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Résumé:  

L’eau est une matière précieuse et indispensable à toutes formes de vie. Elle fait partie 

intégrante du monde minéral et organique. Elle participe notamment à toutes les activités 

domestiques, industrielles et agricoles. Cependant, cette eau est constamment agressée par 

plusieurs polluants de toutes sortes. Récemment, les résidus de médicaments (RdM) 

constituent une autre source de pollution émergente, très sérieuse pour l’environnement et 

pour la santé publique. La surveillance de traces de médicaments dans l’eau, a commencé 

timidement, il ya environ deux décennies. La difficulté de détection dans l’environnement, de 

ces molécules à cause de leurs très faibles concentrations, plaide pour l’ignorance de cette la 

gravité de la pollution.Dans ce travail, nous développons les différentes sources humaines 

(industries, hôpitaux, rejets humains) et animales. Il est question également de recenser les  

effets néfastes de cette pollution sur les organismes vivants comme l’apparition de 

microorganismes résistants aux antibiotiques et des impacts sur la qualité physicochimique de 

l’eau. Nous nous somme intéresser à réaliser une synthèse bibliographique sur l’état de la 

pollution des différentes sources hydriques et d’étudier les procédés de la réduction de ces 

substances. Nous avons mis l’accent sur l’Amoxicilline, le Paracétamol et le Diclofénac. 

Ces derniers sontréfractaires aux traitements conventionnels (primaires etsecondaires) des 

eaux usées des STEP. Les techniques innovantes et récentes mise en œuvres pour la 

dépollutiondes eaux, sont procédés d’oxydation avancée (POA) et l’adsorption sur charbon 

actif. Les techniques de biodégradations ont aussi plusieurs avantages. Dans ce contexte, 

certaines recherches ont été relatées.  

Mots clés : Eau potable, pollution, résidus médicamenteux, antibiotiques, biodégradation 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

Abstract: 

Water is a precious and essential material for all forms of life. It is an integral part of the 

mineral and organic world. It participates in particular in all domestic, industrial and 

agricultural activities. However, this water is constantly attacked by several pollutants of all 

kinds. Recently, drug residues (RdM) are another emerging source of pollution, very serious 

for the environment and for public health. Monitoring for traces of drugs in water began 

tentatively about two decades ago. The difficulty in detecting these molecules in the 

environment, due to their very low concentrations, argues for ignoring the seriousness of the 

pollution. In this work, we develop the different human (industries, hospitals, human waste) 

and animal sources. It is also a question of identifying the harmful effects of this pollution on 

living organisms such as the appearance of microorganisms resistant to antibiotics and 

impacts on the physicochemical quality of the water. We are interested in carrying out a 

bibliographical synthesis on the state of pollution of different water sources and studying the 

processes for reducing these substances. We have focused on Amoxicillin, Paracetamol and 

Diclofenac. These are refractory to conventional treatment (primary and secondary) of 

WWTP wastewater. The innovative and recent techniques used for water pollution control are 

advanced oxidation processes (POA) and adsorption on activated carbon. Biodegradation 

techniques also have several advantages. In this context, some research has been reported. 

Keywords: Drinking water, pollution, drug residues, antibiotics, biodegradation.  



 
 

 ملخص:

ة ثمينة وضرورية لجميع أشكال الحياة. إنه جزء لا يتجزأ من عالم المعادن والعضوية. وتشارك بشكل خاص في الماء ماد

تتعرض هذه المياه باستمرار للهجوم من قبل العديد من الملوثات  ذلك،جميع الأنشطة المنزلية والصناعية والزراعية. ومع 

وهو خطير جداً على  للتلوث،مصدرًا آخر ناشئاً  (RdM) ت الأدويةتعتبر مخلفا الأخيرة،من جميع الأنواع. في الآونة 

البيئة والصحة العامة. بدأ رصد آثار المخدرات في الماء بشكل مبدئي منذ حوالي عقدين من الزمن. إن صعوبة اكتشاف هذه 

ا العمل نقوم بتطوير المصادر تدعو إلى تجاهل خطورة التلوث. في هذ جداً،نظرًا لتركيزاتها المنخفضة  البيئة،الجزيئات في 

المخلفات البشرية( والحيوانية. إنها أيضًا مسألة تحديد الآثار الضارة لهذا التلوث على  ،تالصناعات، المستشفياالبشرية )

ئية الكائنات الحية مثل ظهور الكائنات الحية الدقيقة المقاومة للمضادات الحيوية والتأثيرات على الجودة الفيزيائية والكيميا

للمياه. نحن مهتمون بإجراء تجميع ببليوغرافي عن حالة تلوث مصادر المياه المختلفة ودراسة عمليات تقليل هذه المواد. لقد 

. وهي مقاومة للمعالجة التقليدية )الأولية والثانوية( لمياه الصرف ديكلوفيناكو باراسيتامولو أموكسيسيلينركزنا على 

رف الصحي. التقنيات المبتكرة والحديثة المستخدمة للتحكم في تلوث المياه هي عمليات الصحي لمحطات معالجة مياه الص

وامتصاص على الكربون المنشط. تقنيات التحلل البيولوجي لها أيضًا العديد من المزايا. في هذا  (POA) أكسدة متقدمة

 .تم الإبلاغ عن بعض الأبحاث السياق،

 التحلل الحيوي الحيوية،المضادات  الأدوية،مخلفات  ،ثوالشرب، التلمياه  الكلمات المفتاحية:
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L’eau c’est la vie, sans cette matière à la fois simple et complexe en même temps, la 

vie sur terre n’aura jamais existée. Cette ressource précieuse et indispensable à toutes formes 

de vie est une composante majeure du monde minéral et organique. Elle est impliquée dans de 

nombreuses fonctions physiologiques essentielles telles que la digestion, l’absorption, la 

thermorégulation, et l’élimination des déchets. Elle participe notamment à toutes les activités 

humaines quotidiennes, domestiques, industrielles et agricoles. Par conséquent, l’eau est un 

élément de stabilité sociale, sanitaire et économique du pays, quand elle est bien gérée. Mais 

elle peut devenir un élément d’insécurité et d’instabilité si cette ressource tend à se raréfier ou 

sa qualité tend se détériorer. 

Bien que l’eau soit la substance la plus présente sur la terre, les réserves d’eau douce 

directement utilisables par les êtres humains ne constituent que 1%. De plus, la majorité des 

eaux douces utilisables dans le monde, approximativement 97 % sont des eaux souterraines 

(Bosca, 2002). Cette eau est de plus répartie inégalement puisque un être humain sur cinq n’a 

pas accès à une eau de consommation saine (Crini et Badot, 2007). De ce fait, la potabilité 

des eaux de surface ou des nappes phréatiques (souterraines) constitue pour l’homme l’un des 

enjeux  majeurs dans divers domaines de la vie. Notamment, en raison de l’expansion 

démographique et l’élévation du niveau de vie. Cela a engendré une demande en eau potable 

importante qui est en expansion continue. Pour cela, de la source d'eau jusqu'au le robinet du 

consommateur, différents procédés tels que le captage, le traitement, le stockage, l’adduction 

et la distribution sont appliquées. Ce sont des étapes indispensables afin d’assurer aux 

consommateurs, une eau de bonne qualité. 

Cependant, les activités humaines génèrent le rejet de polluants anthropiques qui 

contaminent les eaux de surface et souterraines. Parmi les contaminants anthropiques, les 

produits pharmaceutiques qui sont considères comme contaminants ubiquitaires des milieux 

aquatiques (Bjorlenius et al., 2018; Deo, 2014; Sui et al., 2015). Il s’agit des molécules 

biologiquement actives, conçues pour agir sur des cibles biologiques précises et comprennent 

une large variété de substances à usage humain et vétérinaire (Académie Nationale de 

Pharmacie, 2019). Cette pollution est une problématique en émergence. Au cours de la 

dernière décennie. De plus en plus de résidus de médicaments (RdM) ont été mesurés grâce à 

l’amélioration de la sensibilité des méthodes analytiques à des concentrations inférieures au 

ng/L (Alvarez-Muñoz et al., 2015; Björlenius et al., 2018; Brieudes et al., 2017). Ces 

dosages ont été menés principalement dans les eaux de surface mais aussi dans les eaux 
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souterraines, les sols, le fumier, le biote et même dans l’eau potable. De nombreuses études 

ont déterminé au niveau de traces (ng/L), des RdM dans les eaux continentales en Europe et 

en Amérique du Nord (Hughes et al., 2013). Cependant, dans les pays du Sud, notamment sur 

le continent africain, peu d’information sont disponibles (Ariza Castro, 2019). Les eaux 

destinées à la consommation humaine font l’objet d’une attention particulière. Notamment, 

les antibiotiques qui font partie des micropolluants organiques émergents, les plus importants 

dans des milieux aquatiques. Plusieurs questions peuvent se poser : d’où proviennent ces 

micropolluants ? Quels sont les risques engendrés par la consommation sur le long terme 

d’eau potable contenant ces substances en mélange et à de très faibles concentrations ? Des 

procédés de traitement de ce genre de pollution sont-ils mis en lumière? 

De nombreuses études ont montré que les rejets des eaux usées : domestiques et 

hospitaliers ainsi que les déchets provenant de l’agriculture (l'épandage, les déjections 

animales, les fertilisants des terres agricoles et de l’aquaculture sont les principales voies 

d’émission de ces composés). Ils ont été détectés dans des milieux aquatiques et terrestres par 

tout dans le monde. Une autre source des antibiotiques, pas des moindres, est représentée par 

les microorganismes. Les actinobactéries sont surtout importants du fait qu’ils sont à l’origine 

de nombreux antibiotiques. Les Streptomyces surtout et bien d’autres genres comme  

Actinomaduraet Micromonospora, sont également des germes producteurs (Sanglier et al., 

1993). Les actinobactéries intéressent les hydrobiologistes qui les suspectent d’être les agents 

responsables des goûts et des odeurs terreuses qui apparaissent parfois dans les eaux de 

consommation. De nombreux composés volatiles complexes ont été isolés et caractérisés. Les 

plus fréquemment cités sont la géosmine, la mucidone et la 2-methyl- isobornéol. Ce dernier 

composé peut donner à l’eau des odeurs, même à basse concentration (0.22 ppm) (Cross, 

1981). Mais le fait que ces composés soient produits directement dans l’eau par les 

actinobactéries est discutable (Kitouni,  2007).  

De ce fait, une fois rejetées dans l'environnement, ces molécules peuvent avoir un 

impact négatif sur la faune et la flore et altérer la santé des écosystèmes, mais également les 

hommes quand elles persistent malgré les traitements de potabilisation. Certaines de ces 

molécules seraient suspectées d’exercer des effets sur l’équilibre des écosystèmes ou sur la 

santé humaine par une exposition prolongée à de faibles concentrations. Parmi les effets 

préoccupants figurent les troubles du développement et de la reproduction ainsi que 

l’apparition de résistances bactériennes aux antibiotiques. Des effets cocktails (effets additifs, 
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voire synergiques) peuvent survenir. De même, il faut garder à l’esprit que certaines 

populations plus vulnérables (enfants, fœtus, malades auto-immuns) pourraient être exposées 

à un risque non négligeable. La protection des eaux de surface comme source d'eau potable 

est donc devenue une question importante pour la société. Alors, l’évaluation régulière de ces 

polluants nous donne une idée sur la qualité des eaux utilisées. Afin de traiter les eaux usées, 

de nombreuses opérations sont utilisées en station d’épuration et en sortie d’usine mais elles 

ne permettent pas actuellement l’élimination complète des antibiotiques. Des méthodes 

complémentaires sont donc actuellement en étude. L’objectif de la présente étude se focalise 

sur trois points : 

1) La détermination des principales sources des RdM, en particulier les antibiotiques, 

dans l’eau potable.  

2) L’évaluation des risques que cette contamination représente sur la santé humaine via 

les eaux destinées à la consommation humaine (EDCH). 

3) Les contrôles mis en place pour limiter cette contamination pharmaceutique.  

Cette étude est répartie en quatre chapitres : 

 Le premier chapitre de ce mémoire présente l’étude bibliographique sur l'eau potable 

et sa qualité ainsi que les éléments influençant la dégradation de la qualité de l'eau 

durant sa distribution. 

  Le deuxième chapitre représente une étude sur les actinobactéries retrouvés dans 

l’eau comme source non négligeable d’antibiotiques. 

 Le troisième chapitre consiste à étudier la présence d’antibiotiques dans les milieux 

aquatiques en déterminant leurs principales origines et leurs effets sur la santé de 

l’être humain. 

  Le quatrième chapitre regroupe les résultats des travaux qui ont mis en évidence de 

différents procédés d’épuration physico-chimique et biologique (biodégradation) des 

eaux contaminées par des RdM.    
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Chapitre I: L'eau potable : 
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1 Définition 

Une eau potable est toute eau adaptée et destinée à la consommation humaine, quelle 

que soit son origine, qu'elles soient fournies par un réseau de distribution, à partir d'un 

camion-citerne, d'un bateau-citerne, en bouteilles ou en conteneurs (Perry, 1984). Les eaux 

potables représentent l’ensemble des eaux dont les propriétés chimiques, bactériologiques, 

biologiques et organoleptiques les rendent consommables (Hoffman et al., 2014).  

2 Propriété de l’eau potable 

L’eau potable doit satisfaire à un certain nombre de caractéristiques la rendant propre 

à la consommation humaine (Ombala, 2013).Ces caractéristiques sont : 

 La qualité organoleptique  

Selon Degremont, (2005), une eau potable doit présenter les critères suivants : 

Elle doit être fraiche et limpide, ne présentant aucune odeur ni couleur. Elle doit être 

suffisamment douce et aérée avec un goût agréable. La quantité de minéraux doit être 

raisonnable avec absence de de matières organiques et de germes pathogènes.  

 Les paramètres physico-chimiques doivent être acceptable Il s’agit principalement d’une 

bonne température ni trop fraiche ni trop chaude, d’un pH neutre à légèrement acide, 

d’une quantité de chlorures ne dépassant pas les normes, du sulfates,…). 

 Absence de substances indésirables (Nitrates, Nitrites, pesticides,…). 

 Absence de substances toxiques (Arsenic, Cadmium, Plomb, hydrocarbure,…). 

(Ombala, 2013). 

3 Classification des eaux de boisson 

3.1 Eau du robinet   

Les eaux de distribution publique ou eaux du robinet, proviennent de captage d’eaux 

superficielles (cours d’eau, lac… etc.), de nappes ou de sources souterraines. Ces eaux 

subissent des traitements avant leur distribution selon la charge polluante (Soumare, 1997), et 

une désinfection pour détruire les germes pathogènes (Traore, 1996). 

3.2 Les eaux de captage individuel  

Les eaux de captage individuel proviennent du captage de sources ou de gisements 

souterrains, généralement sont destinées à l’approvisionnement des maisons surtout en zone 

rurale, des hameaux et des industries non desservies par l’eau du robinet. Ces eaux sont 

souvent utilisées sans un traitement préalable (Diop, 2006). 
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3.3 Eaux embouteillées  

Elles doivent provenir de nappes souterraines très protégées et mises à l’abri de toute 

souillure (Traore, 1996). Elles sont mises dans des bouteilles en plastique ou en verre. Elles 

sont deux catégories :  

3.3.1 Les eaux minérales naturelles  

Elles ne peuvent être que d’origine souterraine et s’être constituée à l’abri de tout 

risque de pollution. Microbiologiquement saine dès l’origine, elle est protégée de toute 

pollution humaine et ne subit aucun traitement de désinfection. Elle se caractérise par sa 

pureté originelle et par la stabilité de sa composition en minéraux. Elle est de fait la seule eau 

à pouvoir bénéficier de propriétés favorables à la santé. L’eau minérale naturelle doit être 

obligatoirement embouteillée à la source. Elle fait l’objet de contrôles réguliers très stricts 

depuis le captage jusqu’à l’embouteillage afin d’assurer au consommateur une qualité 

optimale (Ania. 2019). 

3.3.2 Les eaux de sources   

L’eau de source est également d’origine souterraine. Elle est potable à l’état naturel 

et embouteillée à la source. A la différence des eaux minérales naturelles, la composition de 

l’eau de source n’est pas systématiquement stable (Ania. 2019).A l'émergence et au cours de 

la commercialisation, elle respecte ou satisfait les limites ou références de qualité, portant sur 

des paramètres microbiologiques et physico-chimiques, définies par arrêté des ministères 

chargés de la consommation et de la santé.  

4 Principales sources de l’eau potable  

4.1 Les eaux de surface   

Les eaux de surface sont des eaux qui circulent ou qui sont stockées à la  surface des 

continents. Ces derniers ont pour origine, soit des nappes souterraines dont l’émergence 

constitue une source, soit les eaux de ruissellements (Degremont, 2005).  

Elles sont constituées par les eaux des rivières, des fleuves, des étangs, des  lacs, des 

barrages, des réservoirs, des glaciers. Il s’agit d’une masse d’eau bien individualisée, solide 

ou liquide, immobile ou en mouvement (Manceur et Djaballah, 2016). 

4.2 Les eaux souterraines   

Les eaux souterraines sont les eaux du sous-sol et ce sont l’une d’origine d’eau 

potable. Elles sont généralement d’excellente qualité physico-chimique et bactériologique 
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(Cardot, 1999) ; car elles sont biens protégées des contaminants microbiens. Elles sont 

souvent de bonnes eaux pour une consommation sans traitement (SDE, 2005).   

4.3 Les eaux de sources  

Les eaux de source répondent aux mêmes exigences de qualité que les eaux potables 

(Diop, 2006) car elles sont issues de nappes d’eaux souterraines non polluées, profondes ou 

protégées des rejets dus aux activités humaines (Gassambe, 2012). 

5 Production d’eau potable 

D’après Hernandez De León (2006), la production d’eau potable est définie comme 

une manipulation d’une source d’eau afin d’acquérir une qualité de l’eau qui répond à des 

buts précis ou des normes établis par la communauté au travers de ses agences régulatrices. Il 

existe deux étapes principales pour la production d’eau potable : Le captage et le traitement de 

potabilisation. 

5.1 Le captage  

Le captage (ou le prélèvement) d’eau peut s’effectuer dans les eaux de surface, les 

eaux  souterraines ou dans une source. Tous ces points de prélèvement d’eau destinée à la 

consommation humaine (EDCH) doivent être protégés vis-à-vis des risques de pollution 

provenant des activités exercés à proximité (Jestin, 2006). 

