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I  Introduction générale 

Les progrès technologiques et l’industrialisation accélérés qu’a connu le monde depuis le 

XIXe siècle, ont conduit à l'apparition de problèmes écologiques nouveaux de plus en plus graves. 

Le rejet massif et brutal de polluants toxiques dans l’environnement, constitue un risque écologique 

important pour la faune et la flore, ainsi qu’un danger réel pour la santé de l’homme. La dégradation 

de l'environnement due à la pollution, est générale et concerne tous les milieux (air, eau et sol).  

 

L’équilibre des écosystèmes est devenu menacé, le recyclage naturel des déchets produit par 

l’homme est de moins en moins efficace.  Face à cette problématique, les chercheurs tentent de 

trouver des solutions pour dépolluer l’environnement. Une gamme importante de technologies 

physico-chimiques est disponible pour décontaminer l'environnement. Ces traitements, souvent très 

coûteux, induisent d'importantes modifications des milieux ; ce qui a incité à développer des 

méthodes biologiques curatives (Machado et al, 2010; Chaillou et Combrisson 2013). 

  

          L’action des micro-organismes dans le recyclage des éléments, est une constatation ancienne, 

mais l’importance de ce rôle dans la dépollution de l’environnement, n'est réellement apparue qu'au 

début du XXe siècle. La biodépollution ou bioremédiation est l'utilisation des micro-organismes tels 

que les champignons et les bactéries, pour éliminer les polluants toxiques de l’environnement. Le 

métabolisme microbien étant souvent limité par des facteurs environnementaux, l’objectif de la 

biodépollution est d'optimiser ces facteurs afin d'augmenter la densité et l'activité des populations 

microbiennes pour accélérer la décontamination des sites pollués (Chaillou et Combrisson, 2013). 
    

La préservation du patrimoine naturel  de notre ville, est la responsabilité de chaque citoyen, 

et toute action pouvant contribuer à cet effet serait d’une grande importance ; c’est dans cette 

logique que notre thématique de recherche a été adoptée. Ce travail  pourrait intéresser les 

industriels et les inciter à  s’investir dans ce domaine de recherche, il pourrait être très prometteur 

en matière de réduction de la pollution. Rappelons que  la réglementation algérienne  impose ces 

mesures en plus des taxes à payer pour leurs rejets. 

 

Tout en suivant une démarche scientifique, logique et cohérente, l’objectif de notre  travail 

était  de parvenir  à isoler des souches bactériennes, capables de réduire les concentrations en 

chrome, dans les effluents industriels. Notre approche a été totalement réalisée au laboratoire. Les 

résultats de notre étude peuvent avoir des applications industrielles dans le domaine des 

biotechnologies. Nous avons choisi de travailler sur le chrome, vu son intérêt dans l’industrie locale 

du cuire (tannerie de Jijel) et sa toxicité relative par rapport aux autres métaux. 
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II  Synthèse bibliographique 

II.1  Mise en contexte  

II.1.1 Le contexte écologique et environnemental   

De par son cadre géographique, son patrimoine matériel et immatériel, ses traditions et sa 

culture, la wilaya de Jijel pourrait connaitre un développement  très important, à travers  sa 

promotion  comme pôle de développement, d’attraction nationale, pour le tourisme écologique 

durable.   A cet effet, il faut bien  valoriser ses potentialités naturelles et les préserver, ainsi, il faut 

protéger ses écosystèmes fragiles et réduire la pollution de l’environnement par tous les moyens 

possibles. 

II.1.2 Le contexte socio-économique  

La wilaya de Jijel ne connaît pas une grande activité économique, les activités industrielles  

ne sont pas nombreuses, il existe quelques anciennes  installations  (tannerie et l’ENL), qui 

représentent  une source de revenus pour nombreuse familles. Avec l’urbanisation leur localisation 

est devenue inadéquate à l’intérieure de la ville (Direction de l’Urbanisme de Jijel). De ce fait, si 

ces installations ne sont pas délocalisées, il est néanmoins  nécessaire de réduire l’impacte de leurs 

rejets polluants dans l’environnement, d’oừ l’intérêt de notre travail.                                                                      

II.1.3 Le contexte réglementaire et législatif  

Le droit de l’Homme et du citoyen à l’environnement est reconnu d'intérêt général. A cet 

effet, la sauvegarde des sites et des monuments naturels,  des antiquités, des paysages, la 

préservation des espèces animales et végétales, le maintien des équilibres biologiques, la protection 

des ressources naturelles, la lutte contre toutes les formes de pollution et de nuisance, la 

préservation des ressources  hydrauliques et du littoral marin et fluvial, le contrôle de l’urbanisation 

sont d'intérêt général.                                                 

 La loi n° 03-10 du 19 juillet 2003 relative à la protection de l’environnement dans le cadre du 

développement durable a pour objectif de fixer les principes fondamentaux et les règles de gestion 

de l’environnement  afin de promouvoir un développement national durable en améliorant les 

conditions de vie et en œuvrant à garantir un cadre de vie sain. 

Un certain nombre d’activités (dites classées) qui par leurs incidences  directs ou indirects sur 

l’environnement  et notamment sur les espèces, les ressources naturelles  et la qualité de vie, sont 

soumises  à une réglementation spécifique, leur imposant des études d’impact et de danger, afin 

d’obtenir les autorisations  nécessaires  d’exercer légalement ce type d’ activité, et fixant des 

valeurs limites à leurs rejets et les oblige ainsi  à utiliser les technologies  les moins polluantes  

même à coût plus élevé  selon le principe de substitution de l’article 2 de la loi su-cité . Le décret 
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exécutif n° 07-144 du 19 mai 2007  fixe la nomenclature des installations classées, et le Décret 

exécutif n° 06-141 du 19 avril 2006 définit les valeurs limites des rejets d’effluents liquides 

industriels (Source : Journal Officiel de la République Algérienne). 

II.2  Pollution par les Métaux lourds 

II.2.1 Introduction  

Le problème de la pollution par les métaux lourds est devenu de plus en plus grave avec 

l'industrialisation croissante : ce qui a provoqué  la perturbation des cycles biogéochimiques 

naturels.  Contrairement aux substances organiques, les métaux lourds sont généralement non 

biodégradables et s'accumulent dans l'environnement. L’accumulation de ces métaux dans les sols 

et les eaux constitue un risque important pour la santé humaine et environnementale. Ces éléments 

s'accumulent dans les tissus des organismes vivants (bioaccumulation) et leurs concentrations 

augmentent lors de leur passage d’un niveau trophique inférieur  à  un niveau trophique supérieur  à  

travers les chaines alimentaires (phénomène connu sous le nom de bioamplification). Dans le sol, 

les métaux lourds provoquent des effets toxiques sur la faune  microbienne du sol, ce qui réduit leur 

nombre et de ce fait leurs activités dans le sol (Khan et al, 2010). 

Le terme de métaux lourds est utilisé pour désigner des éléments chimiques, ayant des 

propriétés métalliques tel que: la conductivité, la ductilité, une densité supérieure à 5g/cm3   et un 

numéro atomique 20 (Aoun, 2008). Cette appellation regroupe des éléments qui sont effectivement 

des métaux tels que Ni, Cu, Zn, Pb, Hg, Al…et aussi des métalloïdes tels que As et Se. C’est 

pourquoi  une classification plus complexe, basée sur les propriétés de formation de ligands a été 

proposée par Nieboer et Richardson (1980), avec la dénomination d’Eléments-Traces Métalliques, 

préférée par certains chercheurs.  

Duffus (2002), conclue que cette classification en fonction des propriétés chimiques, est la 

plus pertinente. Elle permet de renseigner sur la toxicité biochimique des métaux, et de déterminer 

quelles espèces  métalliques ou composés ioniques, sont susceptibles d'être les plus toxiques 

(Duffus, 2002). 

II.2.2 Origine des métaux lourds  

Les métaux lourds rejoignent l'environnement à partir de sources naturelles et anthropique.   

Les Roches et les sols sont les principales sources naturelles de métaux lourds dans  

l'environnement, par altération physique et chimique des minéraux, avec les facteurs de l'érosion et 

des activités volcaniques (Bradl, 2005). Pour les sources anthropiques on peut citer les activités 

minières, les fonderies, de la galvanoplastie, l'utilisation des pesticides et des engrais phosphatés  
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ainsi que les biosolides en agriculture, boues d’épuration, les rejets industriels et les dépôts 

atmosphériques, etc (Wuana et Okieimen, 2011).  

 

            

Tableau 01: Sources anthropogéniques de quelques métaux lourd  (Hazrat et al, 2013). 

Métaux lourds               Sources 

As                           pesticides et préservation du bois  

Cd                          peinture et pigment, stabilisants de plastique, fertilisants phosphatés...etc. 

Cr                          tanneries, industrie  textile, pesticides, fertilisants...etc. 

Cu                          pesticides, fertilisants 

Hg                         combustion de charbon, déchets médicaux, activités minières 

Ni                          effluents industriels, instruments chirurgicaux, batteries d’automobile 

Pb                         combustion de carburant à plomb, batteries, herbicides et insecticides 

                                                                                                                                                                                     

II.2.3 Les métaux lourds essentiels et non essentiels  

Selon leur rôle dans les systèmes biologiques, les métaux lourds sont  classés en deux 

catégories : les métaux lourds essentiels (oligoéléments) et les métaux lourds non essentiels. Les 

premiers sont ceux dont les organismes vivants  en ont  besoin en petites quantités, pour leurs 

fonctions physiologiques et biochimiques vitales. On peut citer par exemple : Fe, Mn, Cu, Zn et Ni  

(Göhre et Paszkowski, 2006). La deuxième, celle des métaux non-essentiels, elle regroupe les 

métaux qui ne sont pas utilisés  par les organismes vivants  dans leur processus vital, comme le: Cd, 

Pb, As, Hg et Cr (Dabonne et al, 2010).  

II.2.4 Toxicité  des métaux lourds  

Des concentrations élevées en métaux lourds, dépassant les seuils limites tolérables, peuvent 

provoquer des effets néfastes sur la santé et perturber le fonctionnement normal des systèmes 

vivants (Rodrigues et al, 2012). 

II.2.4.1 Impacts sur l’environnement  

La présence des métaux lourds  dans l’air, le sol et l'eau représente une menace  pour 

l'environnement et la santé humaine. Les principales menaces des métaux lourds sur la santé 

humaine sont associées à l'exposition au Pb, Cd, Hg et l’As. Ces métaux ont été largement étudiés 

et leurs effets sur la santé humaine sont revus régulièrement par des organisations internationales 

telles que l'OMS (Ghosh, 2010). 
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 En plus de leur toxicité, les métaux lourds ont un long temps de séjour dans l’environnement, 

une longue demi-vie biologique, en particulier le cadmium, qui constitue un problème majeur dans 

les pays industrialisés.  Ils présentent un risque pour la santé publique, car ces derniers fissent par se 

retrouver dans nos  aliments de consommation (figure 1). D’autre part, l'introduction des métaux 

lourds, sous diverses formes dans l’environnement, peut produire des modifications considérables 

dans les communautés microbiennes et leurs activités (Nithya et al, 2011). 

 

 

Figure 01: Les voies de contamination des aliments par les métaux  (Adriano et al, 2001).    

                  

a) Les métaux lourds dans l’eau  

L’eau transporte les métaux lourds et les insère dans les chaînes alimentaires. Même si ces 

derniers  sont le plus souvent présents à l’état de traces, leur toxicité se développe par 

bioaccumulation dans les tissus vivants. Les métaux lourds  dispersés sont immobilisés par 

adsorption  sur les minéraux argileux et hydroxydes de Fe et Mn ou absorbés par les algues à un 

niveau trophique inférieur dans la chaîne alimentaire. Ces métaux lourds peuvent s’accumuler  dans  

des niveaux supérieurs dans les chaînes alimentaires et provoquent des dommages (Kaimoussi et 

al,  2005). 

b) Les métaux lourds dans le sol  

La contamination des sols par les métaux lourds est un grand problème environnemental dans 

le monde, cette contamination présente des risques considérables pour la santé publique et les 
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écosystèmes (Sheng et al, 2008).  Ils  peuvent avoir des effets importants sur les populations 

microbiennes indigènes. Ils peuvent réduire la biodiversité microbienne, limiter leur reproduction, 

et leur activité  comme la fixation de l’azote dans les rhizobiums. Chaque métal  a des bio-fonctions 

uniques ou bio-toxicités. Par exemple, le cuivre peut faire augmenter la croissance microbienne à 

faibles concentrations mais à fortes concentrations, il l’inhibe. En revanche, le cadmium a une 

toxicité élevée même à faible concentration (Gehong et al,  2009). 

 La contamination des sols agricoles par les métaux lourds est devenue très sérieuse, ils sont 

considérés comme des polluants du sol en raison de  leur présence répandue, et de leurs effets 

toxiques aigus et chroniques sur les plantes cultivées. La limite réglementaire de cadmium (Cd) 

dans les sols agricoles est de 100 mg / kg. Mais ce seuil est dépassé en permanence en raison de 

divers activités humaines. Les plantes exposées à des niveaux élevés de cadmium  réduisent leur 

activité photosynthétique, l'absorption d'eau, et l'absorption de nutriments. Les plantes cultivées 

dans un sol contenant des niveaux élevés de cadmium présentent des symptômes visibles de 

blessures se traduisant par des chloroses, inhibition de la croissance, le brunissement des racines, et 

finalement la mort (Yadav,  2010).  

II.2.4.2 Impacts sur la santé humaine     

Les métaux lourds ont des effets néfastes sur la santé humaine et la contamination des chaînes 

alimentaires  par les métaux lourds mérite une attention particulière.  De nombreux métaux lourds et 

métalloïdes sont toxiques et peuvent provoquer des effets indésirables et des problèmes sévères 

pour l’homme, même à de très faibles concentrations (Memon et Schröder, 2009). Les métaux 

lourds induisent  un stress oxydatif  par la formation de radicaux libres. Le stress oxydatif  se  

traduit ainsi  par la production  accrue d'espèces réactives de l'oxygène (ROS), ce qui peut perturber 

l’équilibre intrinsèque de la balance  prooxydant/antioxydante des  cellules et peut provoquer des 

dommages aux cellules en conduisant à la mort cellulaire (Sánchez-Chardi et al, 2009). 

