aprés une longue durée d’exposition, la
synergie s’est transformée en simple additivité, ceci est probablement di a la
toxicité élevée du mélange (89,66 + 7,07% d’inhibition pour 30 ug L™ de cuivre
et 250 pug L' de DMMF aprés 168 h). Le modéle d’Abott’s est valable pour des
inhibitions inférieures a 70%.

Le suivi de la concentration de cuivre dans les milieux de culture sans
plantes fait apparaitre la disparition de 6,5 a 33% du métal. Ce phénoméne est
dd soit a une précipitation soit a une adsorption sur les parois des Erlenmeyers.
Ces proportions sont inférieures a celles observées par [141]. lls indiquent
gu’en moyenne 50 % de cuivre est éliminé de I'eau par précipitation sous forme

de Cu3(POa); et la fraction restante est éliminée par les macrophytes.



105

En présence de la lentille d’'eau, les courbes d’élimination montrent une
excellente performance de L. minor dans I'élimination du cuivre. En effet, aprés
96 h de traitement, la rétention est maximale (36, 60 et 76% a 10, 20 et 30 ug L
' de cuivre, respectivement). Cette efficacité est meilleure que celle observée
en présence dautres macrophytes (Myriophylhum aquaticum, Ludwigina
palustris, Mentha aquatica) ou le taux moyen d’élimination du cuivre était de 42
% apres deux semaines de traitement [141].

Avec d’autres macrophytes (Spirodela polyrrhiza, Pistia stratiotes et
Eichhormia cressipes), les chercheurs Mishra et Tripathi [187] ont trouvé des
taux d’élimination de cuivre plus importants (76 & 91%) @ 5 et 2 mg L™,
respectivement.

D’aprés les premiers résultats, il semble que I'élimination du métal des
milieux est due a son accumulation dans ou sur la plante. L. minor est capable
d’accumuler des quantités supérieures a 3 g de cuivre par kg de matiére séche
[13]. Une fraction du métal accumulée est simplement adsorbée sur la surface
de la plante. En effet, une biomasse de L. minor morte est capable d’éliminé 63
a 94% en métal d’eau contaminée initialement par 10 et 20 mg L™ de Zn, Cu,
et Cd [188]. Cette adsorption est attribuée a un échange entre les métaux
monovalents présents dans la biomasse de la macrophyte, le métal et le proton
a partir de I'eau a traiter. Nos résultats montrent, qu’aprés 96 h, le maximum
d’élimination du cuivre (70%) a été obtenu en présence de la concentration la
plus élevée en métal (30 pg L™).

Cette forte élimination, a concentration élevée, est favorisée par les
augmentations de pH des milieux de culture responsables potentiels des
phénoménes de précipitation. En effet, parallelement a cette disparition du
cuivre, une faible variation du pH a été enregistrée (< a 0,4 d’'unité de pH) dans
les milieux de culture sans plantes, alors qu’une variation plus importante de ce
parameétre (des augmentations de 1 a 2 unités de pH) est observée dans les
milieux de cultures avec plantes.

L’effet de pH sur I'élimination des métaux a souvent été démontré a
travers plusieurs travaux de recherches ou les résultats trouvés montrent que le
pH de la solution influence significativement la rétention des métaux [220,221].

lls signalent 'augmentation de la rétention lorsque le pH augmente.
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L’effet du pH peut étre expliqué par la compétition entre les ions H30" et
les ions métalliques. A faibles valeurs de pH, la concentration en ions H3;O" est
en exces, ils occupent ainsi les sites actifs sur les parois de la plante laissant le
métal dans la solution. Lorsque le pH augmente, I'effet de compétition avec les
ions H3O" diminue et les charges positives du métal se fixent sur les sites et
conduisent a des augmentations de la rétention du métal.

Au cours de notre travail, le pH de la solution contenant du cuivre a
atteint une valeur de 8,75 + 0,99 aprés 168 h de traitement. Cette valeur de pH
est favorable a une précipitation de ce métal sous forme d’hydroxyde

Cu(OH), et/ou d’orthophosphate Cu,(PO,),. Ainsi, l'augmentation de la

rétention du cuivre peut étre attribuée aussi a des phénomeénes de précipitation.