Cette protection ayant fait l’objet d’un arrêté préfectoral de Déclaration d’Utilité 

Publique (DUP) par la mise en place de périmètres de protection des captages (PPC) utilisés 

pour l’alimentation en eau potable (AEP) (article L.1321-2 du CSP). On distingue trois types 

de périmètres : Le périmètre de protection immédiate (PPI), le périmètre de protection 

rapprochée (PPR) et le périmètre de protection éloignée(PPE) (Siges, 2020). Cependant, ces 

périmètres de protection ne s’adressent pas à la protection globale de la ressource captée mais 

uniquement les territoires de captages d’EDCH (Carré et al., 2008). 

Selon l’origine de la ressource d’eau captée, il existe divers types d’ouvrages de 

captage. On distingue généralement pour les eaux de sources (le captage direct des sources 

par une galerie. Pour les eaux souterraines (le captage des nappes peu profondes, soit 

verticalement par des puits, horizontalement par des drains ou par combinaison des deux 

procédés en utilisant des puits à drains rayonnants. Les captages des nappes profondes par des 

forages est un autre procédé. Les captages de l’eau sont également réalisés en rivière (en 

amont des agglomérations) soit par prise dans le fond du lit, ou par prise au milieu de la 

rivière, ou encore par prise sur la berge. Le dernier type de captage est réalisé en lac ou à 

partir d’un barrage (Bouziane, 2009). 
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5.2 Le traitement de potabilisation   

L’eau prélevée dans le milieu naturel nécessite généralement un traitement pour 

devenir potable « propre à la consommation humaine » dans le but de respecter les normes de 

qualité de l’eau avant sa mise en distribution et que la qualité de la ressource ne répond pas 

toujours à ces normes (Jestin, 2006). 

Les eaux qui peuvent être commercialisées et consommées sans traitement sont des 

eaux dites minérales ou de source. Cependant pour les eaux de source des traitements comme 

l’aération, la décantation et la filtration peuvent leur être appliqué. Les eaux à visée de 

potabilisation pour la consommation humaine sont des eaux dites ‘brutes’  principalement les 

eaux de surface et les eaux souterraines qui sont alors acheminées dans une usine de 

production d’eau potable avant d’être consommées (Chelli et Djouhri, 2013). Le traitement 

exige de connaitre en détail les facteurs qui influencent la zone de captage, l’origine et les 

caractéristiques de l’eau brute, ainsi que les besoin en eau (OFSP, 2010). 

5.2.1 Traitement des eaux de surface  

Les eaux de surface sont utilisées pour l’approvisionnement en eau potable, mais elles 

ne sont pas directement utilisables, car elles sont plus vulnérables à la contamination autant 

biologique que chimique. Par rapport aux eaux souterraines, la qualité de ces eaux brutes 

varie également dans le temps en fonction de la saison, de la météorologie, de l’activité 

biologique…etc.   La potabilisation des eaux de surface se réalise couramment à travers trois 

grandes étapes : le prétraitement, la clarification et la désinfection. Chaque étape comprend un 

ou plusieurs procédés de traitement (Frédéric, Khadim, et al., 2020). 

5.2.1.1 Le prétraitement 

Des prétraitements de l’eau de surface appelé aussi traitement physique doivent 

s’effectuer en premier lieu afin d’éliminer, par des procédés mécaniques, tous les composés 

ou les particules de grandes dimensions susceptibles de constituer une gêne pour les 

traitements ultérieur. D’après Frédéric et al., (2020), les principales formes de prétraitement 

sont Le dégrillage : qui retient les corps flottants volumineux, qui pourraient boucher les 

pompes et obstruer les canalisations (protéger les ouvrages avals). Le tamisage qui vise à 

éliminer les particules les plus fines (des feuilles, des herbes, des débris plastiques). En plus 

de ces deux principales étapes, il peut comporter aussi un dessablage; un déshuilage de 

surface et un débourbage (Chelli et Djouhri, 2013). La pré-filtration quipermet d’arrêter les 

particules supérieures à 200 µm. Les filtres grossiers qui retiennent les matières en 

suspension (MES) grâce à un lit filtrant composé de matériaux granulaires (utilisés pour le 
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prétraitement des eaux très turbidités). La pré-décantation qui consiste à laisser se déposer 

les matières en suspension MES (supérieur à 5g/Litres) en fond d’un réservoir sous l’effet de 

la pesanteur si les eaux à traiter sont fortement chargées par ces particules. La pré-oxydation 

qui est une opération essentielle à tout traitement des eaux lorsqu’elles contiennent une 

quantité importante de matières organiques, ou encore de l’ammoniaque, du fer ou du 

manganèse. Elle permet d’éliminer ces substances dans l’étape suivante (la clarification).  

L’aération permet d’améliorer les performances du traitement ultérieur. L’oxydation 

chimique qui utilise généralement les composés le chlore (Cl2) « pré-chloration », 

l’hypochlorite de sodium, le dioxyde de chlore, le permanganate de potassium, l’ozone « pré-

ozonation » (Jestin, 2006). 

5.2.1.2 La clarification  

La clarification est une technique qui combine des procédés de coagulation-

floculation, de décantation ou flottation et de filtration. Le but est l’élimination de façon plus 

poussée les matières en suspension, les matières colloïdales ainsi qu’une partie des matières 

dissoutes. 

 Coagulation-floculation  

La coagulation s‘effectue par l’introduction d’un coagulant, généralement un sel de 

Fer ou d’Aluminium, pour réduire les forces de répulsion électrostatique existant entre les 

particules qui se rassemblent alors en formant de petits agrégats. 

La floculation intervient après l’étape de la coagulation pour accroitre la taille des 

agrégats formés par l’ajout d’un floculant minéral (Silice activée), un polymère naturel 

(alginate ou amidon) ou un polymère synthétique (à base d’acrylamide). Elle conduit à la 

formation d’amas appelés « Flocs » qui pourront ainsi décanter plus rapidement et être plus 

facilement retirés (Frédéric, Khadim et al., 2020). 

 Décantation/flottation 

Ces procédés ont pour objectif d’extraire les flocs formés dans  l’étape précédente de 

la coagulation-floculation. La séparation de ces flocs se fait soit par le biais du processus de 

décantation, soit par celui de flottation. 

La décantation doit être appliquée lorsque la densité des flocs est supérieure à celle de 

l’eau, dans ce cas les flocs se déposent au fond de la cuve sous l’effet de leur poids (gravité). 

La flottation est l’inverse de la décantation, elle est appliquée lorsque la densité des flocs est 

inférieure à celle de l’eau et consiste à faire remonter les flocs en utilisant de l’air sous 

pression (Frédéric, Khadim et al., 2020).  
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 Filtration  

La filtration a pour but de retenir les matières en suspensions (MES) non éliminé dans 

le décanteur, en faisant circuler à travers un milieu poreux qui le plus souvent du sable.  

Il y a deux types de filtration : La filtration rapide qui est la technique la plus répandue dans 

une filière moderne de potabilisation. Elle est d’autant plus efficace que la filtration lente qui 

nécessite une couche de sable très fin. La filtration lente qui correspond à un traitement 

extensif permettant de traiter l’eau par voie biologique d’où la notion de « filtration 

biologique ». En plus de ces procédés de la clarification, les boues issues des décanteurs et 

des lavages de filtres contiennent beaucoup d’eau, elles doivent alors être traitées par 

différents procédés disponible dans le ‘traitement des boues’ (Jestin, 2006).   

5.2.1.3 La désinfection  

La désinfection est la dernière étape de traitement qui sert à éliminer les micro-

organismes pathogènes, bactéries, virus, et parasites ainsi que la majorité des germes banals 

moins résistants. C’est une post-oxydation car elle est assurée par des oxydants chimiques tels 

que : Le chlore (chloration), le dioxyde de chlore et l’ozone (ozonation) (Hernandez De 

León,  2006). Elle peut également mis en œuvre par deux autres techniques, ne faisant pas 

appel à des oxydants chimiques : Les rayonnements ultra-violets (UV) et les membranes de 

filtration (Jestin, 2006). 

5.2.2 Traitement des eaux souterraines 

Les eaux souterraines constituent la principale source d’AEP et leur qualité naturelle 

répond généralement aux exigences réglementaires. Cependant, certaines d’entre elles 

présentent naturellement des teneurs excessives en certains éléments (Fer, Manganèse, 

turbidité) et doivent subir un traitement avant mise en distribution. Les principales étapes de 

potabilisation des eaux souterraines sont présentées ci-dessous : 

5.2.2.1 La désinfection 

Le principe de la désinfection des eaux souterraines et les procédés mise en œuvre 

sont rigoureusement les mêmes que pour les eaux de surface. 

5.2.2.2 La défferisation et /ou démanganisation  

L’élimination du fer et du manganèse naturellement dissous dans l’eau s’effectue par 

le traitement de défferisation et de démanganisation respectivement, pour éviter une mauvaise 

qualité organoleptique de l’eau potable (goût métallique, couleur rouille (Fer) ou noire 

(Manganèse). Ainsi que les risques de bouchage ou de corrosion des canalisations du réseau. 
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Deux types de traitement peuvent être mis en œuvre par l’oxydation physico-chimique ou par 

l’oxydation biologique. 

5.2.2.3 Le traitement de turbidité   

Ce traitement a pour objectif de retirer les MES,  les colloïdes et les germes contenues 

dans les eaux turbides par : Clarification complète ou coagulation sur filtre ou au moyen de 

membranes de filtration. 

5.2.2.4 L’élimination de l’ammoniaque  

La présence de l’ammoniaque dans les eaux souterraines donne lieu à l’apparition de 

mauvais goût. Cette étape est nécessaire pour éviter une dégradation de l’eau dans les réseaux 

de distribution, elle peut être réalisée par deux voies : La chloration au point critique ou 

break-point (Tracol, 2003) ou par la nitrification biologique. 

5.2.2.5 L’élimination des Nitrates  

Ce traitement devient nécessaire lorsque la concentration des nitrates dans les eaux 

souterraines dépasse 50 mg/L (raison réglementaire et sanitaire). Leur élimination fait appelle 

à deux principaux types de traitement : La dénitratation par résine échangeuse d’ions 

(traitement physicochimique) ou par la dénitrification biologique. 

5.2.2.6 La neutralisation  

Ce type de traitement consiste à corriger l’agressivité de certaines eaux, 

principalement les eaux peu minéralisées présentes dans les massifs anciens, en éliminant ou 

en neutralisant le gaz carbonique qu’elle contient en excès. Pour cela on réalise les trois 

principaux techniques : 

o L’élimination physique du gaz carbonique par aération ouverte. 

o La neutralisation par injection d’un réactif alcalin. 

o La filtration sur produit alcalino-terreux.   

5.2.2.7 L’adoucissement et la décarbonatation 

Cette étape vise à diminuer l’entartrage des canalisations et des appareils ménagers en 

éliminant le calcium de l’eau (Jestin, 2006). La figure 1 représente les différentes étapes de la 

production d’eau potable. 
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Figure 1 : Station de production d’eau potable (Hernandez De León,  2006). 

 

6 Stockage de l’eau  

Après le captage et le traitement de potabilisation, l’eau est stockée dans des  

réservoirs, des châteaux d’eau ou des citernes avant d’être être distribuée à la consommation 

humaine grâce à un réseau de conduites d'adduction qui achemine l’eau jusqu’à ces ouvrages 

de stockages. 

En fonction des types d’habitats et des moyens des ménages on peut recenser 

pratiquement tous les types de stockages d’eau. Ces types de stockage peuvent coexister 

ensemble et sont forcément dépendants du type de construction, immeubles propriété par 

étage ou locatifs, maisons individuelles (Chouaki, 2008). 

6.1 Réservoirs 

Les réservoirs sont des ouvrages hydrauliques  qui servent à stocker temporairement 

l’eau potable en attendant sa distribution. Ils représentent généralement le plus gros 

investissement d'un système domestique de collecte des eaux. Leur principal rôle est 

d'emmagasiner l'eau lorsque la consommation est inférieure à la production et de la restituer 

lorsqu’elle en devient supérieure. Ils permettent essentiellement de réguler la pression et le 

débit entre la phase de production et la phase de consommation. La figure 2 représente un 

type de réservoir d'eau potable. 
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Figure 2 : Réservoir d’eau potableen béton armé semi-enterré (Sahara Developpement). 

 

Les fonctions générales assurées par les réservoirs d’eau potable sont multiples et de 

nature à la fois technique et économique (Mohamdi, 2012). Les réservoirs peuvent être 

classés selon le matériau de construction (Réservoir métallique, Réservoir en maçonnerie, 

Réservoir en béton armé). Selon la forme géométrique (Réservoir rectangulaire ou carré, 

réservoir cylindrique, réservoir conique, réservoir quelconque). Ou alors selon l'emplacement 

au sol (Réservoir enterré, réservoir semi enterré, réservoir surélevé ou sur tour comme les 

châteaux d’eau). 

6.2 Châteaux d’eau 

Le château d’eau ou le réservoir surélevé (réservoir sur tour) est une réserve d’eau 

située en hauteur à l'intérieur d’une construction en forme de cylindre et généralement 

construit sur un terrain surélevé par rapport aux habitations.Comme l’a été réprésenté dans la 

figure 3. 

 

Figure 3 : Château d’eau surélevé (Wikipédia). 
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C’est un lien indispensable entre le débit demandé par les abonnés et le débit fourni 

par la station de pompage, permettant de distribuer l'eau à une pression suffisante sans avoir 

besoin de pompes. Le Château est indispensable pour assurer uneréserve qui constitue une 

sécurité d’approvisionnement, en cas de problème de réseau ou d’incendie. Il maintient une 

pression constante sur le réseau même en cas de panne d’électricité. Il est destiné à assurer 

aux heures de pointe les débits maximums demandés et régulariser la pression dans le réseau 

de distribution et maintient l'eau à l'abri et la préserver contre les changements climatiques 

(vent, température, poussière,…). Trois types de châteaux d’eau sont connus. Il s’agit de 

châteaux en béton armé, en résine de polyester ou en métal.Selon la forme géométrique, on 

peut avoir des châteaux cubiques, cylindriques ou coniques. 

6.3 Citernes 

Les citernes sont des réservoirs fermés destinés au stockage temporaire d’eau. Elles 

peuvent être utilisées dans un milieu rural où il y a généralement la place d’installer de gros 

volumes de stockages, mais aussi en ville où l’importante superficie des toitures constitue un 

moyen privilégié de récupération des eaux.  Il existe deux types de citernes selon leur position 

par rapport au sol.  

6.3.1 Citerne enterrée  

Elle est enfouie dans le sol de site de consommation et possède un avantage esthétique 

non négligeable. Elle permet de profiter pleinement de l'environnement de l'habitation car elle 

est quasiment invisible, seul un capot émerge de la pelouse. La figure 4montre un exemple 

d’une citerne sous-sol. 

 

Figure 4 : Citerne enterré en polyéthylène (Système D). 

 

6.3.2 Citerne aérienne  

Une citerne aérienne ou hors sol (figure 5) ; est placéà l’extérieur de l’habitation sur 

une surface plane fixée par deux dalles en béton ou des palettes fournies par le fournisseur.  
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Figure 5 : Citerne aérienne (Pluton Energie SARL). 

 

Ces citernes sont soit en polyéthylène (enterrée ou aérienne), en béton, en acier, en polyester, 

en plastique ou maçonnées sur site. 

7 Adduction  

L’eau potable est transportée à partir d’une source d’alimentation (puits, forage, 

barrage,…) vers les réservoirs de stockage ou directement vers le réseau de distribution à 

l’aide d’une adduction (Briki, 2019). Selon la position de la source d’eau, il existe trois types 

d’adduction (Hamadou et Negmoura, 2016). 

7.1 Adductionde refoulement  

Le captage se situe à un niveau inférieur de celui du réservoir d'accumulation. Les 

eaux du captage sont relevées par une station de pompage dans cette conduite de refoulement. 

La figure 6 ci-dessous illustre un schéma d’une adduction par refoulement. 

 

Figure 6 : Schéma d’une adduction par refoulement (Bensaada et Benouna, 2014). 

 

7.2 Adduction gravitaire 

Le point de captage se situe à une altitude supérieure à celle du réservoir de desserte 

de l'agglomération.Les types d’adduction gravitaire (voir figure 7) sont soit à surface libre 

(pas en charge) ou en charge (qui sont les plus rencontrés). 
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Figure 7 : Schéma d’une adduction par gravitaire (Bensaada et Benouna, 2014). 

 

7.3 Adduction mixte  

C’est une adduction où la conduite par refoulement se transforme en conduite 

gravitaire ou l’inverse. Le relais entre les deux types de conduite (voir figure 8) ; est assuré 

par un réservoir appelé réservoir tampon. 

 

Figure 8 : Schéma simplifie de l’adduction mixte (Bensaada et Benouna, 2014). 

 

8 Distribution 

L’eau potable est distribuée sous pressionpar des canalisations souterraines, en 

générale sous la voie publique, sur lequel raccordent les branchements d’alimentations des 

immeubles (Hamadou et Negmoura, 2016). Elle est envoyée à partir de l’usine de leur 

production jusqu’au réservoir d’eau, puis de ce dernier  jusqu’aux robinets des abonnés. 

8.1 Réseaux de distribution  

La distribution se fait au moyen des réseaux de conduites partant de points de stockage 

(réservoirs) et allant vers les zones d’habitation et les zones industrielles. Par conséquent, les 

conduites doivent être présentées un diamètre suffisant pour assurer le débit maximal afin de 

satisfaire tous les besoins en eau des consommateurs.Ces réseaux peuvent être de différents 

types suivant la structure et l’importance de l’agglomération (Djaidja et Ahmed Mili, 2018), 

dont les plus utilisés sont : Les réseaux ramifiés (a), les réseaux maillés (b), les réseaux 
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mixtes ou combinés et les réseaux étagés (c). La figure 9 représente des schémas simplifiés de 

différents types de réseaux de distribution.  

 

(a)                                                               (b) 

 

(c) 

Figure 9 : Schéma de Réseaux de distribution : (a) Les réseaux ramifiés,(b) les 

réseaux maillés,(c) les réseaux étagés (Saleh, 2016). 