D’un point de vue toxicologique, les métaux les plus toxiques sont : Hg, Cd, Pb, As, Cu, Zn, 

Sn,  et le Cr. La toxicité des métaux varie aussi selon la dose et la durée d’exposition. Une 

exposition de courte durée à des concentrations élevées cause des syndromes aigues, alors qu’une 

exposition de longues durées à de faibles concentrations, provoque des troubles chroniques. La 

gastroentérite, la pneumonie et l’insuffisance rénale et hépatique sont les troubles les plus 

fréquemment observés en cas d’exposition de longue durée à un certain nombre de métaux 

(cadmium, cuivre, plomb, zinc). L’exposition à des métaux pourrait également causer le cancer 

(Naithani et Kakkar, 2005). 

          Les facteurs influençant la  toxicité, sont soit liés au contaminant (facteurs extrinsèques) tels 

que la nature du métal, la spéciation chimique, l’organotropisme, la biodisponibilité, etc. qui  
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peuvent ainsi agir, en se liant à  des groupements  thiols ce qui peut conduire au blocage des 

groupes fonctionnels des molécules importantes telles que les enzymes, et les polynucléotides, ils 

peuvent  également se substituer aux métaux essentiels. Soit ces facteurs sont liée à l’individu 

(facteurs  intrinsèques) comme : l’âge, le sexe, l’état nutritionnel, les conditions d’expositions et la 

variabilité génétique. L’ensemble de ces facteurs peut influer sur la charge corporelle d’un métal, sa 

distribution tissulaire et ses effets nocifs (figure 02) (Naithani et Kakkar, 2005).   

 

Figure 02: La répartition des métaux lourds dans le corps humain (Naithani et Kakkar, 2005). 

 

Le cadmium, le plomb et le mercure (méthylmercure, MeHg), sont des polluants 

particulièrement visés, à cause de leur large distribution et leurs actions profondes sur la santé 

humaine (Islam et al, 2007; Mergler et al, 2007). L’intoxication au cadmium, chez la femme 

enceinte, réduit  la durée de la grossesse, le poids du nouveau-né et provoque un disfonctionnement 

du système endocrinien et/ou immunitaire chez l’enfant. L’exposition au plomb, induit  un retard 

dans le développement neurocomportemental, (Lidsky et Schneider, 2003), tout comme le MeHg  

qui perturbe le développement normal et induit des effets nuisibles  allant de la mort  fœtale au 

retard du développement cognitif (Castoldi et al, 2003). 

Les métaux lourds peuvent entraîner chez l'Homme des pathologies qui peuvent toucher son 

intégrité physique et mentale. Il devient alors incapable de réagir et de s'adapter aux diverses 

situations. Les métaux lourds s’accumulent  au sein de l'organisme et perturbent son organisation 
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interne. Certains d’entres eux, ont des effets tératogènes et d'autres peuvent entraîner des troubles 

de la fécondité, en conséquence le fonctionnement fondamental et vitale de l'Homme est mis en 

danger (Sisca et al, 2009). 

II.2.4.3 Impacts sur les microorganismes : Toxicité et tolérance  

Les bactéries, aussi bien que les virus peuvent subir les effets des métaux lourds. Une 

substance est dite toxique lorsqu’une fois  mise en contact avec un organisme vivant, engendre une 

réaction spécifique ou un stress perturbant les fonctions physiologiques de l’organisme, 

accompagné d’effets néfastes touchant même leur descendance. Dans la littérature scientifique 

courante, relative à la croissance des microorganismes en présence de  métaux lourds, on parle 

souvent de tolérance ou de résistance (Wright et Welbourn, 2002). 

  Gadd (1992) définit la tolérance comme la capacité de faire face à la toxicité des métaux aux  

moyens  des propriétés intrinsèques des organismes. En parallèle, il décrit la résistance comme la 

capacité à survivre aux métaux toxiques par des mécanismes de détoxication en réponse directe à la 

présence de métaux dans l’environnement. La dispersion des métaux suite aux événements 

géologiques, a fait qu’une résistance aux ions métalliques s’est développée chez les bactéries par  le 

phénomène d’évolution (Hobman et al, 2007). 

Les métaux qui n’ont pas de fonction biologique sont généralement tolérés à faibles 

concentrations, alors que les métaux essentiels sont acceptés à plus forte concentration (Bruins et 

al, 2000). Ces derniers participent au fonctionnement métabolique des cellules en tant que 

constituants d’enzymes ou constituants structurels (exemple de la membrane). La concentration et 

la spéciation du métal déterminent si celui-ci est utile ou nocif à la cellule. Le contrôle des 

concentrations internes, ou homéostasie, s’avère donc nécessaire. C’est pourquoi les bactéries ont 

développé différentes stratégies de défense pour se protéger contre la toxicité des métaux. De 

nombreuses bactéries sont désormais connues pour leur capacité à excréter les métaux par des 

systèmes d’efflux. Ces types de transporteurs se caractérisent par une forte affinité au substrat et 

permettent de maintenir de faibles concentrations métalliques dans le cytosol (Nies, 2003). Si les 

métaux toxiques entrent  à l’intérieur de la cellule et ne sont pas excrétés par les systèmes d’efflux, 

un autre mécanisme de séquestration cytosolique intervient pour les protéger. Il a été démontré  que 

chez beaucoup d’organismes résistants aux métaux, il  existe des composés internes comme, les  

granules de polyphosphates ou des groupements thiols (contenant du soufre), capables de séquestrer 

de grandes quantités de cations métalliques (Gadd et Smith, 2000; Pagès et al,  2007). 

          La bioaccumulation des métaux lourds et leur stockage ultérieur dans la cellule sous forme 

inerte permet à la cellule de diminuer leur toxicité (Sarret et al, 2005). Malgré la présence d’ions 
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toxiques, certains microorganismes sont capables de survivre dans des milieux pollués. Cette 

capacité peut être le résultat de mécanismes induits ou intrinsèques aux individus (Gadd, 1992).  

Les algues sont aussi des micro-organismes qui jouent un rôle important dans le 

fonctionnement et l’équilibre de tous les écosystèmes aquatiques. Elles sont impliquées également 

de manière non négligeable dans les activités économiques de certains pays (Kaimoussi et al, 

2005). De nombreuses études sur les eaux polluées par les métaux lourds, ont révélé que la 

pollution par les métaux lourds diminue la diversité, la productivité  et modifie la composition des 

espèces d'algues. Cependant, il y a aussi de nombreux rapports concernant, des espèces de 

cyanobactéries et les algues filamenteuses  qui sont tolérants ou résistants au Cd, Cu, Pb et Zn 

(Pawlik-Skowron´ska, 2001).  

II.3  La dépollution de l’environnement, une nécessité incontournable 

 La dépollution de l’environnement est un problème complexe et difficile à résoudre ; les 

chercheurs  étudient la question et  proposent en permanence des solutions techniques à ce 

problème. Chaque technique dispose d’avantages et d’inconvénients en termes de temps, de coût, et 

de faisabilité. Chaque type de pollution est  un cas particulier, le  choix de la méthode optimale à 

adopter ;  émerge d’une combinaison des différentes  méthodes en tenant compte des 

caractéristiques physico-chimiques, biologiques et hydrogéologiques du site à dépolluer (Fornarini 

et al, 2005).  

Les techniques traditionnelles d'élimination des métaux lourds tels que la précipitation 

chimique, traitement électrochimique, procédés membranaires et l'échange d'ions sont extrêmement 

coûteuses ou inefficaces, en particulier pour les grands volumes de solution et à des concentrations 

en métaux lourds relativement  faibles. Au cours des dernières années, une grande attention a été 

accordée à la bioremédiation des métaux lourds (figure 03) (Teemu et al,  2008; Zakhama et al, 

2011).  

 

 

Figure 03: Pourcentage d’utilisation des différentes méthodes d’épuration (Pandey et al, 2009) 
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II.4  La bioremediation, une technique efficace de dépollution :  

L'utilisation de micro-organismes dans la détoxification et l'élimination  des polluants, 

principalement ceux du sol, de l'eau, et des sédiments, qui  constituent  un risque pour la  santé 

publique, est connue sous  le nom de bioremédiation (Talley, 2005; Wasi et al, 2008). La 

bioremediation est utilisée  comme une stratégie utilisant des microorganismes pour transformer 

complètement des polluants organiques tels que les pesticides, en composés non nocifs comme le 

H2O et le CO2. De la même façon, les microorganismes peuvent transformer les polluants 

inorganiques, pas forcément de façon complète  mais en contribuant à réduire leur solubilité, 

mobilité et finalement leur toxicité (Kamaludeen et al, 2003). 

L’interaction des micro-organismes  avec les métaux lourds  et leur application  dans la 

détoxification et la bioremediation  de ces derniers a déjà été  traitée  de façon exhaustive,  

( Gavrilescu, 2004 ; Wasi et al, 2011). Les microorganismes sont dotés  de capacité  à éliminer, à 

immobiliser et à détoxifier les métaux lourds ainsi que les radionucléides par différents 

mécanismes, (Ji et Silver, 1995). La détoxification des métaux lourds  par les microbes est 

attribuée à un certain nombre de processus incluant : l’oxydation, la réduction, la complexation 

methylation et les réactions impliquant des biosurfactants  (Alam et Ahmad, 2011). 

En réponse à la toxicité des métaux, beaucoup de microorganismes ont  développé  des 

mécanismes particuliers de détoxification et de résistance  aux métaux toxiques (Wasi et al, 2008). 

Ces mécanismes de résistance peuvent être intracellulaires ou extra cellulaires, spécifiques  à des 

métaux particuliers ou généraux  pour une large gamme de métaux lourds (figure 04). 

 

Figure 4: les mécanismes de résistance  aux métaux, développés par divers micro-organismes,  

EPS : exo-polysaccharide (Roane et Pepper, 2000). 
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L’application de communautés microbiennes à grande échelle dans l’élimination des métaux 

lourds et le traitement  des déchets ménagers et industriels  est bien connue (Brar et al, 2006; 

Gadd, 2010).  Dans ce contexte  (Markandey et al, 2002) ont étudié l’efficacité de la 

bioremediation  dans l’élimination du Cr et du Pb.  La bioremediation  offre une alternative 

potentielle aux méthodes existantes pour la désintoxication et de la récupération des métaux 

toxiques (Fisher et Frood, 1980). C’est  la méthode la plus efficace et la moins coûteuse pour le 

traitement des sites contaminés par les métaux lourds. Certains rapports ont montré que les 

microbes indigènes et les symbiotes plantes-microorganismes tolèrent des concentrations élevées de 

métaux lourds de différentes manières (Paul et al, 2005). 

II.5  Rôle des différents organismes vivants dans la dépollution de l'eau  

Il existe une variété de mécanismes adoptés par les bactéries, champignons, ciliés, algues, 

mousses, macrophytes et plantes supérieures, dans l'élimination des métaux lourds, dans les 

solutions aqueuses, (Rehman et al, 2007). Ce qui suit donne un aperçu global des différents 

organismes vivants utilisés dans la détoxification de l’eau,  de la majeure partie des polluants. 

II.5.1 Les algues et les champignons 

Parmi les algues vertes, le genre Chlorella a été  cité  comme le candidat potentiel pour la 

biosorption des métaux (Doshi et al, 2008). Gale (1986)   rapporte que les fleurs de Chlorella, 

Cladophora, Rhizoclonium, Hydrodictyon, Spirogyra, et Oscillatoria possèdent  des capacités à 

éliminer le Pb. Tsuji et al (2002) ont démontré que la synthèse des phytochélatines d'une algue 

marine, Dunalliela tertiolecta, est fortement induite par le  Zn. Le prétraitement des cellules avec le 

Zn  améliorait la capacité à tolérer  l’action toxique des métaux lourds tels que le Cd, Hg, Cu, et Pb. 

Une diatomée marine Skeletonema costatum a été rapportée comme étant capable de dégrader le 

2,4-dichlorophénol (Yang et al, 2002).   

De même Scarano et Morelli (2002), ont mentionné que l’Algue brune Fucus serratus est 

capable d’accumuler l’arséniate facilement et de  le transformer en plusieurs composés de l'arsenic 

en fonction  de  la concentration d’exposition. Par ailleurs, plusieurs groupes de chercheurs ont  

étudié la possibilité de réduire la toxicité  de plusieurs composés aromatiques  (e.g. pesticides, 

phénoles, hydrocarbones polycycliques, etc) dans des environnements  pollués en utilisant des 

champignons (Fountoulakis et al, 2002; Bamforth et  Singleton, 2005). 

II.5.2 Les plantes  

La biodégradation des xénobiotiques organiques par les plantes a été rapportée par Abhilash 

et al (2009), qui ont décrit les voies de détoxication opérant dans les plantes et leur  rôle dans 

l'assainissement de la biosphère. En outre, Greenan (2011) a  suggéré les rôles des phytochélatines 
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et les métallothionéines dans la désintoxication des métaux lourds et de l'homéostasie. Les plantes 

sont capables d’engager des processus de désintoxication dans l'air, l’eau et le sol (Henderson et al, 

2007; Sanz et al, 2009). 

II.5.3 Les bactéries  

Le rôle des bactéries dans la biodégradation et la détoxification  des substances toxiques est 

bien connu (Johri et al, 1996).  Matsumura et al (1976) sont  les premiers à avoir rapporté des 

informations sur la dégradation aérobie de l’HCH, un pesticide persistant, par une souche de 

Pseudomonas. Plus tard, sa dégradation par une Pseudomonas paucimobilis  a été également 

rapportée par Wada et al (1989). Le rôle des Pseudomonas  dans la biodégradation des γ-HCH est 

bien établi, (Nawaz et al, 2011). Les bactéries impliquées dans le métabolisme du 2,4-D (l'acide 2,4 

dichlorophénoxyacétique) et ses autres dérivés ont été largement étudiés par plusieurs chercheurs  

(Cho et al, 2002). 