A faible concentration (10 pg L™), I'élimination du cuivre passe de 36 a
65 % lorsque la concentration en DMM" augmente de 0 & 1000 pg L™ (p <
0.05). La fraction du cuivre disparue des milieux sans DMM" est inférieure &
celle observée en présence du fongicide, suggére que cette augmentation est
due aux ingrédients de la formulation qui facilitent la pénétration du cuivre dans
la plante. La stimulation de I'élimination du cuivre est moins importante a fortes
concentrations (20 et 30 ug L™). Elle peut étre expliquée soit par le fait que le
maximum de rétention est atteint sans fongicide, soit par la toxicité élevée des
deux contaminants réduisant ainsi la rétention du cuivre.

L’élimination du diméthomorphe dépend de sa concentration initiale. Une
réduction maximale (10 a 40%) est atteinte aprés 96 h. La prolongation de la
durée de traitement n’induit pas des augmentations de rétention du fongicide.

Nos résultats montrent que I'élimination du diméthomorphe est moins
importante que celle du cuivre mais comparable a d’autres investigations
utilisant la lentille d’eau pour I'enlévement des pesticides des eaux [95,222].

Les polluants organiques sont introduits usuellement par 'lHomme et
sont des xénobiotiques pour les plantes. En conséquence, il n'existe pas de
transporteurs spécifiques a ces composeés dans les membranes des plantes. lls
ont tendance a se déplacer a travers et dans les tissus des plantes par une
simple diffusion en fonction de leurs propriétés chimiques. Parmi ces propriétés,
I’'hydrophobicité est 'un des paramétres potentiels responsables de I'élimination

de ces produits par les plantes.
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En effet, les produits chimiques dont le coefficient de partage (Log Kow)
dans le mélange octanol-eau est compris entre 0,5 et 3 sont considérés comme
hydrophobes et capables de se déplacer a travers la membrane (bicouches
lipidiques) tout en restant soluble dans I'eau [223]. Le coefficient de partage du
diméthomorphe utilisé au cours de cette expérimentation est de 2,63, favorisant
un transfert rapide de ce composé a lintérieur de la cellule. Cette propriété
explique ainsi la rétention maximale observée a 96 h. Aprés 24 h d’expérience,
la rétention de diméthomorphe formulé par L. minor atteint son maximum selon
[95].

Une baisse de la rétention du diméthomorphe a été observée lorsque la
concentration en cuivre augmente particulierement aux faibles concentrations
testées (40 a 34%; 31 a 10% en présence de 250 et 500 pg L7,
respectivement). Cette réduction d’élimination du fongicide pouvait étre

attribuée a la toxicité du cuivre.

5.5. Conclusion

L’étude de la toxicité engendrée par deux fongicides (cuivre et
diméthomorphe), considérés séparément et en combinaison sur la lentille d’eau
Lemna minor, a montré que le cuivre est un métal fortement toxique alors que

le diméthomorphe a manifesté une faible toxicité.

Une synergie, aprés 96 h d’exposition, a été observée, uniquement dans
le cas des mélanges cuivre et diméthomorphe formulé, plus marquée. Ceci
montre la complexité de I'étude de la toxicité dans un environnement
hétérogéne. Malgré les inhibitions induites par le cuivre et le diméthomophe
forumulé, les taux d’élimination de ces deux contaminants, par cette lentille
d’eau, sont appréciables. Cette plante usuellement utilisée dans les tests de
toxicité s’avere une trés bonne alternative pour la phytoremédiation.
L’élimination du cuivre est plus importante a forte concentration et diminue en
présence du diméthomorphe forum. La rétention du diméthomorphe est plus
faible que celle du cuivre. Elle est plus importante pour le forum et la présence
du cuivre réduit la capacité de la plante a éliminer ce contaminant du milieu de

culture.
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CONCLUSION

Les objectifs de notre étude se situent dans un cadre écotoxicologique
d’'une part et de la phytoremédiation d’autre part. Parmi les toxiques largement
rencontrés dans les systemes aquatiques, nous nous sommes intéressés aux
métaux lourds et plus particulierement au cuivre, au cadmium et au zinc.

Le choix de ces trois éléments est fondé principalement sur leur
comportement toxicologique. Le premier métal est un élément indispensable
aux étres vivants et il joue un role crucial dans les processus métaboliques des
plantes et qui peut étre toxique dans certaines conditions. Le second n’a
pratiguement aucun réle physiologique mais fortement toxique alors que le
troisieme en tant qu’élément en traces est rarement toxique.

L’emploi des plantes aquatiques, dans le cadre de réseaux de
surveillance ou d’études particulieres, montre I'intérét porté a ces organismes
traceurs de la contamination métallique dans les eaux continentales.