 

8.2 Distribution d’eau potable par Camion-Citerne : 

Les camions citernes sont d’autre moyen de distribution d’eau potable à des personnes 

qui vivent dans des régions isolées ou pendant d’une crise. Les distributions d’eau par 

camion-citerne peuvent être gérées en interne ou sous-traitées. Dans tous les cas, une bonne 

planification et supervision permettront aux opérations de se dérouler sans incident. Les 

camions citernes doivent être en acier inoxydable ou un autre type de matériau adapté au 

stockage de l’eau de boisson (Figure 10). La citerne doit avoir un point d’accès assez large 

pour qu’une personne puisse y pénétrer pour le nettoyage de la cuve. Cet accès doit être 

équipé d’un couvercle anti poussière et d’un verrou. Il faut également un évent équipé d’un 
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filtre pour empêcher la poussière, les insectes, les oiseaux et autres nuisibles de pénétrer dans 

le réservoir (Reed et Chatterton, 2013). 

 

Figure 10 : Camion-Citerne d’eau potable(OMTTortona). 

 

9 Qualité de l’eau potable 

Les exigences de qualité d'eau est diffèrent selon l'usage, soit destinée à la production 

d’eau potable ou bien d’autres. Cette qualité donc est directement liée à la santé humaine à 

cause de la préséance des risques de contamination existent à chaque étape de parcours de 

l’eau (Baziz,  2008). Pour être consommée, l’eau doit répondre à des critères de la qualité très 

stricte fixée par des organisations spéciales (ministère de la santé et le conseil supérieur du 

secteur d’hygiène publique et aussi l’Organisation Mondiale de la Santé (OMS).  Il existe 

nombreuses critères qui donner des normes variés suivant la législation en vigueur pour une 

eau propre à la consommation ; qui sont décidés selon de précaution optimale qui permet de 

protéger la santé des personnes les plus vulnérables. Ces normes sont publiées 

périodiquement dans le journal officiel (Manceur et Djaballah, 2016). D’après Soudani, 

2016, les qualités requises les plus suivis sont d’ordres organoleptiques et radiologiques, 

physico-chimiques, toxicologiques et microbiologiques. 

9.1 Qualité organoleptique  

Les paramètres organoleptiques de l'eau font référence à la sensation, bonne ou 

mauvaise, que le consommateur peut ressentir  immédiatement après buvant de l'eau ;  ces 

paramètres concernant de : la couleur, l'odeur, la saveur et la turbidité. Les facteurs 

organoleptiques constituent souvent les facteurs d'alerte pour une pollution sans présenter à 

coup sûr un risque pour la santé  (Mostefaoui et Toutaoui, 2018). 
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9.1.1 La couleur 

L'eau potable doit être claire et incolore. Le changement de la couleur d’une eau 

potable peut considérer comme le premier signe d’un problème de qualité. La coloration de 

l'eau peut être causée par la présence de minéraux naturels tels que le Fer et le Manganèse. Ou 

d’une conséquence du phénomène d’eutrophisation (les algues, les protozoaires), les produits 

de dégradation des végétaux comme l'humus et les tanins, ainsi que les composés organiques 

et inorganiques des effluents industriels et du ruissellement des terres agricoles (Québec. 

2019).  

Selon Orelien, 2017, la coloration d’une eau est due aux substances dissoutes et/ou 

aux substances en suspension ; donc, lorsque la coloration est due uniquement  à la présence 

de substances dissoutes, la couleur est dite vraie. D'autre part, s'il y a d’autres substances sont 

en suspension dans l’eau, cela lui donnera une couleur apparente à cause de leur propre 

coloration. Quand le teneur en ces substances est faible, les couleurs apparente et vraie sont 

relativement la même dans une eau claire (Rodier et al., 2009). L’intensité relative d’une 

couleur est analysée à l'aide d’une échelle arbitraire composée d’unités de couleur vraie 

(UCV) ou selon une échelle de Platino-Cobalt (unités Pt-Co) (Chelli et Djouhri, 2013). 

Concernant l’eau potable, le degré de couleur maximale acceptable est de 15 mg/l de Platine 

Cobalt (UCV) d'ailleurs que, tout dépassement de cette valeur est une indication de pollution 

(Sari, 2014 ; Manceur et Djaballah, 2016). Cependant, la limpidité (ou la transparence) de 

l’eau ne garantit pas l’absence des germes pathogènes.  

9.1.2 Le gout et la saveur 

Le goût de l'eau est la sensation qui résulte de l’interaction entre la salive et les 

substances dissoutes dans l’eau telle que la perçoivent les bourgeons du goût logés dans la 

bouche, alors que la saveur est la qualité de ces sensations (Gassambe, 2012). Toute eau 

possède une certaine saveur et gout qui lui est propre et qui est due aux sels et aux gaz 

dissous. D'après Proulx et al., 2010, les humains peuvent percevoir quatre goûts de base: 

sucré, salé, acide et amer. Les goûts salés et aigres sont principalement causés par des 

molécules ioniques, tandis que les goûts sucrés et amers sont généralement attribuables à des 

molécules organiques. Par exemple, si l'eau renferme une trop grande quantité de chlore, l’eau 

aura une saveur saumâtre, si elle contient une forte quantité de sels de magnésium, l’eau aura 

un goût aimé (Haboul et Touati, 2019). 
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9.1.3 L’odeur 

L’odeur est définie, selon Rodier et al., 2009, comme l’ensemble des sensations 

perçues par  l'organe olfactif (le nez) en aspirant certaines substances volatiles. L'eau destinée 

à la consommation humaine, doit être inodore. Quand l'eau comporte une odeur, c’est un 

signe de pollution ou de présence de matières organiques en décomposition, ce qui est trop 

dangereux pour la santé des consommateurs (Orelien, 2017). Les sens du goût et de l’odorat 

sont simultanément excités et il est extrêmement difficile de les distinguer l’un de l’autre, sont 

subjectives et il n’existe aucun appareil pour les mesurer (Gassambe, 2012). 

9.2 Qualité radiologique  

L’origine de la radioactivité naturelle dans les eaux est due à la présence de 

radionucléides; alors qu’il dépend de la nature géologique des terrains qu’elles traversent, du 

temps de contact (âge de l’eau), de la température, de la solubilité des radioéléments 

rencontrés…etc. Ainsi, les eaux souterraines des régions granitiques présentent parfois une 

radioactivité naturelle élevée. Des eaux superficielles ayant pour réservoir des roches 

anciennes ou beaucoup plus récentes, peuvent aussi présenter une radioactivité importante. 

Elles sont, pour la plupart, radioactives naturellement car elles contiennent du potassium 

naturel à l’état dissous (Boman, 2016). Les radionucléides naturels ou artificiels sont les 

principaux indicateurs pour évaluer la qualité radiologique des eaux. L’arrêté ministériel du 

11 janvier 2007 (France), précise et fixe les 4 indicateurs de la qualité radiologique des eaux 

de boisson ainsi que des valeurs guides et des références de qualité qui sont illustrés montré 

dans le tableau ci-dessous. 

Tableau 1 : Qualité radiologies des eaux de boisson (Selon L’arrêté ministériel du 

11 janvier 2007  ‘France’).  

Paramètre Indication de Valeur 

guide 

Référence de 

qualité 

L’activité alpha 

globale 

présence de radionucléides 

émetteurs alpha 
0,1 Bq/L  

l’activité bêta 

globale résiduelle 

présence de radionucléides  

émetteur bêta 
1 Bq/L  

le tritium radioactivité issue 

d’activités anthropiques 
 100 Bq/L. 

La Dose Totale 

Indicative (DTI) 

représente la dose efficace 

résultant de l’ingestion de 

radionucléides présents 

dans l’eau durant une 

année de consommation 

 0,1 mSv/an 
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(Becquerel par litre (Bq/L) ; MilliSievert (mSv) par an (mSv/an) ; Les valeurs des 

trois premiers indicateurs sont issues d'analyses de laboratoire  échantillons d’eau ; La DTI est 

obtenue par calcul). 

9.3 Qualité physico-chimique 

Elles se basent sur des paramètres qualitatifs relativement faciles à déterminer et qui 

joue un rôle déterminant pour la consommation d’une eau donnée. Parmi ces paramètres on 

distingue : 

9.3.1 La température 

La température de l’eau est un facteur important dans la production biologique. Ceci 

vient du fait qu’elle affecte sur la densité, la viscosité et la solubilité de gaz dans l'eau  

(notamment celle de l’oxygène) et la dissociation des sels dissous. Cela influe aussi sur la 

conductibilité électrique, le pH et sur la vitesse des réactions chimiques et biochimiques. Elle 

Influence la multiplication et le métabolisme des microorganismes. Par ailleurs,  elle 

également influence la solubilité de l’oxygène du milieu récepteur, donc son pouvoir auto 

épurateur (Ayachi et Yamoun, 2019). La température élevée favorise la croissance des 

microorganismes et peut accentuer des problèmes de goûts et odeurs désagréables. De plus, 

accélère  la corrosion et l'augmentation de couleur et de la turbidité (Benchaabane,  2018). 

Elle favorise aussi l’auto épuration et accroît la vitesse de sédimentation (Gassambe, 2012). 

La température basse inférieur à 10°C, ralentit  les réactions chimiques dans les différents 

traitements des eaux ; qui  diminuée  l’efficacité du traitement de désinfection, augmente la 

viscosité de l’eau et diminue la vitesse de la sédimentation et de la filtration (Benchaabane, 

2018). En générale, la température de l'eau dans l'environnement se mesure à l'aide d'un 

appareil multi-paramètres (T, pH, conductivité) dont il suffit de plonger l’extrémité (Cpepesc. 

2004). Pour l’eau potable, la température  acceptable est varier entre 8 et 15 °C, que l’eau doit 

être rafraîchissante (Soudani, 2016). 

9.3.2 La turbidité 

La turbidité est définie comme étant l’inverse de la limpidité ou de la transparence. 

D’après Orelien, 2017, la turbidité est un paramètre efficace de contrôle de qualité de l’eau. 

Elle varie en fonction de la présence de matériaux solides en suspension qui troublent l’eau. 

Comme les composés colloïdaux (argiles, débris de roche: limon, grains de silice, sable, ou 

par les micro-organismes, les algues les planctons ou la matière organique tel acides  

humiques et plein d’autres substances comme le Zinc, le Fer, le Manganèse…etc. Ces antités 
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forment parfois d’importants dépôts dans les canalisations et les réservoirs (Cpepesc. 2004 ; 

Saadi et Mechache, 2018). 

Une turbidité élevée peut constituer un risque pour la santé. Elle peut permettre aux 

micro-organismes de se fixer sur les particules en suspension et stimuler la croissance de ces 

germes dans les réseaux (Manceur et Djaballah, 2016).  De plus, elle agit sur l'efficacité des 

processus de traitement et de désinfection (Orelien, 2017). Concernant la mesure, Ghazali et 

Zaid, 2013 recommandent d’effectuer les mesures de la turbidité aussi rapidement que 

possible après prélèvement (sur le  terrain). Sinon l’échantillon doit être conservé à l’obscurité 

pendant un maximum de 24h, pour éviter toute des modifications irréversibles. Elle est 

mesurée à l'aide d'un turbidimètre et s'exprime en Nephelometric Turbidity Unit (NTU). 

D’après les normes, la turbidité maximale acceptable par les consommateurs est de 5 NTU 

(car elle est alors perceptible) et l’objectif est égal ou inférieur à 1. Les eaux convenablement 

filtrées et désinfectées ont des turbidités inférieures à 0,5 NTU (Maiga, 2005). Comme 

l’illustre le tableau ci-dessous, les classes de turbidités usuelles pour les eaux sont les 

suivantes : 

Tableau 2 : Qualité des eaux en fonction de la turbidité (Cpepesc. 2004). 

Turbidité Qualité de l’eau 

NTU < 5 Eau claire (incolore) 

5 < NTU < 30 Eau légèrement trouble 

NTU > 50 Eau trouble (colorée) 

 

9.3.3 Potentiel d’hydrogène  

Le pH est un paramètre très important permettant de connaître l’acidité, la basicité ou 

la neutralité de l’eau par la mesure de sa concentration en ion H+ et exprimé par la relation : 

pH = -log [H3O+] (Belhadj et Yahia –Dahmana, 2018). Ce paramètre conditionné un grand 

nombre d’équilibres physico-chimiques, et dépend de facteurs multiples, dont  la dureté, 

l’alcalinité et la température (Mostefaoui et Toutaoui, 2018). D’après Durand, 2016, le pH à 

un impact direct sur le gout d'eau et l’efficacité des procédés de traitement (coloration, 

coagulation…etc.) et aussi sur le  potentiel de corrosion de plusieurs métaux et entartrage des 

canalisations. Des pH faibles c’est-à-dire inférieur à 7 (eaux acides) : augmentent notamment 

le risque de présence de métaux sous une forme ionique plus toxique comme le Plomb et le 

Cuivre lié à la corrosion du ciment ou des métaux des canalisations.  Des pH élevés c’est-à-

dire supérieur à 7 (eaux alcalins) conduisent à des dépôts de tartre dans les circuits de 
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distributions et augment aussi les concentrations d’ammoniac toxique. Au-dessus de pH= 8, il 

y a une #diminution progressive de l'efficacité de la décontamination bactérienne par le chlore 

de raison du phénomène de « break point » (Haboul et Touati, 2019). Pour les mesures de 

pH, plusieurs méthodes peuvent être utilisées : papiers réactifs ‘bandelettes test’, méthode 

colorimétrique ou pH-mètres (Zenati et Boukabour, 2019).  

Les législations Algériennes et Européennes précisent pour l’EDCH un pH moyennement 

neutre comme niveau guide 6,5 < pH < 8,5 indique que l’eau est bonne (tableau 3) (Manceur 

et Djaballah, 2016). 

Tableau 3 : Grille normative concernant le pH pour estimer la qualité de l’eau en 

Algérie. 

pH 6,5 - 8,5 6,5 - 8,5 >6, - <9 >5, - <9 

Qualité de l'eau Bonne Moyenne Mauvaise Très mauvaise 

 

9.3.4 Conductivité électrique  

La mesure de conductivité électrique détermine la teneur globale des sels  minéraux 

dissous présent dans l’eau. Ainsi, la capacité de à conduire le courant électrique entre deux 

électrodes. Elle est servant liée à la concentration des ions dissous.  Dans les eaux douces la 

conductivité électrique est basse et  dans les eaux dures elle est élevée. Elle est également en 

fonction de la température de l'eau, et proportionnelle à la minéralisation (Rodier etal., 2009). 

Cette conductivité électrique est mesurée en micro-Siemens par centimètre (µS/cm) par le 

Conductimètre mais est généralement exprimée par son inverse qui est la résistivité électrique 

exprimée en Ohm.cm (Benmoussa, 2018). Les directives du conseil des communautés 

Européennes et Québec, (le Guide de conception des installations de production des eaux 

potables) relative à la qualité de l’EDCH indiquent une valeur maximale admissible de 

1500µS/cm à 2500 µS/cm. Le dépassement de ces valeurs peut entrainer des problèmes de 

goût, d’odeurs et de corrosion dans le réseau et poser des problèmes sanitaires un peu 

dangereux (Durand,  2016). 

9.3.5 L’oxygène dissous 

L'oxygène dissous est un composé essentiel de l'eau car il conditionne les réactions 

biologiques qui ont lieu dans les écosystèmes aquatiques (Benmoussa, 2018). Ainsi, toute 

baisse de leur teneur peut être interprétée comme l'un des signes de croissance (Gueddoudj et 

Benouaret, 2003). Il est également considéré comme l’un des paramètres les plus sensibles à 

la pollution de l'eau et constitue un excellent indicateur de sa qualité (Ayachi et Yamoun, 
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2019). La solubilité de l’oxygène dissous dépend de plusieurs facteurs différents : la 

température, la pression atmosphérique et la force ionique du milieu et aussi en fonction de 

l’origine de l’eau; les eaux superficielles contient des quantités relativement importantes 

proches de la saturation  et les eaux profondes n’en contient souvent que quelques 

milligrammes par litre (Belhadj et Yahia –Dahmana, 2018).La teneur en oxygène dissous 

peut être mesurée par méthode électrochimique grâce à un oxymètre ou par une méthode 

colorimétrique (utilisant des réactifs chimiques) : « la méthode de Winkler » (Cpepesc. 

2004). 

Selon De Villers et al., 2005,  la concentration en oxygène dissous peut être exprimée 

en mg d’oxygène par litre ou en % de saturation en oxygène. Il varie avec la température 

commeillustré dans le tableau ci-dessous : 

Tableau 4 : Solubilité de l’oxygène dans l’eau en fonction de la température  

(Cpepesc.2004). 

Température °C Saturation (mg d’𝐎𝟐dissous /l) 

0°C 14,16 

5°C 12,37 

10°C 10,92 

15°C 9,76 

20°C 8,84 

25°C 8,11 

 

9.3.6 Matière en suspension   

Les matières en suspension MES comprennent toutes les substances minérales et\ou 

organiques qui ne se solubilisent pas dans l’eau. Elles incluent toutes les petites particules, 

qu'elles soient leurs origine. La teneur et la composition de ces MES dans les eaux sont très 

variables selon les  saisons et le régime d’écoulement des eaux. Ces matières influençant la 

transparence de l’eau (turbidité de l’eau) et diminuent la pénétration de la lumière, elles 

peuvent également réduisent la teneur en oxygène dissous et nuisent au développement de la 

vie aquatique. Ils  sont exprimés en mg/litre (De Villers et al., 2005). 

9.3.7 Résidu Sec 

Les résidus secs obtenus par évaporation d’eau, représentent sa minéralisation totale 

c'est-à-dire le teneur en matières dissoutes et en suspension, non volatiles  (Saadi et 

Mechache, 2018). Une eau dont la teneur en résidu sec est extrêmement faible peut être 

inacceptable à la consommation en raison de son goût plat et insipide (Sari, 2014). La 

potabilité des eaux en fonction des résidus secs recommandée par OMS est de 1000 mg/l, 
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quand celui-ci est extrait à 180°C; cependant, cette teneur peut varie de moins de 100 mg/l 

(eaux provenant de massifs cristallins) à plus de 1000 mg/l (Saadi et Mechache, 2018).Le 

tableau ci-dessous montre la potabilité de l’eau en fonction de la concentration des résidus 

secs.  