La biodégradation  des pesticides carbamates par différentes bactéries a été rapportée par 

plusieurs chercheurs  (Barragán-Huerta et al, 2007). Roane et Pepper (2000)  parlent  de  la 

désintoxication du Cd par Arthrobacter, Bacillus ou Pseudomonas spp. La  résistance au cadmium 

avec une probable  capacité de désintoxication par  P. putida a également été signalée  par Lee et al 

(2001). De plus, Wang et al, (1997) parlent de  l'utilisation de P. aeruginosa  pour l’élimination du 

cadmium. 

 Saxena et al (2001) ont isolé d’une mines de cuivre une souche (P. putida) capable de 

précipiter le cuivre, elle serait donc un candidat intéressant  pour la bioremédiation du cuivre. La 

désintoxication des phénols par P. putida  et  Comamonas sp. est citée  par Basha et al (2010). De 

même, Kumar et al (2005) ont démontré la dégradation de catéchol (1,2-dihydroxybenzene) en 

utilisant une souche de P. putida et la dégradation du p-crésol (trois isomères du méthylphénol 

(CH3-C6H4OH) par une Pseudomonas.sp  immobilisée (Wasi et al, 2013). 

II.6  Les interactions bactéries-métaux lourds  

Les microorganismes, en particulier les bactéries, peuvent interagir avec les métaux via 

différents mécanismes (Ledin, 2000). On peut observer une transformation des métaux par des 

processus d’oxydation/réduction ou d’alkylation. Ces transformations  modifient généralement la 

toxicité et la mobilité du métal. Les métaux peuvent également être accumulés par des phénomènes 

d’adsorption passive (indépendant du métabolisme) ou par transport actif à l’intérieur de la cellule 

(dépendant du métabolisme). La production par les microorganismes de substances telles que les 

composés organiques ou les sulfides a été également observé. En plus, de leur participation aux 

cycles biogéochimiques, les microorganismes modifient les caractéristiques de la matière organique 
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dans l’environnement ; ce qui peut modifier le comportement des métaux via des mécanismes de 

chélation ou complexation (Figure 5), (Haferburg et Kothe, 2007). Enfin les bactéries peuvent 

influencer de manière indirecte la mobilité des métaux par des modifications dans le  milieu, par 

acidification par exemple (Chang, 1997).  

 

 

Figure 5: Schéma des interactions entre métaux et bactéries (Ledin, 2000). 

 S correspond aux groupements réactifs présents sur la paroi bactérienne. Me2+ correspond à un 

cation métallique. Org correspond à un composé organique. EPS correspond à : exo-polysaccharide  

II.7  Bioaccumulation et biosorption microbienne  

Les micro-organismes peuvent éliminer physiquement les métaux d’une solution aqueuse par 

interaction cellulaire directe conduisant à la bioaccumulation intracellulaire ou biosorption sur la 

surface de la cellule. La séquestration des métaux toxiques par les deux phénomènes Biosorption / 

bioaccumulation est considérée comme une des approches les plus pratiques et les plus utilisées 

dans la bioremédiation (Barkay et Schaefer,  2001). 

La biosorption est une séquestration passive des métaux par métabolisme indépendant, tandis 

que la bioaccumulation désigne l'accumulation intracellulaire de métaux par métabolisme 

dépendant des cellules vivantes. Les cellules vivantes  accumulent les métaux généralement en deux 

phases: une première phase rapide de liaison  du ligand sur la surface de la cellule suivie d’une 
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deuxième phase qui consiste en un transport intracellulaire relativement  lent du  métal par  de 

larges canaux ioniques / pompes, spécifique ou non au métal (Schiewer et al, 2000). La  

biosorption, d'autre part, est due principalement  à  des interactions plus complexes (échange d'ions, 

adsorption, microprécipitation, et des interactions électrostatiques) avec les groupements cellulaires 

de liaison  avec les métaux (carboxyliques, phosphate, amino, hydroxyle, etc) facilitant ainsi la 

séquestration du métal dans différents compartiments de la cellule. La biosorption dépend 

totalement des caractéristiques physico-chimiques de la paroi cellulaire (Langley et Beveridge, 

1999). 

II.8  Sources du chrome et bioremediation  

Les métaux lourds  sont les principaux constituants  toxiques  des eaux usées de divers 

secteurs d’activité industriels, notamment celles des tanneries. Ces eaux usées représentent  un 

risque important pour l’environnement si elles ne sont pas traitées correctement avant leur rejet dans 

la nature. Parmi les divers métaux lourds qui existent, le chrome (VI) est considéré l’un des plus  

dangereux en raison de ces propriétés oxydantes, mutagènes, et cancérogènes. Pratiquement  tous 

les organes  statutaires  dans le monde citent le Cr (VI) comme l’un des produits chimiques toxiques 

à contrôler en priorité (Cheung et Gu, 2007). 

II.8.1 Les sources de contamination par le chrome  

Beaucoup d’activités humaines  font appel à l’usage du chrome, il est utilisé dans divers  

secteurs d’activités : installations  en acier inoxydable, préparation d’alliages, chromage, tannage du 

cuir, production de matériaux réfractaires, industrie des colorants, refroidissement industriels à eau, 

production de pâte à papier, raffinage du pétrole, préservation du bois et dans le nucléaire (Ye et al, 

2010). En conséquence de sa large utilisation, il est devenu très présent dans les effluents industriels 

et représente  un polluant important  des sédiments, des sols, de l'eau et de l'air (Saha et al, 2011).  

Les eaux usées contaminées, ont donné d'importantes quantités de Cr (VI) dans 

l’environnement, qui  constituent  un risque toxicologique pour l’Homme, les animaux et les plantes 

(Barceloux, 1999). Le Cr (VI) est introduit principalement dans l'environnement  par son usage 

industriel, tandis que le chrome sous sa forme trivalente Cr (III), prédomine naturellement dans 

l'environnement (Langard, 1990). Le Cr (VI) est fortement diffusé dans les sédiments et les eaux 

de surface, il est caractérisé par une plus grande solubilité, mobilité et biodisponibilité que le Cr 

(III) et  toutes autres formes de chrome (James, 2002).  

En conséquence de cette solubilité dans l'eau et de la mobilité élevée, le Cr (VI) diffuse 

facilement de son site de contamination. Par ailleurs, l'augmentation du pH du sol, augmente la 

lixiviation de Cr (VI). le Cr (III) montre une faible mobilité, il est relativement inerte, et facilement 
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adsorbable sur des surfaces minérales et des phases solides  de ligands organiques, c’est de cela que 

résulte sa faible biodisponibolité dans l'environnement. En outre, le Cr (III) est tout à fait insoluble 

dans l’environnement à des valeurs de pH importantes, puisque, dans ces conditions, il y a 

formation d’hydroxydes et de composés d’oxydes insolubles. La mobilité du Cr (III) diminue avec 

l’adsorption des argiles et des minéraux d'oxydes à pH au dessous de 5. La liaison du Cr (III) aux 

oxydes de fer peut être considérée comme un exemple de ces mécanismes, cette fonction peut 

diminuer la solubilité du chrome (James, 2002; Villegas et al, 2008).   

En présence de conditions d'oxydations, sous forme d’anions de chromate (Cr4O2) et de 

bichromate (H CrO4-), le Cr (VI) est très soluble et mobile. En milieux anaérobies, et dans des 

conditions réductrices, en présence d’un agent réducteur tels que le fer ferreux, des sulfures, et de la 

matière organique, le Cr (VI) peut être rapidement converti en Cr (III). La réduction du Cr (VI) par  

des bactéries rentre  dans le cycle biogéochimique du chrome (Schmieman et al, 1998). 

En milieux liquide le Cr (III) est stable et son oxydation en Cr (VI) est improbable, même en 

présence d'oxygène dissous (Eary et al, 1989). Cependant, il existe  différents facteurs affectant 

l'oxydation du Cr (III) en Cr (VI), cela dépend de la présence  des hydroxydes de manganèse Mn 

(III, IV), du pH, de la forme et la solubilité du Cr (III)  (Weaver et Hochella, 2003). L'oxydation 

du Cr (III) est improbable de se produire en milieu aquatique parce que les déchets contenant du Cr 

(III) sont généralement moins solubles et plus inertes à l'oxydation, et des précipitats de Cr (OH)3  

peuvent se former sur les surfaces de l'hydroxyde  de manganèse Mn (III,IV) (Fendorf, 1995). En 

outre, l’oxydation du Cr (III) est plus rare et moins abondante  que la réduction du Cr (VI) dans les 

sédiments naturels, et l'oxydation du Cr (III) est plus lente que  la réduction du  Cr (VI) (Martello 

et al, 2007). 

II.8.2 Toxicité du chrome 

L'exposition au Cr (VI) peut induire chez l’Homme des allergies, eczéma, ulcération, 

irritations nasales et cutanées, perforation de tympan, troubles de la voie respiratoire et le cancer du 

poumon (Gibb et al, 2000; Poopal  et Laxman, 2009).                         

 De plus, le Cr (VI)  a une  capacité évidente  à  s'accumuler dans le placenta, endommageant 

le développement  fœtal (Saxena et al, 1990). La pollution de l'environnement par le Cr(VI)  

modifie la structure des communautés microbiennes du sol, réduisant ainsi la croissance 

microbienne et les activités enzymatiques connexes. Il en résulte  la persistance de la matière 

organique dans les sols et l'accumulation du Cr (VI) (Shi et al,  2002; Zhou et al, 2002).  

L'action toxique du Cr (VI) est due à sa capacité à pénétrer facilement les membranes 

cellulaires. Il a été beaucoup rapporté que l’endommagement de la membrane cellulaire  chez les 

eucaryotes et les procaryotes, par le stress oxydatif   pouvait  être provoqué  par le Cr (VI),  cela 
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peut être accompagné d’effets nocifs  tels que la perte de l'intégrité de la membrane ou l'inhibition 

de la chaîne de transport d'électrons (Codd et al, 2001; Francisco et al, 2010). De plus, le Cr (VI) 

pénètre dans les cellules à l'aide du système de transport  membranaire du sulfate, chez des 

organismes capables d'utiliser  se substrat ( Silver et al, 2001). 

Une fois à l’intérieur des cellules, le Cr (VI) réagit spontanément avec les réducteurs 

intracellulaires comme l'ascorbate et le glutathion, et donne en générant des intermédiaires Cr (V) et 

/ ou de Cr (IV) de courte vie, ou des radicaux libres et le Cr (III) comme produit final (Costa,  

2003; Xu  et al, 2005). Dans le cytoplasme de la cellule, le Cr (V) est oxydé en Cr (VI) et le 

procédé produit des espèces réactives de l'oxygène (ROS), qui se combinent facilement avec le 

complexes ADN-protéines. 

D'autre part, le Cr (IV) est capable de se lier à des matériaux cellulaires, modifiant leurs 

fonctions physiologiques normales (Pesti et al, 2000). Il est bien connu que le Cr (VI) et les 

radicaux hydroxyles provoquent des lésions de l'ADN in vivo (Zhitkovich et al, 2001). Les 

intermédiaires qui proviennent de l'action du Cr (VI) sont dangereux pour les organites cellulaires, 

les protéines et les acides nucléiques (Plaper et al, 2002). 

Le Cr (VI) est une forme chimique très dangereuse pour les systèmes biologiques, il peut 

provoquer des mutations  et du cancer ou avoir des effets tératogènes. En outre, le Cr (VI) est 

capable d'induire un stress oxydatif dans les cellules, endommageant son ADN (Reynolds et al, 

2009). A l'intérieur des cellules, les adduits Cr (III)-ADN  dû à l’endommagement de l’ADN par 

stress oxydatif  induit par les radicaux hydroxyles, ont un rôle central dans les effets génotoxiques 

et mutagènes (Valko et al, 2005). De plus, la formation d’adduits binaire Cr(III)-ADN  et  ternaires 

également d'ADN- L-cystéine -Cr (III) et ascorbate -Cr(III) - ADN sont susceptibles d'augmenter à 

la fois la génotoxicité et la mutagénicité dans les cellules humaines (Quievryn et al, 2002; 

Quievryn  et al, 2003).  

Le Cr (VI) est  classé par l’Agence de Protection de l'Environnement des États-Unis  (EPA) 

dans la catégorie « A », celle des polluants  les plus cancérogènes  pour l'Homme vu ses effets 

dangereux pour la santé humaine (Costa et Klein, 2006). La membrane cellulaire est pratiquement 

imperméable au Cr (III), ainsi le Cr (III) ne représente seulement  qu’un millième de la toxicité du 

Cr (VI) (Polti  et al, 2010). 

Compte tenu de ces considérations, il est possible  de conclure que, en fonction de son état 

d'oxydation, le chrome peut avoir différents effets biologiques, le Cr (VI) qui est hautement toxique 

pour la plupart des organismes, et le Cr (III) qui est relativement inoffensif  (Wong et al, 1988; 

Katz  et Salem, 1993). 
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II.8.3 La réglementation  

Selon US-EPA, la limite autorisée de Cr (VI) est de moins de 0,05 mg/L elle doit être atteinte 

avant de déverser des eaux usées contaminées  par du chromate dans l’environnement (Srivastava 

et Thakur, 2007; Sharma et Adholeya, 2011). La limite autorisée de Cr (VI) adoptée en Algérie 

pour les effluents industriels est : 0.5mg/L selon le décret exécutif n° 06-141 du 19 avril 2006 qui 

définit les valeurs limites des rejets d’effluents liquides industriels (Journal Officiel). 