Au plan expérimental, les tests de toxicologie classiques réalisés ont
révélé que le cuivre et le cadmium sont particulierement toxiques pour nos
modéles biologiques : L. gibba et L. minor.

[ la lumiére des résultats de la premiére partie, la toxicité de ces deux
métaux s’est manifesté par des inhibitions de la biomasse, des pigments
(chlorophylle totale, chla et Chlb) ainsi que des chloroses. Ainsi, des
concentrations comprises entre 10 et 10" mg L™ en cuivre et en cadmium ont
provoqué des inhibitions de biomasse variant de 5,6 a 23,35% et de 5,1 a
28,62%, respectivement; des inhibitions de la chlorophylle totale comprises
entre 11,20 et 59,69% et entre 15,20 et 63,54%. Cependant, en réponse a
'exposition a ces deux métaux, la quantité des protéines a connue une
augmentation durant les 4 premiers jours, plus marquée en présence du cuivre.

[ I'issue de la deuxiéme partie de notre travail, I'effet toxique du cuivre et
du cadmium s’est confirmé. En effet, 102 a 10" mg L™ de cuivre sont suffisants
pour entrainer une inhibition de la croissance supérieure a 50% et ce au bout
de 4 jours d’exposition de L. gibba a ce métal. Le cadmium inhibe la croissance
encore plus fortement que le cuivre :
4éme

de faibles taux de croissance ont été enregistrés a compter du jour

de culture (inférieurs a 30% en moyenne) soit une inhibition de 50%.
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Contrairement aux deux éléments précédents, le zinc ne présente aucune
toxicité a faibles concentrations : une croissance comparable a celle observée
dans le témoin avec un ralentissement de la croissance a partir du 4°™ jour de
traitement pour des concentrations supérieures a 4 mg L.

Les chloroses observées en présence de fortes concentrations en
métaux testés justifient les fortes diminutions de I'indice de stress physiologique
DOgs5/D0gss54 : Une réduction de 81% en présence du cuivre ; 89% en présence
du cadmium et 37,5% en présence du zinc. A faibles teneurs en cuivre, en
cadmium et en zinc, les diminutions d’indice de stress enregistrées durant toute
la durée de traitement sont nettement faibles: 19, 35 et 8%, respectivement.
Donc ce parametre, utilisé pour d’autres espéces aquatiques, semble étre un
bon biomarqueur de la contamination métallique en particulier pour le cadmium.
La phytotoxicité du cadmium et du cuivre semble bien étre confirmée par les
résultats d’analyse de la proline comme un deuxiéme biomarqueur. En effet,
Les teneurs de la proline en présence de cadmium sont les plus importantes :
une augmentation rapide de la quantité de cet acide aminé, ayant atteint 3
umol g”'.MF (soit un taux d’augmentation de 567%), 1,75 pymol g"' MF (soit une
augmentation de 289 %) et 1,25 umol g'MF (soit une augmentation de 122%)
en présence de 10" mg L™ de cadmium, de cuivre et de zinc, respectivement.

Les effets du cuivre, a des concentrations plus faibles que celles testées
lors des deux premiéres parties (0 & 30 ug L) ont montré que la croissance de
L. minor est significativement inhibée par ce métal : les inhibitions varient de 25

a 40%.

Les concentrations en métaux testés, particulierement le cuivre et le
cadmium sont trés proches des quantités environnementales; et par
conséquent, ces deux éléments présentent un risque potentiel pour L. gibba et
L. minor. En prenant toutes les précautions nécessaires a l'extrapolation a
d’autres especes, ces deux contaminants peuvent étre considérés comme

toxiques pour les végétaux aquatiques.
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Le risque écotoxicologique lié a la présence de ces éléments en milieu
aquatique est également lié aux effets d’interaction qu’ils peuvent présenter
entre eux et avec d’autres produits organiques (pesticides, substances
humiques, produits pharmaceutiques, etc.).

Pour évaluer ce facteur, nous avons réalisé des expériences avec des
associations binaires d’éléments toxiques & des concentrations de 0 & 30 ug L™
pour le cuivre et 0 a 1000 pg L™ pour le diméthomorphe (fongicide) choisis pour
étre représentatifs des situations environnementales. Elles ont révélés des
augmentations de l'inhibition de la croissance de 38 a 85%, de 45 a 93% et de
44 3 93 % en présence de 250, 500 et 1000 pg L' de DMM F(p< 0,005). En
revanche, lorsque le cuivre a été associé au diméthomorphe, deux types
d’interactions ont pu étre constatés. Leurs effets inhibiteurs sur la croissance de
la lentille d’eau L. minor sont synergiques en présence du forum et additifs en
présence du diméthomorphe pur. En effet, la synergie est importante a forte
concentration en DMMF & cause de I'accélération de la pénétration du cuivre &
I'intérieur de la plante par les adjuvants du forum : 'absence de synergie, en
présence du diméthomorphe pur, confirme cette hypothése.