Tableau 5 : La potabilité en fonction des résidus secs (Rodier, 2005). 

Résidu sec (mg/L) Potabilité 

RS < 500RS < 500 Bonne 

500 < RS <1000 Passable  

3000 < RS <4000 Mauvaise  

 

9.3.8 La dureté ou Titre hydrométrique 

La dureté ou titre hydrotimétrique de l’eau est en général un indicateur de la 

minéralisation. Elle  est correspond à la somme des concentrations en cations alcalino-terreux 

(les ions positifs) : Calcium, Magnésium, Aluminium, Fer, Manganèse, Baryum…etc., 

excepté les monovalents (Na+,K+,H+, NH4
+ … etc). Et dans la plupart des cas, la dureté est due 

aux ions calcium (Ca+2) et magnésium  (Mg+2) (Benmoussa, 2018).  D’après Hamel, 2013 :  

 La dureté totale ou titre hydrotimétrique TH° correspond  la somme des concentrations 

calcique  [Ca+2 ] et magnésienne [Mg+2] ; 

 La dureté calcique qui correspond à la teneur globale en sels de calcium ;  

 La dureté magnésienne qui correspond à la teneur globale en sels de magnésium ;  

 La dureté carbonatée (CO3
−2) correspond à la teneur en hydrogénocarbonate (HCO3

−) et 

carbonate de calcium (CaCO3)  et de magnésium (MgCO3). 

D’après De Villers et al., 2005, la dureté se mesure en mg de CaCO3 par litre  et  aussi 

très souvent donnée en degrés Français  (°f ou °fH) sur une échelle de 0 à 40. [1°f = 4mg/litre 

de calcium ou 2,4mg/litre de magnésium] (Cpepesc.2004).  Une eau dite dure si son TH est > 

à 15 °f. Une eau trop  dure présente des inconvénients sur les matériaux  d'entartrage des 

canalisations, des appareils et un usage plus important de détergents pour le lavage. Et aussi 

désagréable pour la peau et modifie le goût des aliments.  Une eau dite douce si son TH est < 

à 15 °f. Une eau trop douce sera dite « agressive » parce que corrosive pour les conduites et 

contribue à la dégradation de la qualité de l’eau à la suite de la dissolution de métaux lourds 

tels que le plomb, le cuivre, fer etc. qui susceptible de provoquer des inconvénients sur la 

santé.  Le Code de l’eau limite à 15 °f, soit 150 mg/l de  CaCO3 , la dureté minimale d’une eau 

adoucie artificiellement. En ce qui concerne l'eau potable, il n'y a pas d'une valeur limite; mais 
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certains consommateurs peuvent tolérer une dureté d’environ 500 mg/l (Orelien, 2017).En 

fonction de leur dureté totale, les eaux peuvent être classées suivant les indicateurs du tableau 

suivant : 

Tableau 6 : Classification des eaux en fonction de leur dureté (Berne et 

Cordonnier, 1991). 

TH en degrés français (°f) Spécificité de l'eau 

0 à 6 Eau très douce 

6 à 15 Eau douce 

15à 30 moyennement dure 

> à 30 Eau très dure 

 

9.3.9 Alcalinité 

D’après  Rodieretal., 2009  l'alcalinité de l'eau appelée aussi titre alcalimétrique est 

liée à son contenu en caractère alcalin, c’est-à-dire à la présence de bases et de sels d’acides 

faibles. Dans les eaux naturelles, l’alcalinité résulte le plus généralement de la présence 

d’hydrogénocarbonates (HCO3
−), carbonates (CO3

−2) et hydroxydes (OH−). D'autres sels 

d'acides faibles peuvent aussi être dosés et interfèrent dans la mesure : acides humiques, 

phosphates, citrates, tartrate (Berne et Cordonnier, 1991). 

Définissent en chimie des eaux deux titres alcalimétriques :  

 Titre alcalimétrique simple (TA) = (OH−) + ½ (CO3
−2). 

 Titre alcalimétrique complet (TAC) = (OH−) + (CO3
−2). 

L’unité utilisée est le degré français (1°f = 10 mg/l de CaCO3 = 0,2 milliéquivalent-1), 

(Rodier, et al., 2009).  

Par ailleurs, le gaz carbonique (CO2) présent dans le sol ou dans l’atmosphère est la 

principale source d’alcalinité dans les eaux souterraines ou les eaux de surface (Orelien, 

2017). Toutefois, la présence d’anhydride carbonique donne une saveur agréable à l’eau.et ne 

présente aucun inconvénient pour la santé. De plus, il n’existe pas de normes relatives à 

l’alcalinité (Soudani, 2016). 

10 Normes physico-chimiques de l’eau potable 

Les normes visent à fournir aux consommateurs une eau qui ne constitue pas un risque 

pour la santé. Dans les recommandations, on propose également des objectifs esthétiques. 

Une eau de mauvaise qualité esthétique fait naître un doute sur sa salubrité dans l’esprit du 

consommateur. Une mauvaise qualité esthétique découle souvent d’une contamination 

chimique ou bactériologique (Hamed et al., 2012). Les différents paramètres 
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physicochimiques et recommandations de ces derniers sont représentés dans le tableau 

suivant : 

Tableau 7 : Normes OMS et algériennes des paramètres physico-chimiques pour 

l’eau potable  (OMS. 2003). 

Substances 
 

Unités Normes OMS 
Normes 

Algériennes 

Turbidité NTU <2,5 <5 

Température C° <25 <25 

TA mg/l <15 <5 

TAC mg/l <15 / 

Calcium mg/l <270 <200 

Magnésium mg/l <50 <150 

Chlorure mg/l <250 <500 

Concentration en ions 

hydrogène 
pH ≥ 6,5 et ≤ 9,5 ≥ 6,5 et ≤ 9 

Dureté mg/l de CaCO3 <500 <500 

Conductivité à 20°C µS/cm <2100 <2800 

Ammonium mg/l <0,5 <0,5 

Potassium mg/l <20 <12 

Aluminium mg/l <0,2 <0,2 

Cadmium µg/l <3 <3 

Cuivre mg/l <2 <2 

Oxygène dissous O2 <6,5 
Pas de valeur 

guide 

Fluorure mg/l < 1,5 mg/l 

(jusqu'a10) 

<1,5 

Fer mg/l <0,3 <0,3 

Manganèse mg/l <0,4 <0,05 

Nitrate mg/l <50 <50 

Nitrite mg/l <0,1 <0,1 

Oxydabilité (𝐎𝟐en 𝐊𝐌𝐧𝐎𝟒) mg/l O2 <5 <5 

Sulfate mg/l <400 <400 

Zinc mg/l <3 <5 

Phosphate mg/l <0,5 <0,5 

Cyanure mg/l <0,07 <0,07 

Résidu sec mg/l <1500 <2000 
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11  Normes de la qualité bactériologique de l’eau potable 

Les deux groupes de micro-organismes les plus utilisés comme indicateurs de 

contamination bactérienne sont les coliformes totaux et les coliformes fécaux, l’objectif visé 

est l’absence de coliforme dans 100 ml d’eau, mais si cet objectif n’est pas atteint le 

règlement sur l’eau potable a proposé les limites maximales suivantes : (Hamed et al., 2012). 

Tableau 8 : Normes et recommandation pour la qualité bactériologique de l’eau 

potable (OMS. 2003). 

Paramètres bactériologiques Unités 

Recommandation 

(OMS) 

Germes totaux Germe/ml  100 

Coliformes fécaux Germe /100ml  0 

Streptocoques fécaux Germe /100ml  0 

Clostridium sulfito réducteurs Germe /20ml  0  

 

12 Éléments influençant la détérioration de la qualité de l’eau durant sa distribution 

Le réseau de distribution de l'eau potable est souvent décrit comme un véritable 

réacteur, où l'eau et son contenant (conduite, ...) sont le siège d'interactions physicochimiques 

et biologiques. Ces facteurs peuvent contribuer à la dégradation de la qualité de l’eau 

(Loiseau et Juery, 2002).  

 Matériaux constituant les conduites  

Les principaux matériaux utilisés pour des conduites d’eau potable sont : 

 Matériaux ferreux : la fonte grise, la fonte ductile avec revêtement interne de mortier ; 

qui sont sujettes au phénomène de corrosion la paroi interne de la conduite sous 

certains condition d'eau (pH, alcalinité, dureté, concentration de l’oxygène dissous…) ; 

 Conduites en béton : le ciment, l’amiante ciment ; ne sont pas sujettes aux problèmes 

de corrosion ; 

 matériaux plastiques. 

 

 Épisodes d’eau rouge  

Dans  les milieux aqueux, le fer est converti en ion ferreux par la réaction de 

l’oxydation, provoquant  la corrosion. Ce dernier peut se dissoudre dans l'eau ou se dépose sur 

les parois pour former un dépôt. 
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Le règlement sur la qualité de l’eau potable (RQEP) au Québec émet une norme 

esthétique sur la concentration de fer en réseau à 0,3 mg/l. Cependant, les concentrations en 

fer total varient entre 2 et 6 mg/l.  

 Diamètre des conduites 

Le diamètre des conduites influence le potentiel de dégradation de la qualité de l’eau 

distribuée. En raison de la croissance du biofilm, le diamètre interne des conduites diminua, 

donc  le ratio surface sur volume augmente. Ceci entraîne une augmentation de la surface de 

contact avec le chlore. 

 Temps de séjour 

Le temps de séjour dans un réseau de distribution c'est le temps que prend une goutte 

d’eau quittant l’usine de production d'eau pour se rendre au consommateur ou à un point 

d’échantillonnage. Un temps de séjour trop long peut entrainer une diminution de la 

concentration en chlore résiduel présent dans l’eau. 

 Age des conduites 

Le vieillissement des conduites de distribution c'est l'un des facteurs de risque 

important pour tout réseau de distribution. 

 Vitesse d’écoulement 

La vitesse d'écoulement de l'eau dans les conduites de distribution est un facteur 

pouvant influencer la qualité de l’eau potable. Parce qu'elle affecte le taux de croissance du 

biofilm.  

En effet, une vitesse de distribution élevée, donc répartition parfaite du désinfectant 

sur toute la surface du tube et donc aucun dépôt de matière en suspension dans les conduits.  

 Formation des biofilms  

Les biofilms correspondent à des associations de microorganismes, qui sont 

généralement attachées à la surface de toutes sortes de matériaux, (figure 11), tels que : les 

métaux, les plastiques, les particules de sols…etc. Au niveau des réseaux de distribution d'eau 

potable, les biofilms se fixe sur les parois des canalisations; et consistent, le plus souvent, en 

une association de plusieurs espèces : bactéries, champignons, algues, protozoaires, contenues 

au sein de dépôts de débris particulaires et de produits de corrosion (Gauthier, 2002). 
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Figure 11 : Structure des biofilms dans les conduites (Loiseau et Juery, 2002). 
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1 Actinobactéries de l’eau  

Les actinobactéries sont un groupe complexe de bactéries présentes dans une  grande 

variété d'environnements, sous forme de spores dormantes ou en croissance active. Ce sont 

des microorganismes ubiquitaires dont la grande majorité est d’origine tellurique et c’est à 

partir du sol que ces bactéries peuvent coloniser de nombreux biotopes. 

Les actinobactéries se trouvent également dans de nombreux milieux aquatiques. Ils 

ont été isolés à partir des eaux douces à plusieurs reprises dans des travaux anciens et 

relativement récents (Willoughby, 1969; Rowbotham et Cross, 1977; Niemi et al., 1982; 

Jiang et Xu, 1996; Terkina et al., 2002; Klausen et al., 2004). Dans les systèmes d'eau 

douce, des actinomycètes ont été trouvés en association avec des cyanobactéries (Sugiura et 

al., 1994), avec des plantes aquatiques (Raschke et al., 1975; Zaitlin et al., 2003) et avec des 

moules zébrées (Lange et Wittmeyer, 1997; Zaitlin et al., 2003). Des actinomycètes ont 

également été trouvés en association avec des déchets végétaux terrestres tombés dans les 

cours d'eau (Raschke et al., 1975; Makkar et Cross, 1982) et avec des exosquelettes de 

chitine dans les cours d'eau (Aumen, 1980). Dans les environnements artificiels, des 

actinobactéries ont été retrouvés dans une zone humide construite (Hatano et al., 1994), dans 

des gisements de canalisations d'eau potable (Zacheus et al., 2001) et dans les résidus de 

traitement des eaux usées (Lemmer, 1986; Jenkins et al., 1993; Zaitlin, et Watson, 2006). 

 

 Les genres appartenant aux actinobactéries retrouvés dans les eaux  

 Les actinobactéries les plus couramment isolés des environnements d'eau douce 

appartiennent le plus souvent aux genres suivants : 

 Streptomyces. 

 Micromonospora. 

 Actinoplanes. 

 Rhodococcus 

 Thermoactinomyces (Goodfellow et Williams, 1983). 

Les 2 premiers genres sont les plus représentatifs (Chea, 1975). 

 Les actinobactéries moins fréquemment isolés de l'eau appartiennent aux genres 

suivants :   

 Nocardia. 

 Actinomyces 

 Kitasatosporia (Cross, 1981; Jiang et Xu, 1996; Wohl et McArthur, 1998, 2001). 
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Les Streptosporangium et Streptoverticillium sont aussi isolés des environnements d’eau  

(Chea, 1975). 

 Zaitlin, et Watson, (2006) ont pensé que les Thermoactinomyces, qui sont 

thermophiles et formateurs d'endospores, et les Rhodococcus, qui sont généralement 

coprophiles (associés au fumier), poussent exclusivement dans l'environnement terrestre mais 

sont fréquemment versés dans les environnements aquatiques (Al-Diwany et Cross, 1978; 

Cross, 1981 ; Goodfellow et Williams, 1983). Ces genres ne sont pas connus pour produire 

des métabolites odorants. D'autre part, les Actinoplanes sont associés à la litière de feuilles 

allochtone dans les cours d'eau et ont des zoospores mobiles (Makkar et Cross, 1982). Un 

phage spécifique aux Actinoplanes a été isolé du courant et l'eau du lac, ce qui indique 

clairement que la croissance active des Actinoplane se produit dans l'eau (Willoughby et al., 

1972). Ce genre n'a jamais produit d'odeur dans les eaux. 

2 Distribution 

 Dans la nature, les éléments de propagation des actinobactéries, disséminés par le vent 

ou entrainés par des apports de terre, contaminent les fleuves, les rivières, les lacs, etc… Puis, 

ils sont véhiculés par les eaux courantes et rejetés ensuite dans la mer. 

2.1 Dans les rivières et les lacs  

 A la surface des lacs et dans les sédiments, Le genre Micromonospora apparaît comme 

un genre bien adapté au milieu aquatique (10 à 20 % de la microflore totale dans l’échantillon 

d’un lac). Le nombre peut atteindre 100 000 par ml dans les sédiments (Waksman, 1959).  

Toutefois, le genre Streptomyces a été retrouvé en grand nombre par à rapport au genre de 

Micromonospora dans l’eau des fleuves. Bays et al. (1970), détectent la présence de 5 000 à 

20 000 Streptomyces et 1 000 à 2 000 Micromonospora par 100 ml dans les eaux de la 

Tamise. La prédominance du genre Streptomyces laisse penser que les cultures sont d’origine 

tellurique. Par contre, dans un cours d'eau, le nombre peut descendre jusqu'à 20 à 50 par 100 

ml. En dehors de ces deux genres, il a été signalé la présence d'une autre famille, les 

Actinoplanaceae qui sont en abondance sur les débris végétaux en décomposition et dans les 

rivières au voisinage des fermes (Willoughby, 1969). Cet auteur a aussi trouvé des espèces de 

Nocardia, particulièrement bien adaptées à la vie aquatique (Chea, 1975). 

2.2 Dans les réservoirs  

 Dans les réservoirs d’eau, le nombre d'actinobactéries diminue considérablement par 

rapport à celui des rivières et des cours d'eau. Ils ont été trouvés par contre, en grande quantité 

dans les dépôts au fond du réservoir. Cependant, Burman, (1973) a constaté que le nombre de 
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Micromonospora est d'environ 200 à 1 500 par 100 ml, nettement supérieur à celui des 

Streptomyces (10 à 500) à la surface du réservoir. Cette prédominance des Micromonospora 

s’explique par la grande capacité d'adaptation de ce genre à la vie aquatique. Dans certains 

réservoirs, leur présence est presque négligeable, de 20 à 59/100 ml, comme dans les rivières 

et les cours d'eau (Chea, 1975). 

2.3 Dans les stations de potabilisation et dans les conduites de distribution 

 Dans certaines stations, le traitement utilisé de filtration lente sur le lit de sable réduit 

significativement le nombre d'actinobactéries. Cette réduction, de 1'ordre de 42% pour les 

Streptomyces, 90 %pour  les Micromonospora. Elle reste faible par rapport à celle observée 

chez les E. coli, où elle atteint environ 90%. Le faible coefficient d'élimination est 

probablement dû au fait qu'une large proportion de ces microorganismes fait partie de la 

microflore du lit. 

Après la filtration, l'eau est soumise ensuite à la stérilisation. Bayset al., en 1970, ont 

remarqué que les souches d'actinomycètes sont plus résistantes à la chloration classique que 

les bactéries non sporulées trouvées dans l'eau. Elles peuvent survivre en nombre appréciable. 

Il semble que les Streptomyces soient plus sensibles à ce traitement que les Micromonospora. 

 Une légère augmentation du nombre des Streptomyces et une diminution du  

Micromonospora a été constatée dans les conduites de distribution (Chea, 1975). 

2.4 Dans les eaux d’égouts et dans les boues activées 

 La présence des actinobactéries dans les eaux d’égouts proviennent des différents 

supports existant dans la nature (sol, eau, aliments, etc…). En général, les eaux d’égouts les 

amènent ensuite dans les rivières, les lacs, la mer, etc. Dans certains cas, avant d'arriver dans 

ces réservoirs naturels, les eaux polluées subissent un traitement. L'aération artificielle 

provoquée lors de l'épuration crée des conditions favorables pour la croissance des 

actinobactéries. Lechevalier, en 1974, y a isolé de nombreux actinobactéries, surtout des 

mycobactéries et des Nocardia (Chea, 1975). 