II.8.4 Résistance et réduction microbienne du Cr (VI)  

Malgré la toxicité du Cr (VI), certains micro-organismes présentent  une résistance à ce métal, 

montrant une capacité à réduire le Cr (VI) en Cr (III), comme a été signalé pour Pseudomonas sp, 

un nombre croissant de bactéries capables de réduire le Cr (VI) a été observé  en 1979 (Lebedeva  

et Lyalikova, 1979). Depuis lors, il a été mis en évidence, la présence de nombreuses bactéries 

capables de transformer le Cr (VI) en Cr (III) dans des conditions différentes (Park et al, 2000; 

Megharaj et al, 2003). 

 L’isolement et la purification de la Cr (VI) réductases de certaines bactéries aérobies, et 

l’étude des processus  impliqués  dans la réduction du Cr (VI) en conditions anaérobies,  permettent 

de comprendre les processus biologiques de résistance au chrome (Sarangi et Krishnan, 2008). De 

nombreuses bactéries ont alors été identifiées  pour  leur capacité à réduire le Cr (VI) en Cr (III) 

comme  mécanisme de résistance au Cr (VI) (Camargo  et al, 2003). Plusieurs  études ont mis en 

évidence  différentes  bactéries capables de réduire le Cr (VI), Escherichia coli (Shen et Wang, 

1993), Pseudomonas putida  (Ishibashi et al, 1990), Desulfovibrio sp (Mabbett et Macaskie, 

2001), Bacillus sp , Shewanella sp  (Myers et al, 2000), Arthrobacter sp , Streptomyces sp. MC1 

(Polti  et al, 2010) et  Microbacterium sp .CR- 07 (Liu  et al, 2012). 

L'opéron  chrBCAF confère une résistance au Cr (VI), synthétisant les protéines chrA et chrB 

qui agissent comme régulateurs de sensibilité au chromate (Branco et al, 2005). La Réduction 

enzymatique du Cr (VI) a été mis en évidence chez un Halomonas sp souche TA- 04, isolée des 

sédiments marins pollués, en présence de 8,0 % de NaCl qui ouvre de nouvelles perspectives pour 

la réduction du chrome  en conditions halophiles (Focardi et al, 2012). 

Une étude sur les mécanismes de résistance aux chromates, en particulier au niveau des 

cellules bactériennes a permi de les mettre en évidence. Les meilleurs mécanismes, qui ont été 

rapportés incluent un efflux d’ions de chromate à partir du cytoplasme de la cellule avec  la 

réduction de Cr (VI) en Cr (III) (Ramírez-Díaz et al, 2007). L’efflux par des protéines de transport 

chrA a été identifiée chez Pseudomonas aeruginosa et chez Cupriavidus metallidurans 

(anciennement Alcaligenes eutrophus) et consiste en un processus dépendant de l'énergie entraînée 

par un potentiel  membranaire. En outre, la réduction du chromate est complétée par l’action de la 
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chromate–réductase par différentes espèces bactériennes génératrices de Cr (III), cela peut être une 

action de désintoxication engendrée par d'autres mécanismes. La plupart des enzymes spécifiques 

appartiennent à la grande famille des flavoprotéine réductase NAD PH -dépendantes. D'autres 

mécanismes de résistance bactérienne au chrome ont été mis en évidence, et ces mécanismes étaient 

liés à l'expression des composants du système de réparation de l'ADN et des mécanismes de 

l'homéostasie du fer et du soufre (Ramírez-Díaz et al,  2007) 

Les micro-organismes aérobies et anaérobies sont tous les deux capables de réduire le Cr (VI) 

en Cr (III). En conditions d’aérobie, il est aussi  possible d'observer la bio- réduction du Cr (VI)  

directement  par métabolisme microbien (Losi et Frankenberger, 1994). En présence d’oxygène, 

la réduction microbienne du Cr (VI) est couramment catalysée par des enzymes solubles, sauf chez 

Pseudomonas maltophilia  O2- et Bacillus megaterium TKW3, qui utilisent des réductases 

associées à la membrane. La Cr (VI) réductase chrR qui est  soluble a été purifiée chez 

Pseudomonas putida MK1 et la réductase YieF purifiée  chez Escherichia coli. L’enzyme CHRR 

catalyse le transfert d’un électron suivi d'un transfert de deux électrons au Cr (VI), avec la 

formation de l'intermédiaire (s) Cr (V) et / ou de Cr (IV) avant de poursuivre la réduction au Cr 

(III). La réductase YieF présente un transfert à quatre électrons qui réduit le Cr (VI) directement au 

Cr (III)  (Wang,  2000).  

La Cr(VI) réductase associée à la membrane a été isolé chez  Bacillus megaterium TKW3, 

sans aucune caractérisation cinétique de la réduction associée. En l'absence d’oxygène, la réduction 

du Cr (VI)   à la fois par des enzymes solubles et des enzymes associées à la membrane a été 

démontrée, et la fonction du Cr (VI)  comme accepteur final d'électrons dans une chaîne de transfert 

d'électrons implique souvent les cytochromes. Les travaux de recherches sur les Cr (VI) réductases 

mettent l'accent sur les enzymes ayant une grande activité réductrice. Dans les conditions 

anaérobies, les processus de réduction utilisent  une large gamme de composés, comportant les 

hydrates de carbone, protéines, graisses, de l’hydrogène, du NAD (P) H et les réserves endogènes 

d’électrons, qui peuvent  jouer le rôle de donneurs d'électrons dans le processus de réduction 

(Wang, 2000). Vu l'avancement  technologique, dans le domaine de l'immobilisation des enzymes, 

l'application directe de la Cr (VI) réductases pourrait être une approche importante pour la 

bioremédiation du Cr (VI) dans des environnements différents, en particulier la où l’application 

entières des cellules est difficiles (Cheung  et Gu, 2007; Kiran et al, 2007). 

II.8.5 Bioremediation du Cr (VI)  

Divers procédés physico-chimiques conventionnels tels que  la réduction chimique suivie 

d'une précipitation, l’échange d'ions, l’adsorption (charbon,  charbon actif, cendres volantes), 

l'osmose inverse, la membrane de séparation, et l’extraction par solvant sont des procédés  
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disponibles pour le traitement du chrome et des autres métaux lourds dans les eaux usées (Gupta et 

al, 2009; Liu et al, 2012). En raison de leur tendance à causer une pollution secondaire, leur coût 

élevé  et la grande quantité d’énergie qu’ils exigent, l'accent a été porté sur des traitements 

alternatifs, tels que  les procédés de traitements biologiques utilisant des micro-organismes  

résistants au chrome (Pei et al, 2009). Ces méthodes ne sont pas seulement économiques et 

efficaces, elles  résolvent  de manière naturelle les problèmes  associés à ces types de polluants des 

eaux usées. Divers rapports sur l'utilisation des microbes métallo-tolérants  pour le traitement du Cr 

(VI) présent dans les eaux usées ont été cités par plusieurs  auteurs cette dernière  décennie 

(Pazouki et al, 2007; Naik et al, 2012).  

Les techniques de bioremédiation peuvent être classées en méthodes in situ ou ex situ, si 

l'intervention est effectuée avec des bactéries appropriées, directement sur le site pollué la, méthode 

est dite in situ,  lorsqu’elle est appliquée  sur des parties de l'environnement, tels que l’eau, les 

sédiments ou le sol, après avoir été retirés et transportés dans des installations de traitement 

appropriées, la méthode est dite alors ex situ (Komori et al, 1990). 

La résistantes des micro-organismes au Cr ( VI ) représente une importante opportunité pour 

réduire le Cr (VI ) en Cr ( III ), c’est une  méthode économique et  respectueuses de 

l'environnement, et très prometteuse  pour son application dans la bioremédiation, la réduction du 

Cr ( VI ) en Cr ( III ) est alors un processus potentiellement utile pour la récupération des sites 

contaminés par le Cr (VI ) (Polti et al, 2010; Jain et al, 2012). L’insolubilité du Cr (III)  facilite sa 

précipitation et son élimination, la biotransformation de Cr (VI) en Cr (III) a été considérée comme 

une forme du procédé de traitement du Cr (VI) des déchets contaminés. La technologie de 

bioremediation comprend aussi la phycoremediation qui utilise des micro-organismes  

photosynthètiques  tels  que les microalgues et les cyanobactéries dans l'élimination des polluants 

métalliques (Olguín et Sánche, 2012). Les levures et en particulier les moisissures ont été plus 

largement étudiées sur cet aspect (Poljsak  et al,  2010).  

La capacité que possède un certain nombre de micro-organismes de l’environnement, connus 

pour leur aptitude à se lier aux métaux, est mise en évidence aussi chez des bactéries gastro-

intestinales humaines. Les espèces bactériennes appartenant au genre Lactobacillus, résidants dans 

différents endroits comme le corps humain et dans les aliments fermentés, ont la capacité de se lier 

aux métaux, notamment le Cr (VI), et de les détoxifier (Monachese et al,  2012).   

Une méthode de bioremédiation pour les sites contaminés par les métaux, y compris le 

chrome, est représentée par une phytoextraction assistée par une bioaugmentation, dans laquelle les 

bactéries et les champignons, associés  à des plantes capables d'accumuler des métaux, est proposée 

comme un bioprocédé pour une approche de bioremédiation. La mise en œuvre de la 
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bioaugmentation pour favoriser la survie microbienne, a été proposée en vue de renforcer 

l'association microbienne et végétale et l’efficacité du processus (Lebeau et al, 2008). 

Le processus de biominéralisation est un processus par lequel des micro-organismes 

transforment des ions métalliques en milieu aqueux, y compris le chrome, en des précipités 

amorphes ou cristallins. La biominéralisation est considérée comme une stratégie prometteuse et 

rentable pour se débarrasser de la contamination par le chrome. Un exemple de précipitation de 

l'arsenic a été considéré comme un mécanisme possible pour la bioremédiation de l'arsenic depuis 

les  sédiments contaminés par de l'arsenic (Focardi et al, 2010). Les transformations biologiques, 

l’immobilisation, et la minéralisation de métaux toxiques peuvent représenter une perspective 

importante pour la bioremédiation (Cheng Y et al, 2012). 
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III  Matériel et Méthodes 

Notre travail a été réalisé au niveau du laboratoire de Toxicologie Moléculaire, de la Faculté 

des Sciences de la Nature et de la Vie de l'Université de Jijel, sur une période de 12 mois. Ces 

expérimentations nous ont permis d’étudier : (1) la résistance des souches bactériennes au chrome, 

(2) l’effet du chrome sur la croissance bactérienne, (3) la caractérisation des souches sélectionnées 

pour l’étude, (4) la détermination de la concentration minimale inhibitrice (CMI), (5) l’étude de 

l’élimination du chrome par les souches et (6) l’étude de la bioremediation par l’application directe 

des souches sur l’effluent de la tannerie. 

L’objectif  de ce travail était d’étudier la bioremediation du chrome,  par des souches 

bactériennes isolées  des boues de la station d’épuration de la tannerie de Jijel, dans une perspective 

de bio-dépollution. 

III.1  Matériel 

III.1.1  Matériel biologique 

Les souches microbiennes utilisées dans cette étude, étaient isolées à partir de la boue activée, 

en provenance du bassin d’aération, de la station d’épuration de la tannerie de Jijel. 

III.1.2  Le dichromate de potassium  

 Le  dichromate de potassium a été utilisé  dans cette étude, il est sous forme d’une poudre 

orange, de formule chimique  K2Cr2O7. Dans l'eau, il se dissocie en ions dichromate et en ions 

potassium. L'ion dichromate (Cr2O7
2-) étant un puissant agent oxydant, ce produit est couramment 

utilisé dans les réactions d'oxydo-réduction en laboratoire et dans l'industrie. Comme tous les 

composés du chrome hexavalent le dichromate est dangereux pour la santé. 

III.1.3  Milieux de culture  

Les milieux de culture utilisés pour isoler et cultiver les bactéries de l’environnement sont : 

- Bouillon nutritif (BN) (Institut  Pasteur) 

- Gélose nutritive  (GN) (Institut  Pasteur) 

III.2  Méthodes 

III.2.1  Choix du site de prélèvement  

Le choix du site de prélèvement était fonction des objectifs initialement fixés et du potentiel 

opérationnel que présente le site pour  un éventuel résultat positif. On a choisi de travailler sur la 

bioremédiation du chrome héxavalent, par conséquence le choix du site de prélèvement était porté 

sur la tannerie de Jijel, vue  l’usage du chrome dans le processus de tannage. 

 



Matériel et Méthodes 

 

22 

 

III.2.2  Echantillon de boue d’épuration des effluents de la tannerie de Jijel  

Les échantillons de boue d’épuration ont été collectés dans des flacons stériles, au mois de 

novembre 2013, depuis la station d’épuration de la tannerie de Jijel. Les échantillons recueillis ont 

été transportés au laboratoire et conservés  au réfrigérateur.  

III.2.3  Enrichissement et isolement des souches bactériennes 

L’enrichissement des cultures, a été réalisé dans un milieu contenant du bouillon nutritif, de la 

boue activée et 0.05g de poudre de dichromate de potassium, dans un volume totale de 100 ml. Le 

milieu est  laissé à l’ombre à température ambiante pendant 48h. Après agitation, on a prélevé 1 ml 

du mélange et réalisé des dilutions dans de l’eau physiologique jusqu'à 10-10. A partir de chaque 

tube de dilution on a prélevé 40 µl et réalisé un étalement par râteau sur gélose nutritive en boite de 

Pétri, ces dernières ont été incubées pendant 24h à 37°C ce qui a permis le développement de 

colonies bactériennes (Sundar et al, 2010). 

En se basant sur l’aspect macroscopique, diverses colonies ont été prélevées et repiquées sur 

la gélose nutritive préalablement coulée et séchée. L’ensemencement de la gélose nutritive  a été  

fait par la méthode des stries, les boites sont incubées à 37°C pendant 24 h. Le repiquage est refait 

jusqu’à l’obtention de souches pures. On peut dire que la souche est pure si on obtient des colonies 

homogènes de même forme, même taille et même couleur. 

Pour confirmer la pureté des souches, une coloration de Gram a été réalisée. 