Les expériences realisées en conditions contrélées indiquent que la
lentille d’eau (L. minor et L. gibba) usuellement utilisée dans les tests de
toxicité s’avére une trés bonne candidate pour la phytoremédiation : taux de
réduction de l'azote de 60% ; taux de réduction de phosphore de 80% ;
'élimination du =zinc, cadmium et cuivre, est de 100, 90 et 77%
respectivement ;(10 % a 40 %) d’élimination pour le diméthomorphe.

Nos résultats montrent que I'association d’'un métal a un fongicide se
traduit par une réduction des taux d’élimination du cuivre par la lentille Lemna
minor. L’'idée de ces expériences était de voir la relation entre les éventuels
interactions entre les métaux et le fongicide et leur impact sur la capacité

d’enlevement du métal par une plante aquatique.
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A la lumiére de 'ensemble des résultats trouvés, quelques approches, a

développer en perspective, se dégagent :

La premiére concerne la recherche des corrélations entre la composition
et les propriétés physicochimiques classiques du milieu de culture et/ou
de l'eau a tester (pH, conductivité, alcalinité, phosphates, ammonium) et
les réponses possibles de la plante. La composition du milieu a tester en
contaminants (métaux, substances humiques, pesticides, etc...) peut
faire I'objet de corrélations entre quelques réponses biochimiques des
plantes.

La deuxieme consiste a valider, a I'échelle du laboratoire toujours, les
expériences réalisées avec un milieu artificiel sur une eau naturelle.

La troisieme grande orientation consiste a la validation des résultats du
laboratoire  concernant l'usage des réponses de la lentille d’eau
(L. gibba ou L. minor) sur le plan écotoxicologique ou de son utilisation
comme agent dépolluant sur le plan de la phytoremédiation.

Ces recherches vont permettre d’associer I'ensemble des parametres
environnementaux et représentent une situation environnementale réelle.
Les plans d’eau comme les maris, les étangs et les lacs sont trés
favorables a des cultures de la lentille d’eau. Sa culture dans les eaux
courantes trouve ses limites en raison de ses propriétés d'espéce
flottante. Différents dispositifs expérimentaux pourraient étre envisagés

pour remédier a ce probléme.
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APPENDICE 1

LISTE DES SYMBOLES ET DES ABREVIATIONS

: Association Frangaise de Normalisation

: croissance relative, (%)

: croissance dans 'échantillon contaminé

: croissance dans le témoin

: The Chemical Compagny

: Comité Européen

: concentration ayant un effet toxique chez 50% d’individus
exposés apres un temps t

: concentration inhibitrice

: concentration initiale du métal dans le milieu de culture (mg L)

: concentration résiduelle du métal dans le milieu de culture (mg L)

: chlorophylle totale

: chlorophylle a

: chlorophylle b

: dose tolérable hebdomadaire

: diméthomorphe formulé ou commercial
: diméthomorphe pur

: temps de demi-vie (jours)

: absorbance de l'extrait chlorophyllien non acidifi€ mesurée a une

longueur d’'onde de 665 nm, adimensionnel

: absorbance de I'extrait chlorophyllien non acidifié « chlorophylle a »

mesurée a une longueur d’'onde de 750 nm, adimensionnel

: absorbance de I'extrait chlorophyllien acidifié « phéophytine a »
mesurée a une longueur d’'onde de 665 nm adimensionnel

: absorbance de I'extrait chlorophyllien acidifié « phéophytine a »

mesurée a une longueur d’'onde de 665 nm adimensionnel

: essentiel

: Organisation des Nations Unies pour I'Alimentation et I’Agriculture

: gramme

: taux d’inhibition de la croissance (%)



ISO
JECFA

Koc
Log Kp
MES
M.F
mg L’
N

NAS
NRC
AN¢

AN
RI
ROS

OMS
PAR

ug
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: indice de stress, adimensionnel
: Organisation Internationale de Normalisation
: comité d’experts des additives alimentaires
(Joint Expert committee on food additives)
- coefficient de partage carbone organique-eau (L.kg™")