3 Morphologies des actinobactéries dans l’eau 

 La morphologie des actinobactéries aquatiques est semblable à celle qu'on trouve dans 

les cellules isolées du sol. Roach et Silvey (l958) et Silvey (1964) ont signalé l’existence de 

cultures caractérisées par la présence simultanée ou alternative de deux formations de spores : 

spores latérales disposées en grappes (rencontrée dans un environnement pauvre en 

nutriments) et spores en chaînes (Chea, 1975).  Une étude de Willoughby, 1969 sur les 

actinobactéries vivant sur des feuilles en décomposition dans l'eau, montre 5 cultures 
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désignées sous les noms de : "spore dome", "spore Head'', "Nocardia-type" (Nt), "Large 

spored pink irregular" (Lspi) et "Small spored pink irregular (Sspi) (tableau 9) (Chea, 1975). 

Tableau 9 : Caractéristiques des 5 cultures décrites par Willoughby (1969).    

Cultures Caractéristiques 

"spore dome"  Porte des spores terminales montées sur des phialides. 

 d'environ 1 à 2 mm de diamètre. 

 Présente un mycélium entièrement inclus dans la gélose et 

issu d'un centre de propagation situé à la surface du milieu. 

 Les spores sont quiescentes in situ, et deviennent mobiles 

quand on les met dans l'eau. 

"spore Head''  Porte des spores terminales montées sur des phialides. 

 Absence du centre de propagation à la surface du milieu. 

 Colonie blanche de 1à 2 mm de diamètre. 

"Nocardia-type" (Nt)  Absence de mycélium aérien. 

  Présence des spores formées profondément dans la gélose. 

 spores en séries disposées en une file unique. 

"Large spored pink 

irregular" (Lspi)  

et 

"Small spored pink 

irregular (Sspi) 

 Absence de mycélium aérien. 

  Présence des spores formées profondément dans la gélose. 

 spores disposées en forme de "masse de corde" (rope like 

masses). 

 

Remarque : Les phialides portent une ou plusieurs spores. Celles-ci, souvent groupées en 

amas, peuvent devenir mobiles au contact de l'eau. 

Le tableau 10 ci-dessous représente des caractéristiques morphologiques et genres de certains 

groupes d’actinobactéries décelés dans les systèmes aquatiques (Zaitlin, et Watson, 2006). 
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Tableau 10 : Groupes d'actinobactéries, leurs caractéristiques morphologiques et genres 

trouvés dans les systèmes aquatiques (Zaitlin, et Watson, 2006). 

Groupes  Caractéristiques Genres 
Actinobacteria  Aérobie, anaérobie facultatif ou anaérobie,  

 bâtonnets, cocci ou filaments ramifiés 

fragmentés 
 pas de mycélium aérien. 

Actinomyces 

Actinoplanetes  Aérobies, 

 Spores immobiles pouvant être enfermées dans 
des vésicules, 

 pas de mycélium aérien. 

Actinoplanes, 

Micromonospora 

Nocardioforme  Aérobies, 

 se présentent sous forme de bâtonnets, de cocci 
ou de filaments ramifiés, ou forment un substrat 

 un mycélium aérien qui se fragmente. 

Nocardia, 

Rhodococcus, 

Aeromicrobium 

Streptomycètes  Aérobie, 

 formant des spores, 
 forme un substrat largement ramifié et du 

mycélium aérien, 

 des spores sur le mycélium aérien et parfois sur 
le mycélium du substrat. 

Streptomyces, 

Kitasatosporia 

Thermoactinomyc

es (pas un vrai 

actinomycète). 

 Thermophile (45–60°C), 

 produit des spores uniques sur le mycélium 

aérien ou substrat. 

Thermoactinomyce

s 

 

4 Principal rôle biochimique des actinobactéries dans l’eau   

 Dans l’eau,  les actinobactéries peuvent produire de nombreux métabolites, parmi-eux 

les métabolites à odeur désagréable qui affectent aussi bien la qualité des eaux de 

consommation que la valeur marchande des poissons (Chea, 1975).  L'eau peut avoir par 

moments une odeur de terre et de moisi plus ou moins prononcée, surtout en été. Ce 

phénomène déplaisant constitue une des difficultés majeures dans le traitement des eaux de 

consommation (Rosen et al., 1970). De fait, l'odeur terreuse peut être due à une substance 

neutre existant dans le sol Berthelot et Andre (1891). En 1936, Thaysen et al., obtiennent, 

par extraction des filtrats des cultures d'actinobactéries, un composé organique légèrement 

soluble dans l'eau, dans l'éther et partiellement soluble dans l'alcool. Dilué à l'eau, il donne 

une odeur terreuse typique. Cette solution aqueuse peut être absorbée par les poissons soit par 

les branchies, soit par la bouche (Chea, 1975). Sylvey et al., en 1950 pensent que les 

substances produites par le genre Streptomyces sont des amines simples ou complexes, des 

acides faibles saturés oudes composés aromatiques non saturés. En 1963, Romano et 

Safferman signalent qu'une culture en milieu liquide de Streptomycesgriscoluteus donne une 

odeur à seuil compris entre 20 000 et 50 000. Ils obtiennent ensuite par distillation, puis par 

extraction à l'éther, 3,7 mg d'un composé jaune brun à partir de 1000ml de culture. Cet extrait 
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concentré a un seuil de six billions. La même année, ils ont isolé d'une culture de 

Streptomyces de la rivière CEDAR dans l’état Iowa, une huile jaune pâle appelée "fraction 

neutre". Pour 40 à 50 litres de bouillons de cultures, on a obtenu entre 0,3 à 0,35 ml de 

fraction neutre. Cette huile est considérée comme responsable de l'odeur de moisi (Morris et 

al., 1963). 

 Gerber et Lechevalier (1965), Dougherty et Morris (1967) et Rosen et al. (1970), 

ont extrait 3 produits des cultures d'actinobactéries reconnus comme responsables des odeurs 

de terre et de moisi dans l'eau ce sont la géosmine, le mucidone et le 2 méthyl-isobornéol. 

Puis en 1974, Kikuchi et Mimura ont mis en évidence deux autres métabolites, le 1-phényl-

2-propanone et le 2-phényléthanol, des cultures d'actinobactéries (Chea, 1975). La figure 12 

représente les structures chimiques de ces substances odeurants. Les genres et/ou espèces 

d’actinobactéries responsables de la production de ces substances odorantes et leurs  

principales propriétés sont mentionnés dans le tableau 11. 

 

                   

                           (A)                                                        (B) 

 

(C) 

            

                                           (D)                                                  (E) 

Figure 12 : Structures chimiques de substances odorantes produites par des 

actinobactéries dans l’eau (A) : Mucidone, (B) : 2 méthyl-isobornéol, (C) : Géosmine, 

(D) : 1-phényl-2-propanone,  (E) : 2-phényléthanol. (Chea, 1975; Gerber, 1979). 
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Tableau 11 : Propriétés, actinobactéries producteurs de substances odorantes dans l’eau 

(Chea, 1975). 

Substances  Propriétés  Genre et/ ou Espèces   

Géosmine  isolée en 1965 par GERBER et LECHEVALIER. 

 Une huile neutre  bout à 270°C.  

 a un pouvoir rotatoire spécifique de -16,5. 
 Il s'agit du trans-1,10-diméthyl-trans-9-décalol 

 a une concentration du seuil d'odeur de 0,2 µg/L. 

 peut être considéré comme un sesquiterpène dépourvu de 

groupement isopropyle. 

 se transforme en milieu acide en trois oléfines sans odeur 

nommées argosmines (l'argosmine C a pour formule 

1,10-diméthyl-1(9)-octaline (GERBER, 1968)). 

 Streptomyces, en 

particulier 

Streptomycesgriseus 
LP-16. 

 Streptomycesgriseoluteu

s (ROSEN et 

Coll.1968). 

 Nocardia (GERBER, 

1968). 

 Microbispora  

(GERBER, 1968). 

Mucidone   mise en évidence par DOUGHERTY et MORRIS en 

1967. 

 une lactone neutre. 

 Sa formule globale est 𝐶12𝐻18𝑂2 

 son poids moléculaire est de 194.  

 synthétique a une faible odeur fruitée, et devait être 
contaminé, par une substance odorante, probablement la 

géosmine (LECHEVALIER, 1974). 

 Streptomyces 

2 méthyl-

isobornéol  

 isolé en 1970 par ROSEN et Coll. 

 le point d'ébullition est de l'ordre de 210°C. 

 a un seuil de concentration de 0,1 µg/L. 

 sa formule 𝐶12𝐻20𝑂 

 un alcool aliphatique dont la structure possède un 

groupement méthyl de moins que celle de la géosmine. 

 Streptomyces, en 

particulier 

Streptomyceslavcndulae 

3440-14. 

1-phényl-2-
propanone 

Et 

2-
phényléthanol 

 isolés et identifiés en 1974 par KIKUCHI et 
MIMURA. 

 A l'état pur, semblent inactifs, mais ils peuvent être 

partiellement responsables des odeurs désagréables 
dans 1 'eau de consommation en mélange avec la 

géosmine et le 2-méthyl-isobornéol. 

 
 

 Streptomyces 

platensis 

 

En effet, la géosmine et le 2-méthyl-isobornéol sont les deux principaux coupables. Ainsi,  

d'autres métabolites volatiles secrétés par les actinobactéries ont été signalés (Chea, 1975). 

5 Recherche des actinobactéries dans les eaux douces 

5.1 Isolement et dénombrement  

  L’isolement des actinobactéries productrices de substances bioactives à partir 

d’écosystèmes extrêmes nécessite une méthode performante pour leur sélection. De ce fait, le 

dénombrement des actinobactéries dans l'eau rencontre des difficultés accrues par suite du 

rapport très élevé bactéries/actinobactéries, atteignant facilement 105dans les eaux de surface. 

La sélection par des agents chimiques n'est le plus souvent pas suffisante et il est nécessaire 

de traiter au préalable les échantillons (Chea, 1975). Selon Zaitlin, et Watson  (2006), 



Chapitre II 
 

37 
  

Lorsque l'eau est échantillonnée par des méthodes de placage traditionnelles, il n'est pas 

possible de faire la distinction entre les habitants en croissance active du milieu aquatique et 

les spores dormantes. De plus, les taxons qui ne poussent pas sur les milieux nutritifs utilisés 

seront manqués. Néanmoins, les comptages sur plaques traditionnels donnent une idée de la 

population potentielle d'actinobactéries et permettent l'isolement en laboratoire des taxons 

présents dans une zone. Pour ces raisons, les comptages traditionnels sur plaque sont encore 

largement utilisés (Wohl et McArthur, 1998; Sugiura et Nakano, 2000; Lanciotti et al., 

2003; Klausen et al., 2004). 

 En 1975, Chea, a étudié sur des échantillons d'eaux de surface faiblement ou 

fortement polluées, d’eau d'un bassin de lagunage et sur les échantillons de sédiments 

correspondants,  le pouvoir d'inhibition des antibiotiques antifongiques et antibactériens sur 

des souches d’actinobactéries, l’efficacité du traitement des échantillons dans l'élimination 

des contaminations bactériennes, et enfin la sensibilité des milieux de culture décrits dans la 

littérature, dans le but de rechercher les méthodes de dénombrement les plus appropriées et les 

plus efficaces.  

5.2 Prétraitement des échantillons d’eaux 

Le rapport actinobactéries/microorganismes d’un échantillon d’eau peut augmenter par 

prétraitement chimique ou physique. À titre d’exemple le phénol. En 1963, El-Nakeeb et 

Lechevalier ont mis en évidence que le traitement d’échantillon d’eau par le phénol diminue 

le nombre des bactéries autres que les actinobactéries. Ce traitement a permet à Kitouni en 

2007, après  Agitation des échantillons d’eau en présence  de phénol à 7mg/ml pendant 10 

minutes suivi d’une filtration à travers une membrane milipore (0,45µm), puis une agitation 

des membranes avec des billes de verres stériles de 4 mm de diamètres dans de l’eau 

physiologique (NaCl 9g/l), d’isoler et purifier 11 souches d’actinobactéries (Kitouni, 2007). 

 Lorsque l'eau est relativement pure (eau de distribution) il devient indispensable de 

concentrer par filtration (Burman et al., 1969). Le chauffage à 44°C pendant 1h réduit 

considérablement la microflore aquatique (Bays et al., 1970 ; Burman et al., 1969). La 

chloration ou même l'usage combiné de la chloration et du chauffage peut être nécessaire 

(Burmanet al., 1969). Chea, (1975),  a recherché  l'utilité des techniques de décontamination 

et de concentration des échantillons pour dénombrer les actinobactéries dans des eaux de 

surface faiblement ou fortement polluées, il a conclu que ce traitement est recommandable 

dans tous les cas : 
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- Avec les eaux peu polluées, la concentration par filtration parait suffisante. 

- Avec les eaux fortement polluées, les traitements de chauffage, de chloration suivis 

d'une filtration sont souhaitables. 

 Le séchage à l'air ou le chauffage des échantillons avant le placage est souvent fait 

pour favoriser l'isolement des souches sporformantes (Goodfellow et O' Donnell, 1989; 

Jayashree et al., 1991). Les échantillons d'eau peuvent être filtrés sur membrane ou 

centrifugés avant le placage (Goodfellow et O'Donnell, 1989).  

5.3 Sélection des actinobactéries par traitement aux antibiotiques  

L’emploi d'antibiotique antifongique (comme l'actidione) a été employé comme de 

sélection, inhibant les champignons envahisseurs qui gênent parfois la croissance des 

actinomycètes et bloque l’isolement des actinobactéries. Toutefois, l'utilisation des 

antibactériens (pénicilline, streptomycine, néomycine) est controversée (Chea, 1975). 

Cependant, l’addition des antibiotiques anti-Gram positif permet de réduire de façon 

considérable le nombre des bactéries à coloration de Gram positive afin de résoudre le 

problème de leur développement lors de l’isolement des actinobactéries Ce sont les bactéries 

du genre Bacillus qui forment des plages rendant toute observation et purification difficile 

voire, même, impossible. Mais ces antibiotiques ne sont pas sans effets sur les actinobactéries 

qui appartiennent au groupe des bactéries à coloration de Gram positive. Par ailleurs, 

plusieurs auteurs considèrent que l’emploi des antibiotiques est une précaution essentielle 

pour l’isolement des actinobactéries. D’autres combinent, combinent un prétraitement 

chimique ou physique des échantillons avec l’addition des antibiotiques. Mais cette technique 

d’isolement influence considérablement la variation des genres actinobactéries isolés et peut 

être utilisée pour un isolement ciblé et spécifique de genre (Kitouni, 2007). L'acide 

nalidixique peut également être ajouté à des plaques pour supprimer la croissance bactérienne 

à Gram négatif (Takizawa et al., 1993). 

 Il est conseillé d’homogénéiser vigoureusement les échantillons d’eaux à cause de la 

fixation des actinobactéries aquatiques aux matières solides : sédiments, végétaux  etc. (Chea, 

1975). 

6 Etude du pouvoir antibiotique des actinobactéries dans l’eau  

 Les diverses fonctions des actinobactéries telluriques sont bien connues. Par contre, 

celles des actinobactéries aquatiques sont peu étudiées (Chea, 1975). Cet auteur a mis en 

évidence le pouvoir antibiotique de 178 souches isolées d’actinobactéries à partir 

d’échantillon d’eau douce et des sédiments, dont 134 Streptomyces, 36 Micromonosporaet 8 
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Nocardia.  L’activité antibactérienne des souches isolées est recherchée contre des bactéries-

tests. Chea, (1975) a choisi 8 des bactéries-tests dont  Staphylococcus aureus, Streptococcus 

faecalis, Bacillus subtilis, Corynebacterium diphteriae, Escherichia coli, Pseudomonas 

aeruginosa, Acinetobacter anitratus, et VibrioEV5. Elles sont préparées en suspension.  

Deux étapes ont été effectuées, la première consiste à sélectionner les souches qui 

montrent un pouvoir antagoniste vis-à-vis des bactéries-tests. Puis, la deuxième, avec les 

souches actives lors du 1er test, consiste à rechercher leur propriété antibiotique (Chea, 

1975). D'après leurs résultats, il a montré qu’il est difficile de dire que les actinobactéries 

jouent un rôle très important dans la sécrétion des substances antibiotiques dans l'eau, car 

celles-ci dépendent de beaucoup de facteurs.Pour une souche donnée, la production maximale 

des substances antibiotiques dépend de la nature du milieu, du temps de culture, de la 

température, du pH, de l'aération, etc. 

Le pouvoir antibiotique d‘actinobactéries est mis en évidence par la recherche de L‘activité 

antibactérienne des souches isolées à partir d‘échantillon d‘eau contre des bactéries-tests. 
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1 Utilisation des antibiotiques 

Les antibiotiques  sont largement utilisés pour la prévention et le traitement de maladies 

provoquées par des micro-organismes dans la médecine humaine et vétérinaire (aquaculture 

inclus). Cependant, ils sont été détournés de leur fonction principale et utilisés comme facteur 

de croissance dans l'élevage (Peralta,  2016). Près de la moitié des antibiotiques consommés 

dans le monde sont utilisés pour soigner des animaux malades, ou comme promoteur de 

croissance et aussi parfois pour détruire divers agents pathogènes dans les aliments (Levi, 

2006). 

2 Mise en évidence des antibiotiques dans les milieux aquatiques 

Le milieu aquatique est exposé depuis plus de 70 ans aux antibiotiques qui sont 

identifiés pour la première fois dans les eaux de surface du Royaume-Uni par Watts et son 

équipe (Watts et al., 1983). Les antibiotiques sont l’un des groupes de médicaments les plus 

importants qui ont de plus une action spécifique avec un pouvoir destructeur sur les bactéries. 

Ils sont dépourvus de toxicité pour les autres microorganismes ou cellules. En raison de leur 

grande consommation et de leur éco et biotoxicité (Halling-Sørensen et al., 1998, Webbet 

al., 2003). 

 les travaux qui concernent leur détection dans l'environnement sont de plus en plus 

nombreux (Batt et al., 2006; Brown et al., 2006; Hirsch et al., 1999; Karthikeyan et 

Meyer, 2006; Larson et al., 2007; Löffler et Ternes, 2003; Managaki et al., 2007; Nakada 

et al., 2007; Xu et al., 2007; Yasojima et al., 2006). 