III.2.4  Préparation de la solution mère du chrome héxavalent  

Une solution mère de 1000 mg / L de Cr (VI) a été préparée en dissolvant 2,83 g de 

dichromate de potassium dans 1 l d'eau distillée. La solution mère a été encore diluée avec de l'eau 

distillée pour obtenir des solutions de Cr (VI) de la gamme de concentration souhaitée. Le pH des 

solutions a été ajusté en utilisant du HCl et du NaOH (Garima et Dhiraj, 2013). 

III.2.5  Préparation de l’inoculum bactérien  

A fin de travailler sur des cellules bactériennes viables, chaque souche étudiée et choisie pour 

un test, est préalablement activée dans du bouillon  nutritif, pour cela on fait des prélèvements de 

colonies pures  avec l’anse de platine, et on les incorpore dans des tubes à essai contenant  10 ml de 

bouillon nutritif, ensuite les tubes sont incubés à 37°C pendant 24 h. 

III.2.6  Réalisation d’une courbe d’étalonnage pour la quantification des cellules par 

spectrophotométrie  

Les souches bactériennes utilisées ont été activées sur  bouillon nutritif, incubées à 37C0 

pendant  24h. La densité optique de 3 ml est mesurée à 600 nm, ensuite 100 µl de la suspension sont 



Matériel et Méthodes 

 

23 

 

étalés sur gélose nutritive et le nombre de colonies bactériennes est compté. La même opération est 

réalisée pour  une série de dilutions (1, 1/2, 1/4, 1/8, 1/16)   avec de l’eau physiologique dans un 

volume finale de 3 ml, les colonies bactériennes ont été dénombrées, et exprimés en UFC/ml. Les 

courbes d’étalonnage étaient tracées en portant la DO à 600nm en fonction du nombre d’UFC/ml 

(voir annexe 4, 5, et 6).  

III.2.7  Screening et sélection des souches résistantes au chrome (VI)  

Les souches capables de résister au chrome ont été sélectionnées  suite à un  test de screening 

, ce dernier consiste à étudier la croissance de dix de souches, dans un milieu contenant du chrome, 

en mesurant  la densité optique DO  à 600 nm, dans  des tubes à essai contenant un volume total de 

10 ml, constitué de bouillon nutritif, d’une concentration de 40 mg/l en Cr (VI)  et de 1ml 

d’inoculum bactérien préalablement préparé (d’une DO à 600 nm de 0.292, 0.187 et 0.128 pour les 

trois souches A1-1, A1-4 et A3-1 respectivement). Les tubes ont été incubés à une température de 

37°C  sous agitation modérée et la densité optique est mesurée à temps 0, 24h, 48h et 72h (Soha et 

Sahar, 2010). 

III.2.8  Caractérisation  morphologique et biochimique des souches sélectionnées pour l’étude  

Sur les dix souches étudiées, trois souches  tolérantes au chrome ont été sélectionnées après le 

test de screening (A1-1, A1-4 et A3-1), elles ont ensuite été caractérisées par des tests 

morphologiques et des tests biochimiques (Delarras et al, 2007). Les souches purifiées ont fait 

l’objet d’une coloration de gram, la morphologie et le mode de regroupement ont été étudiés sous 

microscope optique, en plus les tests biochimiques suivants  ont été réalisés : 

 

-Test de fermentation des sucres : Ce test est réalisé sur le milieu MEGAV afin de 

déterminer le type de métabolisme glucidique (fermentation ou oxydation) 

 

-Test de dégradation du Mannitol : Le milieu mannitol-mobilité  permet  d’étudier  la 

dégradation du mannitol et la mobilité des souches bactériennes.   

 

-Test de fermentation des trois sucre (TSI) : Le milieu TSI contient trois sucres qui sont 

le glucose, le lactose et le saccharose, ce test est utilisé  pour  déterminer si les bactéries peuvent 

fermenter le glucose et/ou le lactose et voir si elles produisent du sulfure d’hydrogène (H2S). 
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-Test  de production d’acides mixtes : ce test est effectué sur le milieu Clark et Lubs, 

pour voir la production d’acides mixtes.  La lecture se fait après l’addition de quelques gouttes de 

rouge de méthyle. 

 

-Recherche des décarboxylases :(arginine-dihydrolase: ADH; ornithine-décarboxylase: 

ODC; lysine-décarboxylase: LDC) le milieu utilisé est le milieu Moëller. 

 

-Mise en évidence de l’uréase : Ce test est réalisé sur le milieu urée-indole. Le virage de 

couleur au rouge violacé indique la présence de l’uréase. 

 

-Utilisation du citrate comme seule source de carbone: ce test est réalisé sur le milieu de 

Simmons. Une culture bactérienne abondante avec bleuissement du milieu démontre l’utilisation de 

citrate. 

 

-Test de réduction des nitrates: Ce test est réalisé pour étudier la réduction des nitrates en 

nitrites par les bactéries. 

 

-Recherche de la catalase : le test consiste à mettre du matériel bactérien, prélevé par une 

anse métallique dans une goutte de peroxyde d’hydrogène déposée sur une lame de verre. La 

présence de catalase s’exprime  par un dégagement gazeux (O2) très visible. 

 

-Test de production d’indole: la culture est réalisée dans le milieu Urée-indole, l’indole 

produit est révélé par le réactif de Kovacs. 

 

-Recherche de l’oxydase: le test  consiste à déposer des bactéries, prélevées  par une anse 

métallique sur le disque à oxydase. La présence d’une oxydase se traduit par l’apparition d’une 

coloration rouge violette virant rapidement au noir. 

III.2.9  Identification moléculaire des souches sélectionnées 

Les souches A1-1 et A3-1 ont fait l’objet d’une identification moléculaire par Mme Aissaoui 

Salima, au niveau du laboratoire des Microorganismes et Molécules Bioactives de l’Université 

d’Elmanar II en Tunisie.  La préparation de l’ADN génomique  bactérien a été réalisée par lyse 

alcaline (Woodford et al, 1993), Une amplification du segment ADNr 16S a été réalisée, car ce 

dernier est conservé dans l’espèce bactérienne. L’identification des souches, est établie en se basant 

sur la comparaison des séquences du gène codant  l’ARNr 16S, avec les séquences disponibles dans 
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la base de données « GenBank », en utilisant le programme BLAST. Après identification des 

souches, les séquences ont été soumises dans la base de données  « GenBank », ensuite  un arbre  

phylogénétique a été construit en utilisant le programme Tree Dyn (v198.3),  pour  positionner nos 

souches par rapport aux souches les plus proches. 

III.2.10  Effet du chrome sur la croissance bactérienne  

Dans des tubes à essai les trois souches bactériennes retenues (A1-1, A1-4 et A3-1) ont été 

activées et inoculées  dans 10ml de bouillon  nutritif  en présence d’une concentration de 40mg/l en 

Cr (VI) (1ml de l’inoculum d’une DO de 0.246, 0.189  et 0.246 pour les souches A1-1, A1-4 et A3-

1 respectivement). Parallèlement, des tubes témoins ne contenant que du bouillon nutritif et la 

culture, ont été préparés. Les tubes ont été incubés à 37°C  et la DO a été mesurée pour chaque tube 

aux temps 0, 24, 48 et 72h. L’effet du chrome sur la croissance bactérienne est alors étudié par la 

comparaison des deux lots de tubes (Focardi et al, 2012). 

III.2.11  Détermination de la concentration minimale inhibitrice CMI  

La concentration minimale inhibitrice (CMI) a été mesurée pour les trois souches (A1-1, A1-4 

et A3-1) selon la méthode adaptée par Calomiris et al (1984), qui consiste à préparer un gradient de 

concentrations croissant en Cr (VI)  allant de 20 mg/L  à 500 mg/L. Dans des tubes à essai d’un 

volume total de 10 ml, contenant du bouillon nutritif  et une concentration de Cr (VI), on ajoute 

l’inoculum de la souche activée, avec un volume de 2% du volume total du milieu et un blanc pour 

chaque concentration. Le milieu est incubé à  37°C, on mesure ensuite la croissance bactérienne 

(mesure de la DO à 600nm pour t0 et t 24 h). 

La concentration  minimale inhibitrice correspond à la valeur à partir de laquelle on n’obtient pas 

une variation du trouble entre  t0 et t 24 h. 

III.2.12  Test  d’élimination du chrome par les souches (A1-1, A1-4 et A3-1)  

Dans des erlenmeyers de 250 ml stériles, on prépare un volume de 100 ml constitué de 

bouillon nutritif, d’une concentration de 50 mg/L en Cr (VI), et de l’inoculum initial pour chaque 

souche à tester, avec une proportion de 2% du volume total (la DO de l’inoculum à 600 nm pour les 

souches A1-1, A1-4 et A3-1, est respectivement: 0.247, 0.197 et 0.232).  Le milieu est incubé à 

37°C  avec agitation modérée  pendant  une durée de 72h. Pour évaluer l’impact des facteurs 

abiotiques sur le devenir du chrome, un test témoin  dépourvu de culture bactérienne a été utilisé. 

Les erlenmeyers sont couverts par du papier aluminium et fermés par le coton pour assurer 

l’aération. Des prélèvements de 10 ml sont réalisés plusieurs fois  en t0, t24, t48  et t72 dans des 

conditions d’asepsies, afin de suivre l’évolution de la concentration  du chrome  dans le temps. Les 

échantillons sont centrifugés pendant 20 min à 6,000 rpm et filtrés par des  micro-filtres (0,22 µm) 
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afin d’obtenir un surnageant exempt de cellules microbiennes (Amrik et Anshu, 2013). Les filtrats 

sont conservés dans des micro-tubes au congélateur, le taux de réduction du chrome (Tr ) est calculé 

en utilisant la formule suivante (Pang et al, 2011) : 

 

Tr = [(C0−Ct) / C0] ×100  

C0 : concentration initiale du Cr (VI) 

Ct : concentration du Cr (VI) en temps t 

t : temps d’incubation. 

III.2.13  Application des  souches  dans le traitement des eaux usées de la tannerie  

Un échantillon des eaux usées de la tannerie de Jijel a été prélevé, après analyse de l'eau usée 

par spectrophotométrie d’absorption atomique SAA, AA-6200 de marque SHIMADZU, l’eau  s'est 

révélé contenir des  concentrations élevées en Cr (VI), l’échantillon était alors dilué (1: 1000), le pH 

de l’échantillon est mesuré (pH=4). Le même dispositif  du test précédent (III.2.12 ) a été réalisé 

dans ce test, en remplaçant le bouillon nutritif par l’eau usée de la tannerie. Pour la préparation de 

l'inoculum, une culture bactérienne de 24h pour chaque souche a été centrifugée, les culots ont été 

récupérés, dans ce test, les trois souches  bactériennes sont utilisées  simultanément, le culot final 

avait une masse cellulaire total de 0.005mg en poids humide,  le culot a été lavé deux fois avec une 

solution saline stérile et mis en suspension dans 2 ml de solution saline,  la suspension bactérienne a 

été utilisée pour inoculer 100 ml de l’eaux usées diluée, du glucose a été ajouté  comme source de 

carbone  avec une proportion de 0,5% (p / v). Le traitement a été effectué à 37C° avec agitation  

pendant 72 h. Afin de surveiller le rôle des micro-organismes indigènes dans la diminution du 

chrome, le même test a été réalisé dans des conditions similaires, mais sans l’addition des souches 

bactériennes.  

Des prélèvements de 5 ml sont réalisés plusieurs fois  en t0, t24, t48  et t72 dans des conditions 

d’asepsie, afin de suivre l’évolution de la concentration  du chrome  dans le temps. Les 

prélèvements sont centrifugés pendant 20 min à 6,000 rpm et filtrés par des micro-filtres (0,22 µm) 

afin d’obtenir un surnageant exempt de cellules microbiennes (Amrik et Anshu, 2013). Les filtrats 

sont conservés dans des micro-tubes au congélateur, le taux de réduction (Tr) est calculé en utilisant 

la même formule précédente (III.2.12 ) (Pang et al, 2011). 

III.2.14  L'analyse statistique des données  

Pour  voir si nos résultats sont statistiquement équivalents avec les résultats rapportés par  

d’autres auteurs, un test d’équivalence a été utilisé, c’est le test d’équivalence de Mood. L’analyse 

statistique concerne les résultats du test de bioremediation (III.2.12 ). 
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IV  Résultats et Discussion 

L’échantillon de boue d’épuration nous a permis l’isolement de 10 souches, 

morphologiquement différentes à l’observation,  qui ont fait l’objet des tests suivants. 

IV.1 Screening et sélection des souches résistantes au chrome(VI)  

Ce test est réalisé dans le but de choisir  les souches les plus résistantes, c’est à dire celles qui 

sont capables de croitre et de se multiplier en présence du chrome (40mg/l). Les souches les plus 

tolérantes au chrome ont été retenues  pour les autres  tests de l’étude. La croissance microbienne 

était estimée en fonction de la turbidité  du milieu, en mesurant la densité optique (DO) de chaque 

culture, à 600nm sur une durée de 72h à raison d’une mesure chaque 24h. Les résultats de ce test 

sont représentés dans les figures  06 et 07 et le tableau 02 

(Voir  annexe 01). 

 

Tableau 02 : Le taux de croissance (h-1) des dix souches isolées des boues de la tannerie de Jijel, 

dans du bouillon nutritif additionné  de 40 mg/l de Cr (VI) et incubées à 37 0C. 

 

temps 
Souches 

T24 T48 T72 

A1-1 0,027 0,043 0,051 

A1-2 0,019 0,033 0,022 

A1-3 0,011 0,015 0,006 

A1-4 0,033 0,047 0,082 

A2-1 0,036 0,020 0,021 

A2-2 0,018 0,011 0,010 

A3-1 0,019 0,023 0,032 

A3-2 0,022 0,016 0,010 

A3-3 0,051 0,039 0,036 

A4-1 0,003 0,010 0,021 

 

  



 

 

 

Figure 06: Cinétique de cr

d’épuration de la tannerie de Jijel, dans du bouillo

 

Figure 07: Cinétique de croissance bactérienne

d’épuration de la tannerie de Jijel, dans du bouillon nutritif additionné  de 40 mg/l de Cr (VI) et 
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Cinétique de croissance bactérienne constitué de 05 souches, isolées des boues 

d’épuration de la tannerie de Jijel, dans du bouillon nutritif additionné de 40 mg/L

incubées à 37 0C. 