: logarithme de coefficient de partage

: matiére en suspension

: matiére fraiche

: milligramme par litre

: nombre de colonies moyen a l'instant t, adimensionnel

: nombre de colonies moyen a l'instant initial, adimensionnel

: National Academy of Science

: National Research Council

: variation moyenne du nombre de colonies dans le témoin, (Nt-No),
adimensionnel
: variation moyenne, du nombre de colonies en présence du métal,
(Nt-No), adimensionnel

: taux de rétention des métaux lourds, (%)

: Rapport d’inhibition

: Formes réactives de I'oxygene

: Organisation mondiale de la santé

: Photosynthetic active radiation

: Toxique

: microgramme
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Tableau 3.1. Concentrations et volumes des réactifs chimiques utilisés dans la

préparation du milieu de culture [144].

Volume prélevé

Solution Composition chimique Concentration pour un litre de
(gL milieu de culture
(ml)
S1 e Ca(NOs3)..4H,0 e 11,80 100
S2 e KNO; e 10,11 5
S3 e MgS0,4.4H,0 e 12,33 4
S4 e KH,PO, e 6,80 1
] MnSO4.4H20 o 1,55
SS L] HgBO3 ° 2,86 1
e ZnSO, e 0,22
e CuSO,. 7H0 e 0,079
] (NH4)6MO7024.4H20 o 0,128
° NH4VO3 e 0,229
Se e Co(NOs3)2.4H,0 e 0,049
e NiSO,. 7H,0 e 0,0478 1
e Na;W0,4.2H,0 e 0,017
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Tableau 5.1. Concentrations et volumes des réactifs chimiques utilisés dans la

préparation de milieu de culture [214]

Volume prélevé

Solution Composition chimique Concentration pour un litre de
(gL™ milieu de culture
(ml)
e KNOs; e 40,40 )
S1 L4 KH2P04 L4 10,06
e Ky;HPO4 e 05,76
° MgSO4.7H20 o 04,96
Sz e CaCly e 01,14 10
e H3BO; e 0,036
e MnCl,.4H,0 e 0,28
e 0,60
S3 e ZnSO, e 0,043 1
° (NH4)6M07024.4H20 o 0,054
° COC|2
e 1,20
84 o FeSO4.7H20 o 3,48 9
o KZSO4
Ss e CuCly e 0,078 1
Se e Nax-EDTA* e 10,00 1

* pour les tests en présence du cuivre, TEDTA n’est pas utilisé afin

d’éviter les phénoménes d’interférences «complexation» avec ce métal.
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y=2,142x + 0,026
R*= 0,993

Absorbances mesurées a 595 nm
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Figure 3.2. Courbe d’étalonnage pour le dosage des protéines (méthode de
Bradford)
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Figure 3.3. Courbe d’étalonnage pour le dosage du phosphore
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1. Composition chimique du catalyseur a utiliser durant la minéralisation

e Sulfate de potassium (K2S0O;4) :100 g.
e Sulfate de cuivre (CuSOy) :10 g.

e Sélénium (Se) :1 g.

2. L’indicateur coloré permettant de visualisé la présence d’'ammoniaque

¢ Acide borique H3BO3: 6 g.
e Ethanol (C2HsOH)  : 600 mL.
e Rouge de méthyle a 0,2% dans I'éthanol a 96% : 22,5 ml.

e Vert de bromocrésol a 0,1% dans I'’éthanol a 96% : 7,5 ml
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Figure 4.1. Courbe d’étalonnage pour le dosage de la proline
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1. Programme thermique pour I'analyse du cuivre, Cu, en spectrométrie

d’absorption atomique : Limite de détection: 1 pg L™ ; longueur d’onde

327,4 nm.

Etape N° | Température (°C) | Temps (s) Débit de gaz (L/mn)
1 85 5 3
2 95 40 3
3 120 10 3
4 800 5 3
5 800 1 3
6 800 2 3
7 2300 1 0,3
8 2300 2 0,3
9 2300 2 0,3
10 2300 2 3,0

2. Résultats de la gamme étalons

les absorbances mesurées a

y = 0,011x
R2*= 0,996

0,2
0,1
0
0 5 10 15 20 25 30
[Cu] (pg/L)

Figure 5.2. Courbe d’étalonnage pour I'analyse du cuivre
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Figure 5.31. Séparation des deux isoméres du diméthomorphe par HPLC
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Figure 5.32. Spectre d’absorption des deux isomeéres du diméthomorphe.
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Figure 5.3. Evolution de la concentration en diméthomorphe en fonction de
temps dans les milieux de culture sans plante
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