Selon Kümmerer (2009), les contributions des antibiotiques  dans les eaux de surface 

doivent être davantage négligeables. Etant donné la faible densité des bactéries dans ces 

matrices par rapport aux sols. De ce fait, la production naturelle de ces molécules par les 

végétaux ou les bactéries, comme pour les antibiotiques de la famille des β-lactamines ou la 

streptomycine par exemple est minoritaire dans les sols et n’est jamais mise en évidence dans 

les systèmes aquatiques. Par conséquent, leur présence naturelle dans l’environnement peut 

être négligée (Mokh, 2013). 

Cependant, et d’après des travaux relativement récents de Deo (2014), de Suiet al., 

(2015) et de Björleniuset al.,(2018), les produits pharmaceutiques y compris les antibiotiques 

sont considérés comme contaminants ubiquitaires des écosystèmes aquatiques, réceptacles 

ultimes des substances anthropiques. (Ariza Castrro, 2019). Afin de mettre en évidence la 

présence des antibiotiques dans l’environnement aquatique, il convient tout d’abord de 
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différencier les compartiments hydriques où  l’on peut retrouver ses résidus. Lesdifférents 

compaertiments hydriques dans l‘environnement sont représentés dans la figure 13. 

 

Figure 13 : Les compartiments hydriques dans l’environnement (Fradin, 2019). 

 

La mise en évidence des antibiotiques a été traitée par plusieurs auteurs. Leurs 

présences a été prouvée dans les eaux usées, dans les eaux de surface et dans les eaux 

souterraines (Clara et al., 2004 ; Rabiet et al., 2006 ; Schulte-Oehlmann et al., 2007; 

Barnes et al., 2008). Ils ont été également recensés dansl’eau potable (Zuccato et al., 2000; 

Kolpin et al., 2002; Göbel et al., 2005). Le tableau suivant montre la présence des résidus 

d‘antibiotiques dans les plans d‘eau dans plusieurs pays. 
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Tableau 12 : Présence des résidus d’antibiotiques dans les plans d’eau dans plusieurs pays 

(Diaz- Cruz et Barcelo, 2004). 

Matrices Molécules Gammede                    

concentration 

Eau de 

surface 

Trimethoprime,  dihydro-erythromycine, 

roxythromycine, clarithromycine, tétracycline, 

chlortétracycline, oxytétracycline, ionophore, 
sulfadimethoxine, sulfaméthoxazole, 

sulfadiazine, N4-acetylsulfaméthoxazole. 

 

 

7 -15 ng/L 

Eau 

souterraine 

Chloramphenicol, sulfamethoxazole, 

sulfadimethoxine, sulfamethazine, 
oxytetracycline, tetracycline, lincomycine, 

dihydro-erythromycine. 

 

0,05 – 1,4 μg/L 

Eau potable Sulfamethoxazole. <25 ng/ L 

Station 

d’épuration 
(effluents) 

Sulfamethoxazole, trimetoprime, N4-

acethylsulfamethoxazole, sulfadiazine, 
sulfacetamide, sulfisoxazole, sulfamethazine, 

sulfapyridine, roxythromycine, ciprofloxacine, 

clarithromycine, azythromycine, ofloxacine, 
norfloxacine, chloramphenicol, dihydro-

erythromycine, lincomycine, doxycycline, 

tetracycline, spiramycine, cephalexine, 
amoxicilline, tylosine. 

 

10 - 6000 ng/L 

Eau 

hospitalier 

Gentamycine, ciprofloxacine, sulfamethoxazole, 

trimethoprime, doxycycline. 
 

0,4 - 125 μg/L 

 

3 Concentrations des antibiotiques dans les milieux aquatiques 

 Les concentrations retrouvées dans les milieux naturels varient considérablement d’un 

endroit à l’autre, ce qui est corrélé d’une part avec les modes de consommation et les 

conditions environnementales (Michael et al., 2013). Par exemple, les antibiotiques à faible 

cout ont une consommation plus élevée dans les pays en voie de développement. Ils sont 

conséquemment plus fréquemment retrouvés dans les milieux naturels contrairement aux 

antibiotiques à cout plus élevé, comme par exemple les antibiotiques de la famille des 

macrolides (Segura et al., 2015). D’autre part, les types de procédés employés pour le 

traitement des eaux usées dans les STEP jouent aussi un rôle dans les concentrations rejetées 

aux milieux naturels (Michael et al., 2013). En général, dans les milieux aquatiques les 

concentrations d’antibiotiques tendent à diminuer au fur et à mesure qu’on se déplace vers 

l’aval des sources de pollution (par exemple un site de décharge d’eaux traitées). Cette 

tendance est le résultat du processus d’assimilation naturelle dans les cours d’eau qui dépend 
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de différents processus tels que la dégradation (biotique et abiotique) et la sorption (Lunestad 

et al., 1995; Huang et al., 2001; Halling Sorensen et al., 2002). 

3.1 Dans les eaux usées et effluents de STEP  

Les composés pharmaceutiques sont identifiés pour la première fois dans les eaux usées 

par plusieurs chercheurs (Henschel et al., 1997; Stumpf et al., 1999). En effet, l’étude des 

concentrations de ces composés retrouvées dans les différents compartiments aquatiques 

confirme que les  eaux  usées  représentent  sans  doute, le compartiment le plus contaminé, 

puisqu’il est le réceptacle de ces différentes  molécules (Deblonde, 2013). 

3.1.1 Dans les eaux usées urbaines et des eaux usées hospitalières  

La charge en antibiotiques des eaux usées urbaines est en général faible (inferieure au 

µg/l). Cependant elle est forte dans les effluents des hôpitaux (Witters et al., 2004). Parfois 

une concentration élevée a été détectée dans certaines eaux usées urbaines (Hirsch et al., 

1999). Cela peut être expliqué par la dilution plus importante des effluents urbains et peut-être 

par le fait que les réseaux d’assainissement urbains sont plus grands que les réseaux 

strictement hospitaliers d’où peut-être également une dégradation plus importante (Algros,  

2005). 

 Des concentrations de l’ordre du µg/L à la centaine de µg/L ont été quantifiées dans 

les eaux usées d’établissements hospitaliers (Algros,  2005) (voire Annexe A).  Leurs niveaux 

de concentration sont variés d’un antibiotique à l’autre, à titre d’exemple  la ciprofloxacine 

relève les valeurs maximales comme montré dans le tableau ci-dessous. 

Tableau 13 : Exemple deniveaux de concentration de quatre antibiotiques relevés dans des 

eaux usées hospitalières. 

Molécules Niveaux de 

concentrations (µg/l) 

Références et Pays  

Ciprofloxacine  101 (Suède, Lindberg et al., 2004) 

Triméthoprime  15 (Suède, Thomas et al., 2007) 

Sulfaméthoxazole  12,8 (Suède, Lindberg et al., 2004) 

Gentamicine  0,4 et 7,6 (Allemagne, Lôffler et al., 2003) 

 

Cependant, il faut savoir que les concentrations varient fortement suivant le moment de la 

journée où le prélèvement est effectué (Lindberg et al., 2004). 
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3.1.2 Dans les stations d’épuration urbaines (eaux usées brutes et eaux après 

épuration) 

Dans des échantillons de stations d’épuration urbaines, toute études confondues (Hirsch 

et al., 1999 ; Golet et al., 2001 ; Golet et al., 2002 ; Brown, 2004 ; Karthikeyan et Bleam, 

2003 ; McArdell et al., 2003 ; Gobel et al., 2004 ; Metcalfe et al., 2004), sur les 62 

molécules recherchées au moins 41 (soit 66%) n’ont jamais été détectées. Mais, ce sont 

majoritairement des β-lactames et les molécules antibiotiques utilisées en vétérinaire telles 

que la tylosine, la danofloxacine, la diflxacine, l’enrofloxacine, le carbadox, qui sont retroués. 

Cela est logique, puisque ces contaminations sont sans doute principalement d’origine 

humaine. Néanmoins, les molécules les plus fréquemment quantifiées sont des macrolides, 

des quinolones, des sulfamides, la triméthoprime et la tétracycline (voire Annexe B) (Algros, 

2005). 

De fait, malgré des traitements appliqués dans les stations d’épuration (STEP), les 

composés identifiés à l’entrée sont les mêmes à la sortie. Les β-lactamines ne sont que très 

peu détectées dans l’eau malgré leur consommation importante (Kümmerer, 2009). Si les 

données de Larsson etal, en  2007, sont exclues, le tableau 3 représente quelques molécules 

détectées dans les effluents des STEP telles que les macrolides sont les plus abondants, les 

fluoroquinolones, le sulfaméthoxazole et le triméthoprime sont les sulfonamides les plus 

détectés avec des valeurs maximales, respectivement, de 2 μg/L selon Hirsch et al., 1999 et 

de 1,26 μg/L selon Thomas et al., 2007. 

Tableau 14 : Concentrations de quelques molécules d’antibiotiques détectées dans les 

effluents de STEP. 

Molécules Concentration dans les 

effluents de STEP 

Macrolides (L’érythromycine, la roxithromycine, 

l’azithromycine et la clarithromycine) 

 

entre 1 ng/L et 1 μg/L 

Fluoroquinolones 

(ciprofloxacine, norfloxacine, ofloxacine, etc.) 

 

10 à 100 ng/L 

Sulfonamides 
(Le sulfaméthoxazole et le triméthoprime) 

100 ng/L 

 

Quelques tétracyclines comme la chlortétracycline, l’oxytétracycline ou la doxycycline sont 

détectées aussi dans les eaux des STEP (Mokh,  2013). 

En 2011, Deblonde et al ont recherché et étudié les concentrations de résidus 

pharmaceutiques, parmi-eux certains  antibiotiques, dans les eaux usées avant et après les 
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STEP (Deblonde, 2013).Le tableau 15 donne les concentrations des antibiotiques dans les 

influents des STEP et leur rendement d‘élimination. 

Tableau 15 : Concentrations  et rendement des antibiotiques dans les influents des STEP 

(Deblonde, et al., 2011). 

Antibiotique Influent 

Moyenne 

Effluent 

Moyenne 

Rendement 

d’élimination (%) 

Clarithromycine 0,344 0,15 56,4 

Ciprofloxacine 0,62 0,234 62,3 

Doxycycline 0,65 0,420 35,4 

Erythromycine 0,58 0,297 48,8 

Erythromycine-H2O 2,025 0,59 70,9 

Methronidazol 0,09 0,055 38,9 

Norfloxacine 0,115 0,0526 54,3 

Ofloxacine 0,482 0,171 64,5 

Roxithromycine 0,78 0,472 39,5 

Sulfamethoxazole 0,32 0,264 17,5 

Sulfapyridine 0,492 0,081 83,5 

Tetracycline 48 2,375 95,1 

Thrimthoprime 0,43 0,424 1,4 

  

Les rendements d’élimination par les stations d’épuration pour les antibiotiques sont environ 

de 50% par rapport aux autres classes thérapeutiques. La figure suivante décrit la répartition 

des rendements d’élimination en STEP par classe thérapeutique.  

 

Figure 14 : Répartition des rendements d’élimination en STEP par classe thérapeutique. 

(Deblonde, 2013). 
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En général, les concentrations dans les eaux après épuration sont plus faibles que dans 

les eaux usées brutes sauf dans le cas de certaines molécules (la quantité d’antibiotiques est 

plus importante en sortie qu’à l’entrée). Plusieurs raisons peuvent être invoquées :  

- Un temps de séjour des eaux dans la station relativement long avec une 

composition des eaux usées variable d’où le prélèvement sortie qui ne 

correspondait pas au prélèvement entrée. 

- La dégradation des matières organiques lors du traitement d’épuration, d’où une 

possible libération de substances adsorbées (Algros, 2005). 

3.2 Concentrations d’antibiotiques relevées dans les eaux de surface  

Dans les eaux de surface certains antibiotiques sont détectés jusqu’à 1 μg/L. Ils 

proviennent principalement des STEP et présentent une dégradation faible voire nulle 

(Kümpel et al., 2001). Par conséquent, Les antibiotiques qui ne sont pas éliminés par les 

STEP et rejoignent ces eaux avec des concentrations variables. 

De nombreuses classes d’antibiotiquessont assez souvent présentes dans les eaux de 

surface (Académie Nationale de Pharmacies, 2008), ce sont principalement :  

 Les macrolides comme la lincomycine (Boxall et al, 2005 ; Kolpin et al, 2002), la 

clarithromycine, l’érythromycine, la roxithromycine (Hirsch et al, 1999), la tylosine 

(Ashton et al, 2004 ; Daughton et Ternes, 1999), 

 Les fluoroquinolones : ciprofloxacine et norfloxacine (Kolpin et al, 2002), 

 Les  tétracyclines : chlortétracycline (Kolpin et al, 2002), 

 Les  sulfonamides : sulfadiazine (Boxall et al, 2005), sulfaméthoxazole (Hirsch et al, 

1999). 

D’après Algors,  (2005), 39  (soit 60%) sur les 65 molécules antibiotiques recherchées 

au moins une fois dans les eaux de surfaces n’ont jamais été quantifiées. Ce sont 

majoritairement les β-lactames, les quinolones vétérinaires (enrofloxacine, sarafloxacine, … 

et certains sulfamides (Hirsch et al., 1999 ; Lindesy et al., 2001 ; Brown, 2004 ; Kolpin et 

al., 2002 ; Christian et al.,2003 ; Sacher et Stoks, 2003 ; Metcalfe et al., 2004 ; Zuccato et 

al.,, 2004). Toutefois, les molécules les plus fréquemment quantifiées sont des macrolides, 

certains sulfamides et la triméthoprime (voire Annexe C).   

En effet, La famille des sulfonamides (le sulfaméthoxazole et le triméthoprime) et les 

fluoroquinolones (la norfloxacine) représentent les antibiotiques les plus dosés. De ce fait, le 

sulfaméthoxazole est le plus abondant de la famille des sulfonamides avec des concentrations 

maximales de 2 μg/L en Australie (Watkinson et al.,  2009) et 1,9 μg/L aux U.S.A (Kolpin et 



Chapitre III 
 

47 
 

al., 2002). En 2001, Lindsey et ses collaborateurs aux U.S.A., ontdétecté la concentration la 

plus élevée (15 μg/L), pour la sulfadiméthoxine. Néaumoins, au sein des macrolides, 

l’érythromycine et la déhydroérythromycine sont les 2 composés quantifiés aux plus fortes 

concentrations de 1,7 μg/L (Kolpin et al., 2002). La ciprofloxacine à (1,3 μg/L) et la 

norfloxacine à (1,15 μg/L) sont les deux fluoroquinolones présentes dans les eaux de surface 

en Australie, (Watkinson et al.,  2009). Aux U.S.A ; l’oxytétracycline est l’antibiotique de la 

famille des tétracyclines présent à des concentrations de 1,34 μg/L (Lindsey et al., 2001 ; 

Mokh, 2013). 

 Aussi, d’autres antibiotiques sont retrouvés dans les eaux de surface aux États-Unis 

avec des concentrations variables (Kolpin, Furlong, Meyer et al., 2002 ; Lévi, 2006). La 

figure suivante illustre la médiane de concentrations de ces molécules en (%). 

 

Figure 15 : Médiane (µg/L) des valeurs de résidus d’antibiotiques retrouvés dans des eaux de 

surface aux États-Unis (Lévi, 2006). 

3.3 Concentrations d’antibiotiques relevées dans les eaux souterraines 

Au cours de la dernière décennie, de multiples études ont montré la présence de RdM 

dans les eaux souterraines de plusieurs pays, mais les informations disponibles sont rares par 

rapport aux autres systèmes aqueux (des eaux usées et des eaux de surface) (Ariza Castro, 

2019). En effet, les études qui concernent la contamination des eaux souterraines sont encore 

peu nombreuses (Heberer, 2002 ; Sacher, 2001 ; Lévi, 2006). Notamment parce qu’elles 

restent difficiles à mettre en œuvre, compte tenu des difficultés d’échantillonnage 

(accessibilité) et des méthodes possédants des limites de détection faibles sont nécessaires 

pour mesurer des concentrations de l’ordre du ng/L (Mokh, 2013). 
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Néanmoins, seuls le sulfaméthoxazole, la sulfaméthazéne, et la déhydro-érythromycine 

ont été déjà retrouvésdans les eaux souterraines.  Alors que 31 (soit 90% des antibiotiques) 

sur 34 antibiotiques recherchés lors des études conduites par Hirsch et al (1999), Sacher etal 

(2001), lindesy etal (2001) n’ont jamais été quantifiées. Hamscher etal (2000) ont également 

quantifiés des tétracyclines et la tylosine dans les eaux souterraines. 

Par ailleurs, Holm etal (1995), ont mis en évidence la contamination des eaux souterraines 

par des sulfamides, à proximité d’une décharge de déchets d’une industrie pharmaceutique. 

Le tableau 16 montre les concentrations maximales des sulfamides relevées dans les eaux 

souterraines situées à différentes distances d‘une décharge d‘une industrie pharmaceutique. 

Tableau 16 : Concentrations maximales (en mg/L) en sulfamides relevées dans les eaux 

souterraines situées à différentes distances d’une décharge d’une industrie pharmaceutique 

(Holm et al 1995). 

Molécules Distances par à rapport à la décharge (m) 

0 15 37 50 82 115 150 237 260 

Acide sulfanilique 6470 10440 5530 1610 0 0 0 0 0 

Sulfanilamide 170 300 170 40 0 0 0 0 0 

Sulfaguanidine 1600 900 480 540 0 0 0 0 0 

Sulfadiazine 480 1160 440 80 0 0 0 0 0 

Sulfamidine 900 900 310 140 0 0 0 0 0 

sulfamithézole 310 190 190 70 0 0 0 0 0 

 

3.4 Concentrations d’antibiotiques relevées dans l’eau potable 

Afin de déterminer la contamination des eaux  destinées à la consommation  humaine 

(EDCH) par des résidus de médicaments selon son origine  (souterraine  ou  superficielle),une 

campagne nationale d’analyses a été menée en 2011 par le laboratoire d’hydrologie  de 

l’ANSES située à Nancy qui dans son rapport « Campagne nationale d’occurrence des 

résidus de médicaments dans les eaux destinées à la consommation humaine », la  présence  

de plusieurs résidus de médicaments dans les eaux brutes destinées à la consommation 

humaine à des concentrations très faibles. Il a également réalisée une comparaison de cette 

contamination avant et après station de potabilisation. Notamment, si les eaux usées recèlent 

les concentrations les plus élevées en résidus de médicaments il apparait que les EDCH 

peuvent  ne  pas  être exemptes  de  contamination par ces résidus (Deblonde,  2013). 
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En France à titre d’exemple, une étude montre la présence de plusieurs antibiotiques 

dans les eaux de boisson (Rabiet et al., 2006 ; Togola et Budzinski, 2008), ce qui devient un 

problème très préoccupant au niveau de la santé publique (Mokh, 2013). 