 

oissance bactérienne constitué de 05 autres souches, isolées des boues 

d’épuration de la tannerie de Jijel, dans du bouillon nutritif additionné  de 40 mg/l de Cr (VI) et 

incubées à 37 0C. 

 

constitué de 05 souches, isolées des boues 

n nutritif additionné de 40 mg/L de Cr (VI) et 

 

constitué de 05 autres souches, isolées des boues 

d’épuration de la tannerie de Jijel, dans du bouillon nutritif additionné  de 40 mg/l de Cr (VI) et 
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On peut constater à partir des figures  06 et 07, que parmi l’ensemble des dix souches testées, 

seulement  trois d’entre elles  ont été capables de se développer, dans un milieu contenant  une 

concentration de 40mg/l de chrome, ce sont les souches  nommées  A1-1, A1-4  (Figure 06) et la 

souche A3-1 (Figure 07). Le calcule du taux de croissance de l’ensemble des souches le montre 

aussi (tableau 2). 

 

 D’après l’étude de Ramírez-Díaz  et al (2007), la capacité des  bactéries à continuer de 

croitre et de se multiplier dans un milieu contenant du chrome, était probablement attribuée à un 

efflux d’ions de chromate à partir du cytoplasme de la cellule microbienne, avec  la réduction de Cr 

(VI) en Cr (III). Pour la souche Bacillus megaterium,   Wang et al (2000) ont signalé la présence de 

l’enzyme chromate-réductase associées à la membrane, qui utilise le Cr (VI)  comme accepteur 

final d'électrons dans une chaîne de transfert d'électrons, et réduit le Cr (VI) qui est très toxique, en 

Cr (III) moins toxique.  Le test est réalisé en conditions d’anaérobiose, où  les processus de 

réduction, utilisent une large gamme de composés (coenzymes) qui peuvent jouer le rôle de 

donneurs d'électrons. Ce qui peut expliquer la grande capacité des trois  souches A1-1, A1-4 et A3-

1 à se multiplier dans ces conditions en présence du chrome (Wang et al,  2000).  

IV.2 Caractérisation  morphologiques et  biochimiques des souches       

Cette étape nous à permis d’identifier  partiellement les souches A1-1, A4-1et A3-1, elle  

comporte une observation macroscopique  des colonies (la forme, la taille, la couleur...etc.), qui 

permet d'effectuer une première caractérisation, avec une orientation possible des résultats au cours 

de l'identification.et une observation microscopique après coloration de gram (morphologie, mode 

de regroupement, mobilité...etc.).  Les épreuves biochimiques permettent en général de distinguer 

les genres et les espèces. Cette approche nous oriente sur le métabolisme suivi  par les bactéries et 

les enzymes qu'elles possèdent (Delarras, 2007).  Les résultats de l’ensemble des tests  sont 

résumés  dans le tableau 03.  
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Tableau 03: Caractères biochimiques et morphologiques des cultures étudiées. 

 

                             souches 

   Caractère       
A1-1 A1-4 A3-1 

-couleur 

-Diamètre des colonies  

-Forme cellulaire 

Blanchâtre   

Ø : 3 mm 

bacille 

Blanchâtre   

Ø : 2 mm 

bacille 

Blanchâtre   

Ø : 4 mm 

bacille 

-Gram+/-  

-Mode de regroupement 

-spore 

G+  

Chainette longue 

+ 

G+  

Chainette 

+ 

G+  

Chainette en L 

- 

-Type respiratoire 

-Catalase 

-Mannitol 

- Mobilité  

-TSI:Glucose 

-Lactose 

-H2S 

-Gaz 

-uréase  

-RM 

-nitrate réductase 

-ADH 

-ODC 

-LDC  

-Citrate de Simmons 

-Oxydase 

AAF 

+ 

- 

+ 

+ 

+ 

- 

+ 

- 

+ 

+ 

- 

- 

- 

+ 

- 

Aérobie 

+ 

- 

- 

+ 

+ 

- 

- 

- 

+ 

+ 

- 

- 

- 

+ 

- 

AAF 

+ 

- 

+ 

+ 

+ 

- 

+ 

- 

+ 

- 

- 

- 

- 

+ 

- 

 

AAF : aéro-anaérobie facultatif. 

  +   : test positif. 

  -    : test négatif. 

  



Résultats et Discussion 

 

31 

 

Une identification préalable est réalisée, à l’échelle du genre ou de la famille, selon la 

classification de BERGEY, les trois souches bactériennes A1-1, A1-4 et A3-1 peuvent être affiliées 

comme étant apparentées à la famille des Bacillaceae. En raison de la morphologie de leurs cellules 

en forme de bacilles, Gram positif, catalase positive, oxydase négative, une citrate perméase 

positive, ADH, LDC et ODC  négatives, oxydant  le glucose et le lactose, et  ne produisant pas du 

H2S. Toutes ces caractéristiques  sont  assimilées  au genre Bacillus (Delarras, 2007; Krieg al, 

2010). Toutefois, d’autre méthodes d’identification, notamment l’identification moléculaire, ont été  

nécessaires, pour affiner l’identification et confirmer si possible, les espèces bactériennes étudiées. 

Faute de moyens, l’identification moléculaire était limitée seulement aux deux souches A1-1 et A3-

1. 

IV.3 Caractérisation moléculaire des deux souches A1-1 et A3-1           

Pour confirmer les résultats des tests biochimiques concernant l'identification des isolats 

performants A1-1et A3-1, une technique basée sur la PCR et le séquençage a été utilisée pour 

l'identification des isolats bactériens à un niveau moléculaire. Cette méthode d'identification est 

basée principalement sur la conservation du gène de l'ARNr 16S (ou ADNr) chez les espèces 

bactériennes étant donné que ce gène exerce de nombreuses fonctions importantes dans le processus 

de la synthèse des protéines. Le gène d'ADNr 16S est spécifique à l'espèce. L'ADN génomique total 

a été isolé, purifié et utilisé comme matrice pour la PCR. Le gène de l'ARNr 16S (1,5 kpb) présent 

dans l'ADN des souches a été amplifié par PCR en utilisant des amorces dégénérées spécifiques du 

gène. Les produits amplifiés ont été purifiés, analysés par électrophorèse sur gel d'agarose et enfin 

séquencés.  

Le séquençage des produits de la PCR a aboutit à deux fragments de 824 paires de bases pour 

la souche A1-1 et de 817 pb pour la souche A3-1, ce qui représente une séquence partielle du gène 

de l'ARNr 16S (Annexe 14).  

Le programme BLAST de comparaison avec les bases de séquences a été utilisé pour 

comparer les séquences d'ADN avec celui des autres gènes ARNr 16S connus et déposés dans la 

base de données Genbank. Les résultats ont indiqué que, l'isolat A1-1 était plus proche à Bacillus 

megaterium par 97 % alors que l'isolat A3-1 était plus proche à Bacillus megaterium par 98%, ce 

qui confirme les résultats obtenus par l’identification biochimique notamment pour le genre. En 

outre, les séquences nucléotidiques ont été déposées dans la base de données de séquences Genbank 

et recevant les numéros d'accession suivants KP163917 et KP163918, pour les souches A1-1 et A3-

1, respectivement (Annexes 11 et 12).  



 

 

La détermination de la séquence nucléotid

base de données en expansion

gène d'ARNr connus ou qui seront séquencé

d'analyse de séquences ARNr n

déterminer les relations phylogénétiques entre les organismes 

des séquences de nos souches 

la similarité la plus élevée est représentée sur la Figure 

le programme Tree Dyn (v198.3) 

LIRMM. La souche A1-1 est nommée 

Bacillus megaterium A3-1. (http://phylogeny.lirmm.fr/phylo_cgi/simple_phylogeny.cgi)

Figure 08: Relation phylogénétique des séquences de 

1 avec les séquences de l'ADNr 16S des 22 bactéries les plus similaires. Le dendrogramme a été 

généré par le programme Tree Dyn (v198.3).

IV.4 Effet du chrome sur la croissance bactérienne

Ce test permet de montrer l’effet  du chrome, sur la croissance  ba

(Bacillus sp A1-1, Bacillus sp

à 600 nm, on été réalisées sur une durée de 72h à raison d’une mesure chaque 24h. Les résultats de 

l’effet du chrome (40 mg/l) sur la 

représentés dans la figure 09. 
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La détermination de la séquence nucléotidique du gène d'ADNr lui permet 

base de données en expansion continue où une séquence peut être comparée à celle de tout autre 

seront séquencées dans le futur. Or, l'objectif dans la plupart des études 

ARNr n’est pas seulement d'identifier les isolats bactériens mais

relations phylogénétiques entre les organismes étudiés. La r

 avec les séquences d'ADNr 16S de 22 souches de 

est représentée sur la Figure 9. L’arbre phylogénétique 

e programme Tree Dyn (v198.3)  proposé par Méthodes et Algorithmes pour la Bioinformatique 

1 est nommée Bacillus sp. A1-1 alors que la souche A3

(http://phylogeny.lirmm.fr/phylo_cgi/simple_phylogeny.cgi)

: Relation phylogénétique des séquences de Bacillus sp. A1-1 et 

1 avec les séquences de l'ADNr 16S des 22 bactéries les plus similaires. Le dendrogramme a été 

généré par le programme Tree Dyn (v198.3). 

sur la croissance bactérienne  

Ce test permet de montrer l’effet  du chrome, sur la croissance  ba

sp A1-4 et Bacillus megaterium  A3-1), les mesure de la densité optique 

à 600 nm, on été réalisées sur une durée de 72h à raison d’une mesure chaque 24h. Les résultats de 

l’effet du chrome (40 mg/l) sur la croissance des souches bactériennes sélectionnées sont 

 

lui permet d'être ajoutée à une 

où une séquence peut être comparée à celle de tout autre 

, l'objectif dans la plupart des études 

est pas seulement d'identifier les isolats bactériens mais aussi de 

La relation phylogénétique 

souches de bactéries présentant 

’arbre phylogénétique  a été généré par 

proposé par Méthodes et Algorithmes pour la Bioinformatique 

1 alors que la souche A3-1 est nommée  

(http://phylogeny.lirmm.fr/phylo_cgi/simple_phylogeny.cgi) 

 

1 et Bacillus megaterium A3-

1 avec les séquences de l'ADNr 16S des 22 bactéries les plus similaires. Le dendrogramme a été 

Ce test permet de montrer l’effet  du chrome, sur la croissance  bactérienne des souches 

1), les mesure de la densité optique 

à 600 nm, on été réalisées sur une durée de 72h à raison d’une mesure chaque 24h. Les résultats de 

croissance des souches bactériennes sélectionnées sont 



 

 

 D’après la  figure 09, la croissance bactérienne des trois souches étudiées (

Bacillus sp A1-4 et Bacillus megaterium

chrome qu’en présence de ce dernier. Le calcule du taux de croissance le démontre aussi bien, 

comme on peut le voir dans le 
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, la croissance bactérienne des trois souches étudiées (

Bacillus megaterium A3-1) était nettement plus importante, en absence de 

chrome qu’en présence de ce dernier. Le calcule du taux de croissance le démontre aussi bien, 

comme on peut le voir dans le tableau 04. 

(a) 

 

(b) 

, la croissance bactérienne des trois souches étudiées (Bacillus sp A1-1, 

1) était nettement plus importante, en absence de 

chrome qu’en présence de ce dernier. Le calcule du taux de croissance le démontre aussi bien, 

 

 



 

 

Figure 09: Effet du chrome (40 mg/l) sur la croissance des 3 souches sélectionnées, dans du 

bouillon  nutritif et incubées à 37 

   

Tableau 04: Le taux de croissance 

 

Temps

Cr (VI) (40 mg/l)

Souche : A1

Souche : A1

Souche : A3

                     

             - : absence de chrome 

            + : présence de chrome

 

Les résultats après 72h d’incubation des trois souches, montrent que le chrome rédu

croissance bactérienne d’environ 

et al (2001), qui ont étudié l’effet de chrome (VI) sur la cinétique 
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(c) 

: Effet du chrome (40 mg/l) sur la croissance des 3 souches sélectionnées, dans du 

bouillon  nutritif et incubées à 37 0C. (a) souche Bacillus sp A1-1, (b) souche 

souche  Bacillus megaterium  A3-1. 

e taux de croissance (h-1) des trois cultures avec et sans chrome en fonction du temps.

Temps T24h T48h T72h

Cr (VI) (40 mg/l) + - + - + 

: A1-1 0.21 0.23 0.11 0.17 0.10

: A1-4 0.05 0.09 0.06 0.12 0.07

: A3-1 0.06 0.03 0.03 0.04 0.04

 

: présence de chrome 

Les résultats après 72h d’incubation des trois souches, montrent que le chrome rédu

croissance bactérienne d’environ 65%. Ces résultats sont en accord  avec les travaux d’

, qui ont étudié l’effet de chrome (VI) sur la cinétique de croissance bactérienne

 

: Effet du chrome (40 mg/l) sur la croissance des 3 souches sélectionnées, dans du 

ouche Bacillus sp A1-4, (c) 

avec et sans chrome en fonction du temps. 

T72h 

 - 

0.10 0.39 

0.07 0.16 

0.04 0.08 

Les résultats après 72h d’incubation des trois souches, montrent que le chrome réduit la 

sont en accord  avec les travaux d’Athanasios  

de croissance bactérienne des 
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souches hétérotrophes isolées d’une boue activée. Ils ont trouvé que la présence de 1 mg/L de 

chrome, dans une boue activée âgée de 2 jours, inhibait de 60% la croissance des microorganismes 

hétérotrophes.  Garbisu et al (1998), ont aussi rapporté qu’une concentration de 52 mg/L de 

chrome affecte significativement la croissance bactérienne de la souche  Bacillus subtilis  et une 

concentration de 104 mg/L  rend la croissance de la souche  très difficile et affaiblie donc sa 

capacité  à réduire le chrome.    

Selon  Ross et al (1981), à de fortes concentrations, le Cr (VI) a des effets toxiques et 

mutagènes, il altère le matériel cellulaire, le métabolisme et les réactions physiologiques, les auteurs 

ont rapporté que 10 à 12 mg de Cr (VI) par litre peuvent inhiber le développement des bactéries du 

sol, alors que les mêmes concentrations en chrome (III) n’ont aucun effet sur la croissance des 

mêmes bactéries. 

IV.5 Détermination de la concentration minimale inhibitrice (CMI)  

Ce test permet de déterminer le seuil de résistance des souches bactériennes sélectionnées 

pour l’étude (Bacillus sp A1-1, Bacillus sp A1-4 et B. megaterium A3-1), à la toxicité du chrome. 

Comme indiqué dans le test précédent (IV.4), le chrome  réduit d’une manière importante la 

croissance des souches bactériennes.  Le test de la CMI permet de déterminer  la concentration 

minimale, pour laquelle l’inhibition de la croissance microbienne est totale. Les valeurs  de la CMI 

obtenues pour  les souches (Bacillus sp) A1-1, (Bacillus sp) A1-4 et (Bacillus megaterium) A3-1 

sont, respectivement les suivantes : 140 mg/L, 120  mg/L et 180 mg/L (tableau 05). 

 

Ces résultats sont en concordance avec ceux de Soha  et Sahar (2010)  qui ont remarqué que 

la croissance bactérienne de deux souches du genre Bacillus, était affectée après addition d’une 

concentration de 40 mg/L de chrome dans le milieu. Tout fois  les deux souches résistaient au 

chrome, et se développaient encore même à des concentrations plus élevées, allant jusqu’à la 

concentration de 100 mg/L, où la croissance microbienne devient très faible et très perturbée. 

Garbisu et al (1998), ont rapporté aussi qu’une concentration de 52 mg/L de chrome affecte 

significativement la croissance bactérienne de la souche  Bacillus subtilis  et une concentration de 

104 mg/L  rend la croissance de la souche,  très difficile et par conséquence, affaiblie ca capacité  à 

réduire le chrome.    

Nos  résultats sont aussi en accord avec les travaux de  Srinath et al (2001), les auteurs  ont 

trouvé que sur 71 souches microbiennes isolées des effluents de la tannerie, seulement 11 d’entre 

elles étaient en mesure de tolérer des concentrations supérieures à 100 mg/L de Cr (VI), les autres 

souches avaient une CMI  inférieure à 100 mg/L. Les même auteurs rapportent que parmi les 71 
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souches,  deux d’entre elles étaient  Bacillus megaterium  et Bacillus circulans  et avaient des CMI  

de 170 mg/L et 130 mg/L, respectivement. 

 

Tableau 05: Valeurs de la densité optique (DO) mesuré à 600nm pour  les cultures  A1-1,   A3-1  et  
A1-4  (test de la CMI) 

 

IV.6 Analyse de l’élimination du chrome dans le bouillon  nutritif : 

Ce test permet d’étudier  la capacité des trois souches (Bacillus sp A1-1, Bacillus sp A1-4 et  

Bacillus megaterium  A3-1)  à  réduire le Cr (VI), dans du bouillon nutritif, en  présence d’une 

concentration initiale de 50 mg/L  de Cr (VI). L’élimination de ce dernier par les souches, était 

suivie  en mesurant sa concentration par  SAA, AA-6200 de marque SHIMADZU sur une duré de 

72h, à raison d’une mesure toutes les  24h. Ces mesures nous ont permis de voir,  l’évolution de la 

concentration du chrome dans le temps (figure 10), et l’évolution des taux de réductions 

(figure 11), et le pourcentage de réduction final pour chaque cultures en t72h, (Annexe 13).   

           

  A 1-1 A 3-1 A 1-4 

 [Cr6+] mg/l  t0 t24 t0 –t24 t0 t24 t0 –t24 t0 t24 t0 –t24 

1 20 0,04 0,094 0,054 0,055 0,125 0,070 0,074 0,101 0,027 
2 40 0,014 0,110 0,096 0,077 0,134 0,057 0,018 0,075 0,057 
3 60 0,006 0,075 0,069 0,008 0,024 0,016 0,041 0,096 0,055 
4 80 0 0,090 0,090 0,025 0,095 0,070 0,076 0,194 0,118 
5 100 0,014 0,116 0,102 0,067 0,124 0,057 0,055 0,127 0,072 
6 120 0,006 0,147 0,141 0,018 0,095 0,077 0,063 0,057 -0,006 
7 140 0,012 -0,011 -0,023 0,056 0,141 0,085 0,028 0,028 0,000 
8 160 0,007 0,007 0,000 0,084 0,162 0,078 0,062 0,054 -0,008 
9 180 0,006 -0,002 -0,008 0,006 0,008 0,002 0,045 0,042 -0,003 
10 200 0,012 -0,016 -0,028 0,064 0,056 -0,008 0,052 0,052 0,000 
11 220 -0,005 0,015 0,020 -0,008 -0,009 -0,001 0,047 0,043 -0,004 
12 240 0,073 0,066 -0,007 0,072 0,069 -0,003 0,063 0,060 -0,003 
13 260 -0,017 0,019 0,036 0,078 0,075 -0,003 0,023 0,023 0,000 
14 280 0,061 0,064 0,003 0,062 0,062 0,000 0,074 0,075 0,001 
15 300 0,036 -0,005 -0,041 0,094 0,090 -0,004 0,008 0,122 0,114 



 

 

Figure 10: Evolution de la concentration du chrome dans le temps, incubé à 37 C

dans du bouillon nutritif avec un i

 

Tableau 06: Evolution de la concentration du chrome en milieu nutritif 

      Concentration    

Cr(VI) ppm  

 

temps 

Abiotique

t0 11,248 

t24 12,021 

t48 12,46 

t72 12,91 
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volution de la concentration du chrome dans le temps, incubé à 37 C

dans du bouillon nutritif avec un inoculum de 2% pour chaque cultures, concentration initial en 

Cr(VI) de 50 mg/L. 

concentration du chrome en milieu nutritif  en présence des 3

séléctionées. 

Abiotique A1-1 A1-4 

 9,139 11,4935 

 8,7165 11,248 

9,3845 11,494 

8,2245 9,8065 

 

volution de la concentration du chrome dans le temps, incubé à 37 C0 sous agitation, 

, concentration initial en 

en présence des 3 souches 

A3-1 

10,826 

10,4045 

10,369 

9,1035 



 

 

Figure 11: Evolution du taux d’élimination 

A partir des résultats montrés dans 

pour les  trois souches, était très faible voir quasi nulle durant les premières 48h d’

aussi figure 11), ce qui pourrait correspondre à une période 

microbiennes préparent leur  matériel enzymatique, pour  dégrader  le chrome, à partir de t

souches entrent dans une phase d’élimination plus importante du chrome, bien visible dans la 

10, ainsi que dans la figure 11

10 et 11), sont similaires  à celles obtenus

l’élimination du chrome (50 mg/l), pour les souches 

violaceum , où on remarque

chrome  après 48 h d’incubation à 37 

devient encore plus  prolongée  a partir d’une  concentration de 100 mg/ l de Cr (VI) pour les 

souches Bacillus  megaterium 

Les pourcentages d’élimination du 

Bacillus.sp A1-1, Bacillus.sp 

13, sont respectivement  10.69%, 14.67%  et 15.91%. Ces valeurs sont  plus faibles que celles 

obtenus par  Katragadda  et al

après 72 h d’incubation,  pour une c

 De même Zahoor et Rehman

capitis  étaient capables de réduire  avec  77%  et 65% 

100mg/l  en chrome , Parallèlement  
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volution du taux d’élimination du chrome  dans le temps 

sélectionnées. 

A partir des résultats montrés dans la figure 10, on constate que la diminution

pour les  trois souches, était très faible voir quasi nulle durant les premières 48h d’

, ce qui pourrait correspondre à une période de latence, durant laquelle les souches 

microbiennes préparent leur  matériel enzymatique, pour  dégrader  le chrome, à partir de t

souches entrent dans une phase d’élimination plus importante du chrome, bien visible dans la 

1 relative au taux d’élimination, l’allure des ces deux courbes 

ont similaires  à celles obtenus par  Katragadda et al 

du chrome (50 mg/l), pour les souches Ochrobactrum anthropi 

où on remarque une augmentation exponentielle du pourcentage de réduction du 

chrome  après 48 h d’incubation à 37 0C. Srinath et al (2001)  ont rapporté que  la phase de latence 

devient encore plus  prolongée  a partir d’une  concentration de 100 mg/ l de Cr (VI) pour les 

megaterium et  Bacillus circulans. 

’élimination du chrome après 72h d’incubation, pour  les

 A1-4 et Bacillus megaterium  A3-1, comme montrés dans 

, sont respectivement  10.69%, 14.67%  et 15.91%. Ces valeurs sont  plus faibles que celles 

atragadda  et al (2013) qui ont trouvé une réduction du chrome  de 28% et de 44% 

après 72 h d’incubation,  pour une concentration initiale de 50mg/l. 

Zahoor et Rehman (2008) ont trouvé également que Bacillus sp 

t capables de réduire  avec  77%  et 65%  respectivement, une conc

Parallèlement  Srinath et al (2001) ont rapporté

 

 par les trois cultures 

, on constate que la diminution du chrome 

pour les  trois souches, était très faible voir quasi nulle durant les premières 48h d’incubation (voir 

de latence, durant laquelle les souches 

microbiennes préparent leur  matériel enzymatique, pour  dégrader  le chrome, à partir de t48h les 

souches entrent dans une phase d’élimination plus importante du chrome, bien visible dans la figure 

, l’allure des ces deux courbes (figures 

 (2013), dans l’étude de 

Ochrobactrum anthropi  et  Chromobacterium 

une augmentation exponentielle du pourcentage de réduction du 

rapporté que  la phase de latence 

devient encore plus  prolongée  a partir d’une  concentration de 100 mg/ l de Cr (VI) pour les 

cubation, pour  les trois cultures 

1, comme montrés dans l’ Annexe 

, sont respectivement  10.69%, 14.67%  et 15.91%. Ces valeurs sont  plus faibles que celles 

une réduction du chrome  de 28% et de 44% 

Bacillus sp et  Staphylococcus 

respectivement, une concentration de 

rapporté que l’espèce bacillus 
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megaterium était capable d’accumuler  34.5 mg Cr/g, pour une concentration initiale de 50 mg/l, 

soit un taux d’élimination de 76%. 

Les  résultats  que nous avons obtenus pour le test d’élimination du chrome, sont plus faibles 

que ceux obtenus par plusieurs auteurs, mais elles sont statistiquement équivalentes, après 

application du test d’équivalence de Mood. La différence entre nos résultats et ceux rapportés par 

les auteurs peut avoir plusieurs explications, les plus pertinentes  sont celles relatives aux conditions 

d’expérimentations. De ce fait l’optimisation des paramètres physico-chimiques de l’élimination du 

métal, serait d’une grande importance. Dans ce contexte, Paknikar et al (1999) ont rapporté que le 

pH, est un facteur qui a une influence importante sur le phénomène de biosorption, certaines  

souches sont plus actives dans un milieu basique, alors que d’autres sont plus actives dans un milieu 

acide, De même Shakoori et al (2000),  ont rapporté que le pH optimal  de réduction du Cr (VI) 

pour les bactéries gram-positives était égal à 9, tandis que Liu et al (2004), ont constaté que le pH 

optimal pour Pseudomonas aeruginosa et Bacillus coagulans  était égale à 7. D’autre part, Omar et 

al (1997)  rapportent que la biosorption par les cellules mortes était plus importante que par  les 

cellules vivantes chez Myxococcus xanthus et Saccharomyces cerevisiae pour de nombreux métaux 

lourds, y compris  le chrome, Srinath et al (2001) proposent également l’utilisation de cellules 

mortes pour augmenter la biosorption du Cr (VI) de 20% par rapport à leurs homologues vivantes.  

Dans une autre étude, Cheung  et Ji-Dong (2004) ont rapporté aussi qu’un taux de salinité élevés 

du milieu inhibe la réduction du chrome  par Bacillus megaterium. 