Ainsi, Différents travaux ont montré la présence de RdM dans des EDCH à des 

concentrations inférieures à 50 ng/L (Académie nationale de Pharmacie 2019). Voire 

l‘annexe D qui liste de manière non exhaustive les résultats de la recherche dans l‘EDCH 

d‘un certain nombre de médicaments (littérature internationale) (Afssa, 2010). 

Sacher et Stocks (2003) ont également trouvé des antibiotiques dans certaines prises 

d’eau potable aux Pays-Bas dont la prise 1 et 2 sont plus contaminées car plus influencées par 

des eaux de surface (tableau 17) (Algros, 2005). 

Tableau 17 : Concentrations détectées et proportions d’échantillons positifs en antibiotiques 

dans 4 prises d’eau potable aux Pays-Bas (Sacher et Stocks, 2003). 

 

Molécules 

Concentration détectées (en µg/L) et proportions 

d’échantillons positifs (en %) 

Prise 1 Prise 2 Prise 3 Prise 4 

Clarithromycine  0 à 14 (33,3%) 0 0 0 

Déhydro-érythromycine 13 à 110 (100%) 0 à 39 (72,7%) 0 0 

Roxithromycine  0 à 15(33,3%) 0 0 0 

Clindamycine  0 à 15(58,3%) 0 0 0 

Sulfamithoxazole  10 à 53 (100%) 0 à 20 (54,5%) 0 0 

 

La présence d’antibiotiques dans l’eau potable résulte de la contamination des captages 

d’eau et illustre la mobilité de ces composés dans l’environnement aquatique. En 2008, 

Kuehn souligne dans le Journal de l’Association Américaine de Médecine «Traces of drugs 

found in drinking water: Health effects unknown, safer disposal urged», cette présence qui a 

été également mise en évidence dans les eaux de boisson (Zwiener, 2007). 

 

4 Origines des antibiotiques dans les milieux aquatiques 

Afin d’évaluer les risques pour l’homme et pour l’environnement, il est nécessaire de 

répertorier l’ensemble des sources susceptibles de contribuer aux rejets environnementaux de 

ces substances. 

Dans l’environnement aquatique, les sources d’antibiotiques sont très diverses. 

Cependant, les excrétions des personnes ou des animaux d’élevage dans l’environnement ont 

été reconnues comme des sources principales de ces substances (Hirsch et al., 1999; Golet et 

al., 2002). 
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Les données publiées mettent maintenant clairement en évidence la présence de traces 

de ces molécules dans les eaux et leur provenance est résumée dans la figure 16 (Mokh, 

2013). 

 

Figure 16 : Diverses sources des antibiotiques (Académie Nationale de pharmacie, 

2019). 

Comme le montre la figure 16, les antibiotiques retrouvés dans l’environnement 

peuvent être d’origine humaine ou vétérinaire. Les principales sources de pollution sont les 

rejets directs des eaux usées urbaines et hospitalières, les rejets des eaux traitées et l'épandage 

des déjections animales (fumier, lisier) comme fertilisants à la surface des terres agricoles 

(Frédéric et Yves, 2014; Brown, 2004; Kemper, 2008; Michael et al., 2013; Mojica et 

Aga, 2011). 

4.1 Sources des antibiotiques à usage humain dans les eaux 

Dans le cas de l'homme, ces molécules se retrouvent dans les eaux résiduaires 

urbaines qui sont épurées en station d'épuration et rejetées dans les eaux superficielles (cours 

d'eau, mer). Une partie des résidus de médicaments (RdM) retenus dans les boues est 

ultérieurement déposée sur les sols, si celles-ci sont épandues. En cas de système 

d'assainissement individuel, ce sont les eaux souterraines qui constituent le milieu récepteur 

(Conseil général de l’Environnement et du Développement durable, 2010). La figure 

cidessous montre les voies d‘entrée des antibiotiques d‘origine humaine dans 

l‘environnement aquatique. 
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Figure 17 : voies d’entrée des antibiotiques d’origine humaine dans l’environnement 

aquatique (Ariza Castro, 2019). 

4.1.1 Dans les STEP 

Les résidus de médicaments sont rejetés en continu dans les STEP. Les principales 

origines des antibiotiques dans ces endroits, sont l’excrétion domestique, les rejets de 

médicaments non utilisés (MNU), les effluents des établissements de santé (les hôpitaux) et 

les rejets des industries pharmaceutiques. 

4.1.1.1 Excrétion domestique et les rejets de médicaments non utilisés (MNU) 

L’excrétion sans aucun changement d’un médicament administré à l’homme est 

estimée entre 50  et 90 %. Le reste étant éliminé par l’organisme sous forme de métabolites 

(Montague, 1998). Une fois un individu ou un patient traité soit en ville soit en milieu  

hospitalier, consomme un antibiotique, une partie de cette substance est éliminée par les voies 

d’excrétion physiologique (urine, fèces) sans être métabolisée (Cooper et al., 2008). En plus 

des substances issues du métabolisme humain, on retrouve de médicaments non utilisés 

(MNU) et périmés éliminés via les éviers et les toilettes. De ce fait, ce type de rejet contribue 

également à la présence de ces substances dans les rejets d'eaux usées domestiques. D’après 

Corvaisier, (2000), au niveau de la population totale, il faut rajouter les médicaments non 

utilisés (MNU) comme source potentielle de pollution. Une étude réalisée en 1976 par la 

DDASS d'Aquitaine montre que le rejet de ces MNU dans les eaux usées est important. Ainsi 

selon Thebault, (1992), les modes de rejet se répartissent comme suit (tableau 18). 
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Tableau 18 : Répartition des modes de rejets des MNU par le particulier (Thebault, 1992). 

Poubelle 36,6% 

Evier 23,5% 

WC 15% 

Brûlés 14% 

Gardés dans des sacs 5% 

Enterrés 3% 

Données aux œuvres  3% 

 

Ceci montre une forte proportion de MNU rejetés dans les eaux usées. De ce point de 

vue, on prend en considération la difficulté de quantifier ces MNU éliminés dans les ordures 

ménagères avec les déchets classiques ou directement dans les égouts par méconnaissance des 

filières de recyclage. En 2005, une enquête réalisée par Bound et Voulvoulis, auprès de 400 

foyers du sud-est de l’Angleterre, a montré que 12 % des ménages jetteraient leurs restes de 

traitements  après utilisation et l'élimination se ferait pour 63 % dans les ordures ménagères, 

pour 22 %  par retour en pharmacie et pour 11,5% dans les égouts, En France, l'institut de 

sondage Conseil, Sondage et Analyse (CSA) estime à 23 300 tonnes la masse de MNU pour 

2012 (Cyclamed, 2011). 

4.1.1.2 Les effluents hospitaliers  

En ce qui concerne les effluents hospitaliers,les établissements de santé sont des 

sources importantes de substances pharmaceutiques dans les eaux usées. Notamment, les 

hôpitaux qui sont considérés comme une des sources majeures de rejet d’antibiotiques dans la 

voie urbaine (Gómez et al., 2006). L'activité médicale effectuée à l’intérieur de ceux-ci, 

conduit généralement à une consommation élevée de molécules pharmaceutiques et à un taux 

d’excrétion élevée (Frédéric et Yves, 2014; Orias et Perrodin, 2013). En effet, 25% des 

antibiotiques à usage humain utilisés, le sont dans les hôpitaux et la concentration de ces 

substances dans leurs effluents est de 4 à 100 fois plus élevée que dans les effluents 

municipaux (Zabczynski, 2008). En 2010, Verlicchi et ses collaborateurs, ont réalisé une 

étude sur des données publiées et ont observé que les concentrations en antibiotiques 

retrouvées dans les effluents hospitaliers sont de cinq à dix fois plus élevées que dans les eaux 

usées urbaines. Il est important de dire, que les eaux hospitalières sont rarement traitées avant 

de rejoindre le système de collecte des eaux traites municipal.Cependant des études 

(Kummerer, 2009) indiquent que l’impact des hôpitaux n’est pas aussi élevé. Puisque l’usage 

communautaire représente plus de deux tiers de la consommation totale dans plusieurs pays 

(70% dans le Royaume-Uni, 75% dans les États-Unis et 75% en Allemagne) et les 
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concentrations reportées sont souvent similaires ou inférieures à celles trouvées dans les 

STEP.Il est à noter que le développement des traitements ambulatoires et des traitements en 

hospitalisation à domicile conduit lui aussi à un rejet plus diffus d’effluent contaminés dans 

les réseaux de collecte. Ceci est dû à l’augmentation de la population et de l’espérance de vie 

ne faisant qu’accroitre l’utilisation de médicaments, les rejets sont voués à augmenter. 

4.1.1.3 Les rejets des industries   

 Pour ce qui est des rejets des industries pharmaceutiques, cette source est actuellement 

mal évaluée. Larsson et al., en 2007, attirent l’attention sur cette problématique en révélant 

les résultats de mesures effectuées dans un contexte très particulier d’un site de production 

indien : la station d’épuration raccordée à 90 établissements de production pharmaceutique est 

à l’origine d’un rejet moyen quotidien de près de 45kg de ciprofloxacine dans le milieu 

naturel. Néanmoins, la nature et l'origine de la pollution sont différentes selon l'activité de 

l'entreprise. Pour une industrie de phase primaire, la charge polluante en substances 

médicamenteuses est essentiellement issue des eaux de procédés. Elles sont constituées des 

eaux provenant des opérations d'extraction de l'antibiotique des milieux de culture. Le rejet 

est quasi continu du fait des nombreux réacteurs utilisés. Pour une industrie de façonnage, la 

pollution provient des eaux de lavage des cuves de mélange. Les premières eaux de lavage 

peuvent être très concentrées. Les rejets sont variables au cours de l'année en fonction de la 

demande (Thebault, 1992). De ce fait, ce sont les emplacements dédiés aux rejets de ces 

usines qui contribuent de façon majoritaire à la pollution où les concentrations des 

médicaments sont extrêmement importantes et non pas la fabrication et le conditionnement de 

ces substances qui sont les sources les plus importantes (Larsson et al., 2007 ; Phillips et al.,  

2010). 

4.1.2 Dans les eaux superficielles  

Les eaux de surface ont pour la contamination médicamenteuse diverses sources telles 

que le rejet direct des eaux usées, les effluents de STEP, ou indirectement par ruissellement 

de sols contaminés par des résidus de médicaments (RdM). 

4.1.2.1 Rejets directe des eaux usées  

Les rejets d’eaux usées contenants des RdM sont ainsi considérés comme la voie 

principale de la contamination des milieux aquatiques. Notamment dans les zones non 

raccordées au réseau d’assainissement. 

 

 



Chapitre III 
 

54 
 

4.1.2.2 Effluent de la STEP  

Les stations d’épuration des eaux usées (STEP) sont la principale source de dispersion 

de composés pharmaceutiques à usage humain dans l’environnement (Kümmerer, 2001) à 

partir de la collecte réalisée par les réseaux d’assainissement.Une étude menée dans des cours 

d’eau du nord-est de l’Arkansas aux Etats Unis a montré que les rejets de STEP sont une 

source importante d'antibiotiques. Ainsi, des antibiotiques appartenant aux classes des 

macrolides, quinolones et sulfonamides ont été détectés dans les trois cours d’eau étudiés et 

plusieurs de ces antibiotiques ont aussi été retrouvés dans les sédiments du lit des rivières à 

des quantités significativement plus élevées que celles observées dans la colonne d’eau 

(Masseya et al., 2010). Ces STEP ne sont pas conçues pour éliminer les molécules 

d’antibiotiques ou d’autres contaminants chimiques émergents et, par conséquent, ceux-ci 

sont déversés en presque totalité ou partiellement dans les cours d’eau. Il s’agit alors d’une 

source ponctuelle de contamination, puisque les antibiotiques sont rejetés dans un endroit 

précis. Alors, leurs résidus sont rejetés dans les eaux de surfaces avec les effluents à des 

concentrations variables. 

D’après Battet al.,  (2006) ; Giger et al., (2003) et Ternes (1998), lors du passage des 

eaux usées à travers les STEP certains antibiotiques sont partiellement éliminés. Leur 

élimination dépend de la structure et des propriétés moléculaires du composé, ainsi que du 

fonctionnement de la STEP. 

Dans les eaux de surface certains de ces molécules sont détectés jusqu’à 1 μg/L. Ils 

proviennent principalement des STEP et présentent une dégradation faible voire nulle 

(Kümpel et al., 2001). Les STEP peuvent, également, recueillir les rejets hospitaliers et 

industriels des usines de production  pharmaceutique contenants des RdM, ils sont finalement 

déversés dans les eaux superficielles (Ariza Castro, 2019). Les rejets domestiques, 

industriels et hospitaliers rejoignent les STEP, quand elles existent, pour être traités. 

Cependant, les stations d'épuration conventionnelles ne sont pas adaptées pour traiter ce 

mélange complexe de substances (contenant des molécules parentes, des métabolites et des 

produits de dégradation) dues à la grande variabilité de leurs caractéristiques physico-

chimiques. 

4.1.2.3 Ruissellement de sols contaminés par des RdM 

Les RdM peuvent rejoindre les eaux superficielles par le ruissellement et les eaux 

souterraines par l'infiltration (Ebele et al., 2017; Li, 2014). D'autres voies de contamination 

par les antibiotiques moins significatives correspondent à la contamination des sols due aux 
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sites d'enfouissement, à l'épandage de boues et à l'utilisation d'eaux usées traitées provenant 

des STEP pour l'irrigation. Selon Golet et al., (2003), lesantibiotiques sont partiellement 

éliminés des eaux uséesdans les STEP. Cependant ils se retrouvent alors dans les boues 

d’épuration. L’épandage de ces boues sur les sols agricoles donne lieu à une autre voie de 

transport des antibiotiques dans l’environnement. Les antibiotiques sont les composés les plus 

abondants dans les boues de STEP avec des concentrations dépassant fréquemment le 1 μg/g 

en particulier pour les familles des macrolides, des fluoroquinolones, ou des tétracyclines 

(tableau 19). 

Tableau 19 : Concentrations en antibiotiques (en µg/g) les plus abondants dans les boues 

de STEP par familles. 

Famille 

d’antibiotiques 

Molécules Concentration                                      

(µg/g) 

Références 

Macrolides - Azithromycine 

- Tylosine  

5,2 

4 

(US EPA, 2009) 

(Nieto et al, 2007 

Fluoroquinolones - Ciprofloxacine 
- Ofloxacine  

97,5 
58,1 

(Thomas et al, 2007) 
(US EPA, 2009) 

Tétracyclines - Tétracycline 

- Doxycycline 

5,275 

5,09 

(US EPA, 2009) 

 

 

Les sites d'enfouissement (ou centre de stockage de déchets ultimes) sont les dépôts 

définitifs de divers déchets solides et semi-solides qui peuvent contenir des RdM. Ils sont 

considérées une source potentielle de ces molécules dans l'environnement. Une fois élimines 

dans l'enfouissement, les RdM peuvent être dégradés par les micro-organismes, adsorbes par 

les déchets solides, mais la plupart se dissolvent dans les lixiviats (Musson et Townsend, 

2009). Les lixiviats provenant des sites d'enfouissement sont considères comme une source de 

contamination des eaux souterraines. 

4.1.3 Dans les eaux souterraines 

Peng et ses collaborateurs (2014) ont montré la présence de RdM dans les eaux 

souterraines près de deux sites d'enfouissement municipales au sud de la Chine. Les RdM 

comprenant des antibiotiques/anti-infectieux sulfamethoxazole et ofloxacine ainsi que des 

analgésiques/anti-inflammatoires ibuprofene et naproxene dont les concentrations maximales 

étaient respectivement de 124,5 ng/L ; 44,2 ng/L ; 57,9 ng/L et 86,9 ng/L (Peng et al., 2014). 

Les antibiotiques sont également détectés dans les eaux souterraines en faible concentration. 

Ils sont captés dans ces eaux par l’écoulement à partir des produits associées aux rejets 

domestiques solides dans les sites d’enfouissement. D’après Boxall (2004), cette voie de 

transport, considérée comme une voie mineur, ne doit pas être négligée, surtout lorsqu’on 
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considère qu’une proportion significative de la population des États-Unis (54%) et du 

Royaume-Uni (71%) éliminent les médicaments inutilisés en les jetant à la poubelle (Bound 

et Voulvoulis, 2005). Les eaux souterraines peuvent être contaminées par les RdM à travers 

l’infiltration des eaux de surface fortement contaminées ou par lessivage des fertilisants 

utilisés en agriculture.  

4.1.3.1 Infiltration des eaux de surface contaminées par des RdM  

L'échange hydraulique latéral ou vertical permet de transférer les RdM vers les eaux 

souterraines par la zone hyporheique (la zone de transition entre les eaux de surface des cours 

d'eau et les eaux souterraines (Lewandowski et al., 2011). Une étude de Bradley et al.,  

(2014) a montré que l'infiltration d'eaux de surface contaminees causait la presence des RdM 

comme la carbamazepine et le sulfamethoxazole dans les eaux souterraines peu profondes a 

des concentrations superieures a 20 ng/L (Bradley et al., 2014). 

4.1.3.2 Lessivage de fertilisants contenants des RdM dans les sols agricoles  

De  plus, les  boues d'épuration  chargées en molécules non dégradées peuvent être  

valorisées dans l'agriculture comme fertilisant après homologation, avec la possibilité de  

retrouver ensuite les résidus de médicaments dans les eaux superficielles après infiltration  

dans les sols et  lessivage. 