IV.7 Application des  souches  dans le traitement des eaux usées de la tannerie de Jijel  

Le traitement des eux usées de la tannerie, par l’application des souches  Bacillus sp A1-1, 

Bacillus sp A1-4 et Bacillus megaterium  A3-1, permet de tester l’efficacité des souches, dans la 

bioremédiation du chrome issu de l’industrie du tannage. L’application simultanée des trois 

souches, à donné un taux d’élimination de 16.25% en 72h, alors que le contrôle (sans inoculum), 

n’a  montré aucune diminution de la concentration initiale du chrome comme le montre le tableau 

07.
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Tableau 7: Effet de la bioaugmentation par la culture mixte (A1-1, A1-4  et A3-1) sur la diminution 

du taux de chrome  dans l’effluant  industriel de la tannerie, incubation à  37 0C  avec agitation 

modérée. 

       concentration 

Temps 

             [Cr6+]/ppm 

 inoculum-  inoculum+ 

T0     0,2812    0,2812 

T72     0,3093    0,2355 

% de réduction          /    16,25 

 

Ces résultats montrent que non seulement notre consortium, composé des  souches  Bacillus 

sp A1-1, Bacillus sp A1-4 et Bacillus megaterium  A3-1, était capable de survivre dans des eaux 

usées contaminées par le chrome, mais il est aussi relativement capable de décontaminer l’effluent 

en  réduisant  la concentration du chrome. Ce taux d’élimination et pratiquement égal à celui obtenu 

dans le test d’élimination du chrome pour chaque souche. Plusieurs chercheurs ont aussi rapporté 

sur la réduction directe du Cr (VI) dans  des effluents contaminés (Ohtake et Hardoyo, 1991; 

Ganguli et Tripathi, 2002), les résultats rapportés font apparaitre que les taux de réduction des 

souches appliquées sur l’effluent, sont pratiquement égaux à ceux obtenus pour la réduction d’une 

concentration du chrome  dans un milieu nutritif (Zahoor et Rehman, 2008; Amrik et Anshu, 

2013). Les souches bactériennes A1-1, A1-4 et A3-1 sont donc  des souches  qui ont un grand 

potentiel dans le domaine de la bioremediation, le genre Bacillus que nous avons isolé et étudié 

dans notre travail, est largement rapporté dans la littérature scientifique, dans le domaine de la 

bioremediation (Wang et al, 2000; Srinath et al, 2001; Cheung  et Ji-Dong, 2004;  Soha et 

Sahar, 2010 ). En ce qui concerne la souche Bacillus megaterium (A3-1), cette dernière est 

largement utilisée en bioprocédés, elle est rapportée par plusieurs auteurs  dans le domaine de la 

bioremediation pour une large gamme de polluants notamment les pesticides et les hydrocarbures 

(Bouderhem, 2011). 
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V Conclusion 

Notre étude  était principalement portée, sur l’élimination du chrome par des souches 

bactériennes résistantes, choisies et  sélectionnées après un test de screening. L’ensemble des 

souches  étudiées,  était isolé  à partir d’une boue activée, en provenance  de la station d’épuration 

de la tannerie de Jijel.  

Le test de screening et l’étude de la CMI nous ont permis de comprendre qu’une flore 

résistante au chrome, s’est développée au fil du temps, dans les bassins d’aération de la station 

d’épuration de la tannerie de Jijel, et qui à un grand intérêt  dans le domaine de l’épuration des eaux 

contaminées. 

L’étude a permis de démontrer que le chrome, qui est un polluant toxique de l’environnement, 

réduisait  d’environ 65%, la croissance bactérienne de nos souches. 

 L’identification  moléculaire,  nous a confirmé que la souche Bacillus megaterium, qui  est 

une souche très résistante aux polluants et utilisée en bioremediation, figure parmi les souches 

résistantes que nous avons pu isoler, les autres souches appartenaient au genre Bacillus. 

L’analyse de la réduction du chrome dans un milieu  nutritif  nous à donné des résultats plus 

faibles que ceux rapportés par d’autre auteurs, ce qui nous incite à étudier, les paramètres physico-

chimiques qui  jouent un rôle très important dans la bioremediation, dans un système en batch. 

 L’application des  souches  dans le traitement des eaux usées, a montré que non seulement les 

souches A1-1(Bacillus sp), (Bacillus sp) A1-4 et A3-1(Bacillus megaterium) sont capables de 

survivre dans des eaux polluées par le chrome, mais aussi capables de réduire la concentration de ce 

dernier, et cela  par différents moyens, probablement par son intégration dans leur métabolisme, ou 

par bioaccumulation.  

En définitif, ce travail se veut comme une première approche technique et scientifique de la 

bioremediation, il ouvre des perspectives nouvelles  dans ce grand domaine d’investigation, 

notamment par  l’étude des paramètres optimales de bioremediation pour chaque souche, 

l’application des souches résistantes à d’autres métaux lourds, voire d’autres polluants de 

l’environnement. L’utilisation des souches bactériennes dans la bioremediation nécessite aussi une 

certaine technologie,  d’ou l’intérêt des études de faisabilité et des études technico- économiques.  
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Annexe 01 : les valeurs de la densité optique (DO) mesurée à 600nm pour les 10 cultures (test de 

screening). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 

 

Annexe 02 : les valeurs de la densité optique (DO) mesurée à 600nm pour les 3 cultures (test effet 

du chrome sur la croissance). 

 

 T0  T24  T48  T72  

  CR-  CR+  CR-  CR+  CR-  CR+  CR-  CR+ 

A1-1 0,038 0,032 0,254 0,194 0,36 0,208 1,12 0,281 

A1-4 0,054 0,048 0,178 0,111 0,39 0,201 0,685 0,294 

A3-1 0,051 0,048 0,131 0,126 0,169 0,121 0,38 0,198 

 

 
 

 
T0 T24 T48 T72 

A1-1 0,177 0,295 0,543 0,829 

A1-2 0,062 0,091 0,163 0,161 

A1-3 0,11 0,141 0,193 0,164 

A1-4 0,157 0,285 0,515 1,092 

A2-1 0,075 0,14 0,149 0,192 

A2-2 0,083 0,119 0,129 0,147 

A3-1 0,228 0,337 0,481 0,768 

A3-2 0,095 0,147 0,17 0,168 

A3-3 0,058 0,13 0,168 0,209 

A4-1 0,065 0,06 0,098 0,165 



 

 

 
Annexe 03 : Quantification des cellules 
 
 

Volume de la suspension 3 ml

inoculum Eau 
physiologique 

3ml 0 ml 

1.5 ml 1.5 ml 

0.75 ml 2.25 ml 

0.375 ml 2.625 ml 

0.187 ml 2.81ml 

 
 
Formule pour calculer le nombre d’

UFC/ml = n * (1/d)*(1/V), (Madigan M et Martinko J. 2007

n : nombre de colonies, d : dilution, v

Annexe 04 : Courbe d’étalonnage de la souche A1

 
 
 
  

Annexes 

uantification des cellules bactériennes (courbes étalon): 

Volume de la suspension 3 ml 
                DO à 600 nm  Nombre d’UFC

Souche: 
A1-1 

Souche: 
A1-4 

Souche: 
A3-1 

Souche: 
A1-1 

0.024 0.019 0.018 2700 

0.013 0.014 0.012 1600 

0.009 0.008 0.008   400 

0.005 0.010 0.004   700 

0.004 0.007 0.006   300 

le nombre d’UFC/ml :  

Madigan M et Martinko J. 2007) 

: dilution, v : volume. 
 
 

: Courbe d’étalonnage de la souche A1-1, UFC/ml en fonction de la DO à 600 nm. 
 

 

Nombre d’UFC/ml 

 Souche: 
A1-4 

Souche: 
A3-1 

1800 1400 

1100   800 

  700   600 

  600   500 

  500   500 

1, UFC/ml en fonction de la DO à 600 nm.  

 



 

 

Annexe 05 : Courbe d’étalonnage de la souche A1
 
 

 
.  
 
 
 
Annexe 06: Courbe d’étalonnage de la souche A3
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: Courbe d’étalonnage de la souche A1-4, UFC/ml en fonction de la DO à 600 nm

: Courbe d’étalonnage de la souche A3-1, UFC/ml en fonction de la DO à 600 nm. 

4, UFC/ml en fonction de la DO à 600 nm 

 

1, UFC/ml en fonction de la DO à 600 nm.  
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Annexe 07 : composition du bouillon nutritif. 
 
 

Composition du bouillon nutritif 
(BN/1L). 

constituants Quantité 

tryptone 
10 g 

 

Extrait de bœuf 5g 

NaCl 10g 

Eau deionisée 950 ml 

NaOH pour ajuster le ph à 7 / 

 
 
 

Annexe 08: courbe d’étalonnage pour le dosage du chrome (test d’élimination du chrome dans 

l’effluent). 
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Annexe 09 : concentration du chrome (test d’élimination du chrome dans l’effluent). 
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Annexe 10 : concentration du chrome (test d’élimination du chrome dans le bouillon nutritif). 
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Annexe11 : numéro d'accession Genbank pour la souche A3-1 
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Annexe 12 : numéro d'accession Genbank pour la souche A1-1 
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Annexe 13: valeurs des taux de réduction du chrome, par chaque souche dans le temps. 

 

 

 

 

 

 

 

Annexe 14 : Séquences partielles de l'ADNr 16S des souches A1-1 et A3-1. 

A1-1 (824) 

CAAACGGCCCGGGGGTTGACCTGGCTCAATCGTACCGAGGAGGGGCTAGATTCTATGACGGTCGCGGCGGACGGGC

GAGTAACACGTGGGCAACCTGCCTGTAAGACTGGGATAACTTCGGGAAACCGAAGCTAATACCGGATAGGATCTTCT

CCTTCATGGGAGATGATTGAAAGATGGTTTCGGCTATCACTTACAGATGGGCCCGCGGTGCATTAGCTAGTTGGTGAG

GTAACGGCTCACCAAGGCAACGATGCATAGCCGACCTGAGAGGGTGATCGGCCACACTGGGACTGAGACACGGCCC

AGACTCCTACGGGAGGCAGCAGTAGGGAATCTTCCGCAATGGACGAAAGTCTGACGGAGCAACGCCGCGTGAGTGA

TGAAGGCTTTCGGGTCGTAAAACTCTGTTGTTAGGGAAGAACAAGTACAAGAGTAACTGCTTGTACCTTGACGGTACC

TAACCAGAAAGCCACGGCTAACTACGTGCCAGCAGCCGCGGTAATACGTAGGTGGCAAGCGTTATCCGGAATTATTG

GGCGTAAAGCGCGCGCAGGCGGTTTCTTAAGTCTGATGTGAAAGCCCACGGCTCAACCGTGGAGGGTCATTGGAAAC

TGGGGAACTTGAGTGCAGAAGAGAAAAGCGGAATTCCACGTGTAGCGGTGAAATGCGGTAGAGATGTGGGAGGGA

ACACCAGTGGCGAAAGGCGGGCTTTTTGGGTCTGTAACTGACGCTCAGGCGCGAAAGCGTGGGGGAGCAACAGGAG

TTAGATACGCTGGGTGGGTCCACGCCCGTAAACGATGAATTGCTAGAGTGGTTAGGAG 

A3-1  (817)  

CAAACGCCGGGATTGCTCCTGGCTCAGCGTATGAGTAGGCCTAGATTCTGTGACGTTCGCGGCGGACGGGTGAGTAA

CACGTGGGCAACCTGCCTGTAAGACTGGGATAACTTCGGGAAACCGAAGCTAATACCGGATAGGATCTTCTCCTTCAT

GGGAGATGATTGAAAGATGGTTTCGGCTATCACTTACAGATGGGCCCGCGGTGCATTAGCTAGTTGGTGAGGTAACG

GCTCACCAAGGCAACGATGCATAGCCGACCTGAGAGGGTGATCGGCCACACTGGGACTGAGACACGGCCCAGACTCC

TACGGGAGGCAGCAGTAGGGAATCTTCCGCAATGGACGAAAGTCTGACGGAGCAACGCCGCGTGAGTGATGAAGGC

TTTCGGGTCGTAAAACTCTGTTGTTAGGGAAGAACAAGTACAAGAGTAACTGCTTGTACCTTGACGGTACCTAACCAG

AAAGCCACGGCTAACTACGTGCCAGCAGCCGCGGTAATACGTAGGTGGCAAGCGTTATCCGGAATTATTGGGCGTAA

AGCGCGCGCAGGCGGTTTCTTAAGTCTGATGTGAAAGCCCACGGCTCAACCGTGGAGGGTCATTGGAAACTGGGGA

ACTTGAGTGCAGAAGAGAAAAGCGGAATTTCCACGTGTAGCGTGAAATGCGTAGAGATGTGGAGGAACACCAGTGG

CGAAAGGCGGCTTTTTTGGGTCTGTAACTGACGCTGAGGCGCGAAAGCGGTGGGGAGCAAACAGGAATTAGATACT

CCTGGTAGTCCACCCCCGTAAACCAATAAGTTGCTAAATTGTTAGAAGG 

      Taux 

 

souches 

         réduction du chrome en %   

t24 t48 t72 

A01-01 4,623 -2,68 10,6906 

A01-04 2,13 -0,0043 14,67 

A03-01 3,893 4,221 15,9107 



Contribution à l’étude de l’élimination du chrome par des bactéries isolées des 
effluents de la tannerie de Jijel  
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Résumé 

Les métaux lourds  sont les principaux constituants toxiques des eaux usées de divers secteurs d’activité 

industrielle, notamment celles des tanneries, fortement contaminées par le chrome. Ces eaux usées 

représentent un risque important pour l’environnement si elles ne sont pas traitées correctement avant leur 

rejet dans la nature. La bioremediation est un procédés de traitement biologique utilisant des micro-

organismes résistants au chrome. Dans notre étude dix souches bactériennes ont été isolées à partir des 

boues d’épuration de la tannerie de Jijel, trois d’entre elles, ont été sélectionnées pour leur tolérance au 

chrome, Bacillus sp A1-1, Bacillus megaterium A3-1 et la souche Bacillus sp. A1-4.  L’étude  de la CMI à 

démontré que les souches toléraient 140 mg/l, 180 mg/l et 120 mg/l et présentaient un pourcentage  

d’élimination du chrome (VI) de 10.69%, 14.67%  et 15.91%, respectivement. 

Mots clés : chrome (VI), tolérance, bactéries, bioremediation, effluents de tannerie.             

Abstract 

Heavy metals are the main toxic constituents of wastewaters from various industrial sectors, including those 

of Tanneries, seriously contaminated with chromium. These wastewaters are a major risk to the 

environment if they are not properly treated before being released into the environment. Bioremediation is a 

biological treatment process using chromium-resistant micro-organisms. In our study ten bacterial strains 

were isolated from sewage sludge of Jijel’s tannery; three of them were selected for their tolerance to 

chrome Bacillus sp A1-1, Bacillus megaterium A3-1 and Bacillus sp. A1-4 strain. The MIC study has 

demonstrated that the strains tolerated up to 140 mg / l, 180 mg / l and 120 mg / l and the removal rate of 

chromium (VI) were 10.69%, 14.67% and 15.91%, respectively.  

Key words: Chromium (VI), tolerance, bacteria, bioremediation, tannery effluents. 

                   



 