4.1.4 Dans l’eau potable  

 L’eau usée, une fois traitée dans les STEP, rejoint le milieu récepteur où elle va être 

diluée Les résidus de médicaments qu’elle contient peuvent ainsi se retrouver dans l’eau 

captée pour être  transformée, via  des  stations  de  potabilisation, en eau destinée à la 

consommation humaine (EDCH) (Deblonde,  2013). De ce fait, la présence d’antibiotiques 

dans l’eau potable résulte de la contamination des captages d’eau et illustre la mobilité de ces 

composés dans l’environnement aquatique. En effet, les ressources en eau (eaux de surface et 

eaux souterraines) contaminées par les antibiotiques sont les principales origines de ces 

substances dans l’eau potable.  

4.2 Sources des antibiotiques à usage vétérinaire dans les eaux 

L’administration de produit pharmaceutiques vétérinaire en élevage animal peut avoir 

différents objectifs : thérapeutique, prophylactique ou facteur de croissance. Comme les 

médicaments à usage humain, ils peuvent être administrés par voies externes ou internes.  

Selon Sarmah et al., (2006), les antibiotiques utilisés chez les animaux d’élevage sont 

excrétés sous leur forme active à des taux pouvant aller jusqu’à 95% de la dose administrée. 

En effet, différentes études ont montré la présence des antibiotiques dans les excrétions des 
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animaux d’élevage. Par exemple des concentrations de 20 mg/kg de SA ont été trouvées dans 

du fumier de porc et des concentrations de 300-900 mg/kg de sulfadiméthoxine ont été 

détectées dans des matières fécales fraîches provenant de veaux traités (Mojica et Aga, 

2011). En Europe, plus de 2500 tonnes de tétracyclines sont utilisées chaque année dans le 

traitement vétérinaire, la famille des tétracyclines étant un des plus largement utilisés à ces 

fins. Chez les bovins, 75% de la chlortétracycline et 23% de l’oxytetracycline ingérés sont 

retrouvés dans le fumier (Halling-Sorensen et al., 2002; Mojica et Aga, 2011). Chez les 

porcs, jusqu'à 72% des tétracyclines sont retrouvés dans les excrétions. Zheng et al., (2012) 

ont détecté des tétracyclines à des concentrations de 2.8 à 42.4 µg/kg dans les sols agricoles 

fertilisés avec du fumier de porc en Chine. D’une manière générale, les antibiotiques d’origine 

vétérinaire atteignent les milieux naturels, par l’application du fumier ou par les déjections 

directes des animaux. Une fois dans les sols ils peuvent lixivier ou ruisseler et contaminer 

ainsi les écosystèmes aquatiques de surface et souterrains (Deux sources hydriques 

fondamentales pouvant être, soit directement, soit indirectement, utilisées pour 

l’approvisionnement en eau et pour la consommation humaine et animale). D’autre part, des 

antibiotiques sont libérés directement dans les milieux naturels lors de son utilisation dans 

l’aquaculture (Peralta, 2016). La figure 18 décrit les voies d’entrée des antibiotiques 

d’origine vétérinaire vers les écosystèmes terrestres et aquatiques.  

 

Figure 18 : Voies d'entrée des antibiotiques d'origine vétérinaire vers les  écosystèmes 

naturels (modifié d'après Kemper, 2008). 
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4.2.1 Dans les eaux superficielles  

Les molécules antibiotiques vétérinaires peuvent atteindre les eaux de surface par deux 

voies principales, soit directement par l’aquaculture, soit indirectement par ruissellement de 

sols contaminés par déjections et effluents animales, ce transport est considéré comme une 

voie mineure. 

4.2.1.1 L’Aquaculture  

Dans les aquacultures et les maricultures, les antibiotiques sont administrés aux 

animaux d’élevage par la nourriture. Ces substances sont alors introduites directement dans 

l’environnement aquatique par la nourriture non consommée ou par les excrétions des 

animaux. En effet, Les produits pharmaceutiques vétérinaires utilisés dans l’aquaculture 

pénètrent directement dans les eaux de surface. 

L’administration des antibiotiques se fait majoritairement par inclusion dans la 

nourriture (granulé distribués dans les parcs et cages piscicoles) et par injection. D’après 

Boxall et al., (2004), les granulés d’aliment additionnés d’antibiotiques ne sont qu’en partie 

consommés : une large proportion d’antibiotiques reste ainsi dans l’environnement aquatique 

et peut être distribuée vers les autres compartiments (cas des poissons d’élevage infectés). De 

plus, les molécules antibiotiques sont faiblement absorbées par le tube digestif des poissons et 

sont éliminés en grande partie via les fèces et les urines (Milewski, 2002). 

4.2.1.2 Ruissellement après épandage de fumiers/lisiers sur les sols agricoles  

Dans les fermes, les excrétions des animaux (déjections et effluents animales) sont 

souvent stockées dans des lagunes de rejet ou d’autres structures d’entreposage de fumier et 

ensuite appliquées comme fertilisants sur les sols agricoles (Boxall, 2004). De fait, certains 

résidus médicamenteux restent dans le compartiment sol plus ou moins longtemps et sont 

susceptibles de réagir avec la flore et la faune. Les rejets sur le sol peuvent aussi arriver de 

façon indirecte par l’utilisation d’épandage des fumiers et lisiers issus d’animaux traités 

(Fradin, 2019). La quantité d’antibiotiques apportée de cette façon dans les sols agricoles 

peut atteindre plusieurs centaines de grammes par hectare et par an. Ces substances 

antimicrobiennes d’origine vétérinaire ou agrochimique sont entraînées avec les pluies, vers 

les eaux de surface ou les eaux souterraines (Stamm, 2005 ; Stoob et Schmitt, 2005). 

4.2.2 Dans les eaux souterraines 

Les antibiotiques d’origine animale peuvent atteindre les eaux souterraine 

principalement par l'épandage des déjections animales (fumier, lisier) comme fertilisants à la 

surface des terres agricoles (Frédéric et Yves, 2014; Brown, 2004; Kemper, 2008; Michael 



Chapitre III 
 

59 
 

et al., 2013; Mojica et Aga, 2011). Une fois dans les sols ils peuvent lixivier et contaminer 

ainsi les eaux souterrains.  

Remarque : Les antibiotiques libérés peuvent  aussi se déposer dans les sédiments et être 

ensuite relégués dans l’eau (Cabello, 2006). 

5 Formes des antibiotiques dans les milieux aquatiques  

Les formes, sous lesquelles ces molécules sont retrouvées dans le milieu aquatique, sont 

très variables (Mokh, 2013). Ils peuvent se présentés sous leursformes natives : lorsque les 

molécules sont issues d’épandage direct dans les fermes aquacoles, rejetés par les usines de 

production ou excrétés sans avoir subi de transformation métabolique. Ou sous formes de 

métabolites  dégradés dans le corps ou bio-transformés par les bactéries dans les STEP. Ou 

alors sous formes conjuguées qui sont les métabolites environnementaux résultant de la 

transformation dans l'environnement (par hydrolyse, photolyse...). 

6 Dégradation des antibiotiques en milieu aquatique  

Le devenir des contaminants émergents tels que les antibiotiques dans l'environnement 

aquatique dépendant de leurs propriétés physico-chimiques, des conditions du milieu 

récepteurainsi que des processus de dégradation susceptibles d'entrainer leurs transformations. 

Le terme devenirenglobe les phénomènes de transport et transformation auxquels ces 

molécules vont être soumises.   

6.1 Propriété physico-chimiques 

Les caractéristiquesphysico-chimiques des antibiotiques permettent d’avoir des 

informations concernant le comportement potentiel de ces molécules dans l’environnement 

(Algros, 2005). Ce sont principalement : 

 L’hydrosolubilité : Les antibiotiques dans leur ensemble sont de légèrement 

solubles à fortement solubles dans l’eau. 

 pKa et degré d’ionisation : La constante de dissociation (pKa) représente le degré 

de d’ionisation d’une molécule à un pH connu (Howard, 1989). Elle est influencée 

par le pH environnemental. 

 La constante de Henry ‘Hc’ : C’est le rapport de la concentration d’une molécule 

dans la phase gazeuse sur la concentration en phase aqueuse. Les composés à faible 

Hc auront tendance à rester en phase aqueuse (Howard, 1989). Toutes les familles 

d’antibiotiques ont des Hc très faible < 0,1 Pa.L/mol (Rogers, 1999) ; elles sont 

donc peu volatilisables. 
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 Le coefficient de partage octanol/eau (log Kow) : C’est le rapport entre la 

concentration à l’équilibre d’une substance chimique dans l’octanol et la 

concentration de cette substance dans l’eau (Howard, 1989).  

 Les coefficients de partage carbone-organique-eau (Kd) et (Koc) :  

 Le Kd : C’est le rapport entre la concentration en élément adsorbée et la concentration à 

l’état dissous à l’équilibre (Howard, 1989). 

Le Koc : C’est lerapport entre la quantité adsorbée d’un composé par unité de poids de 

carbone organique du sol ou du sédiment et la concentration en ce même composé en solution 

aqueuse. Il est utilisé pour déterminer la mobilité d’un composé dans les sols (Howard, 

1989).     

Le log Kow et le Kd sont étudiés afin de déterminer la sorption des antibiotiques.  

Selon Algors, (2005), la sorption gouvernée par les caractéristiques intrinsèques de 

l’antibiotique et par les conditions environnementales est un paramètre majeur parce 

qu’elle influence la disponibilité d’une molécule et donc sa dégradation qu’elle soit abiotique 

ou biotique, ainsi que sa quantification par les méthodes analytiques. En plus, elle gouverne la 

répartition d’une molécule dans les phases aqueuses et solides et donc les concentrations dans 

les différentes matrices.    

6.2 Conditions du milieu récepteur  

Ce sont l’un des facteurs qui influencent sur les différents processus de devenir des 

antibiotiques dans l’environnement. Ces conditions sont essentiellement : le pH 

environnemental, les propriétés biologiques du milieu (diversité et activité microbienne et 

fongique, rhizosphère, etc.), et les conditions locales (ex ; température, précipitations, 

rayonnement UV) (Peralta,  2016). 

6.3 Processus de dégradation  

Pour ce qui est des processus de dégradation des antibiotiques dans les milieux 

naturels,  les phénomènes de dégradation  naturelle peut être abiotique ou biotique. 

 

6.3.1 Dégradation abiotique ou chimio-dégradation  

Plusieurs processus interviennent dans la dégradation abiotique  des antibiotiques. En 

effet ils  vont être naturellement atténués avec les processus de dilution et diffusion, 

volatilisation, adsorption par sol, et principalement photodégradation (la photolyse), 

hydrolyseet oxydation ces réactions conduisent à des modifications dans la structure chimique 

de la molécule. 
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6.3.1.1 La photodégradation  

La photodégradation est un processus abiotique intervenant dans le devenir des 

produits pharmaceutiques comme le démontrent plusieurs études (De la Cruz et al., 2012; 

Niu et al., 2013; Ryan et al., 2011; Trovó et al., 2009; Wu et al., 2011). 

 Elle est l’un des principaux mécanismes de réduction des concentrations des 

antibiotiques sensibles à la lumière (quinolones, tétracyclines) dans les eaux de surface 

(Boreen et al, 2004).La réactivité de ces substances à la lumière est due à leurs structures 

moléculaires contenant des groupements fonctionnels capables d’absorber les 

longueursd’onde de la lumière naturelle (350-800 nm) ou de réagir avec des espèces réactives 

(O2singulet et OH•) présentes dans les milieux aquatiques (Boreen et al., 2004). Deux types 

de processus de phototransformation peuvent être distingués: directe ou indirecte : 

 Photolyse direct : Elle se fait par absorption directe des rayons solaires. La 

molécule est excitée par l'absorption d'un photon résultant en une réaction chimique, 

généralement une oxydation (Dąbrowska et Namieśnik, 2004). 

 Photolyse indirect : La photolyse indirect se fait par  réaction avec des réactifs 

intermédiaires transitoires tels que l'oxygène singulet (état excité de l'oxygène 

fondamental), des radicaux hydroxyles ou d'autres espèces très réactives retrouvées 

dans les eaux naturelles) (Trovó et al., 2009). SelonRemucal  (2014),  au cours de 

la photodégradation indirecte, un photo-sensibilisateur naturel (exemple des nitrates 

et des acides humiques) absorbe la lumière et forme des intermédiaires radicalaires 

très réactifs ou encore des peroxydes (R-O-O-R) qui réagissent sur les composés 

ciblés. 

Remarque : Les photodégradations interviennent dans les phénomènes de biodégradation de 

manière significativepour des composés comme le naproxène et le diclofénac (Lin et 

Reinhard, 2005). Produisant des composés parfois plus toxiques que la molécule mère 

(Isidori et al., 2005 ). Lam et Mabury (2005) ont mis en évidence des photoproduits issus de 

défluorination de la fluoxétine par photodégradation. 

Les deux mécanismes de photolyse dépendent des variations de l'intensité du 

rayonnement solaire selon la latitude et la saison (Andreozzi et al., 2003; Jasper et Sedlak, 

2013). Cependant, dans les milieux naturels, la photolyse peut être diminuée par la turbidité 

dans les milieux aquatiques. Ainsi, Les ions inorganiques et la matière organique dissoute 

(MOD) présents dans les milieux naturels peuvent conduire à l'absorption d'énergie lumineuse 
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(Tong et al., 2011) et inhiber le taux de photolyse des composes antibiotiques. (Peralta, 

2016 ; Ariza Castro, 2019). 

6.3.1.2 L’hydrolyse  

L’hydrolyse est le phénomène le plus connu qui est considéré comme une 

transformation spontanée. D’après Andreozzi et al., (2003),  c’est l’un des principaux 

phénomènes de la dégradation  expliquant les basses concentrations des β-lactamines dans les 

eaux. L’anneau β-lactam (anneau azetidinone) est clivé en milieux aqueux aboutissant à la 

formation d’un groupement carboxylique et d’une amine secondaire. Certaines tétracyclines 

semblent aussi être affectées par ce type de dégradation (Halling-Sorensen, 2000). 

Cependant, d’autres classes telles que les quinolones et les sulfonamides semblent être 

résistantes à l’hydrolyse (Kummerer, 2009).Cependant, tous les composés ne sont pas 

sensibles à ce processus de dégradation. Par exemple, les sulfonamides et quinolones sont 

connues pour être résistantes à l’hydrolyse (Cetecioglu et al., 2013). 

6.3.1.3 L’oxydation  

L’oxydation est basée sur la production d’entités radicalaires, notamment, les radicaux 

hydroxyles qui sont des espèces oxydantes les plus puissantes. De ce fait, le radical hydroxyle 

joue un rôle majeur. Les réactions d’oxydation impliquant les radicaux hydroxyles en 

présence de substrats organiques (en milieu aqueux) sont principalement des réactions 

d’addition électrophile et des réactions d’abstraction d’hydrogène (Mezghich, 2017). En 

effet, les études récentes (Zhang et Huang, 2005) démontrent que les quinolones sont 

oxydées rapidement par les oxydes de Mn (IV). Ces processus réactifs ont plus d’importance 

dans les milieux terrestres, étant donné la présence commune des oxydes de manganèse dans 

les sols et les sédiments, mais contribuent à la diminution des concentrations de ces 

antibiotiques dans les zones agricoles (Mokh, 2013). 

 

6.3.2 Dégradation biotique : la biodégradation 

 La biodégradation est considérée comme un important atténuateur naturel des 

RdM.Les microorganismes naturels du milieu consomment les produits organiques, en 

l'occurrence des RdM et s'en servent comme une source d'énergie pour se développer. Dans ce 

processus cité par Ariza Castro, (2019), les RdM subissent des réactions qui entraînent la 

formation de produits de transformation (Ebele et al., 2017). Les micro-

organismesinterviennent dans ce processus comme catalyseurs dans la réaction induisant un 

aspect complexe à la transformation dans les eaux de surface (Mezghich, 2017). 
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 En effet, la biodégradation des composées antibiotiques s’est révélée être faible pour 

la plupart des composés étudiés (Alexy et al., 2004; Girardia et al., 2011; Zhang et al., 

2012). Alexy et al., (2004) ont étudié la biodégradation de 18 antibiotiques en condition 

anaérobie, leurs résultats ont montré qu'il n’y a pas de biodégradation pour 17 des 18 

molécules étudiées dont l’érythromycine, la tétracycline, le triméthoprime, le 

sulfaméthoxazole, l’ofloxacine et la vancomycine. Cependant, le potentiel de biodégradabilité 

entre les différentes molécules et les différentes études reste très variable. Par exemple, 

Bertelkamp et al., (2014) ont observé que le trimethoprime était une molécule biodégradable, 

tandis que le SMX était plus persistant avec des coefficients de biodégradabilité nuls ou très 

faibles (Peralta, 2016).  

 Par ailleurs, Les résultats des tests effectués en laboratoire, tel que le test ISO  (Norme 

ISO 11734:1995) classent les antibiotiques comme étant des produits non-biodégradables. 

6.4 Le phénomène de bioaccumulation   

 le potentiel de bioaccumulation des antibiotiques dans les organismes et les chaines 

trophiques a été mis en évidence (Puckowski  et al., 2016), même si les connaissances à ce 

sujet sont encore très faibles. Par exemple, Hu et al., (2010) ont observé que la distribution 

des antibiotiques dans les végétales étudiés était dans la séquence suivante : Feuille. Tiges 

ensuite racines. 

 En 2016, Valdés et al., ont observé la bioaccumulation des antibiotiques dans des 

espèces sauvages des poissons. Dans cette étude, vingt produits pharmaceutiques ont 

étéobservés chez Gambusia affinis et quinze chez Jenynsia multidentata en lien avec la 

pollution de la rivière Suquía, dans la province de Cordoba (Argentina). Chen et al., (2015) 

ont étudié la bioaccumulation dans six fermes aquacoles marins situés dans l'île Hailing, 

Chine du Sud. L’Erythromycine a été l’antibiotique observe majoritairement chez le crustacé 

Fenneropenaeus penicillatus au stade adulte, a des concentrations allant de 2498 au 15090 

ng/g (Peralta, 2016). 

 

7 Risques sanitaires de la contamination d’eaux en antibiotiques sur la santé 

humaine  

La problématique de la contamination des milieux naturels par antibiotiques n’est pas 

seulement liée à la présence de la molécule mère, mais aussi à la formation des métabolites 

dans les organismes ou lors de sa dégradation. Par ailleurs, la toxicité de ces composées de 

dégradation peut parfois être du même ordre ou plus élevée que celle du composée parent 
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(Han et al., 2016; Hiba et al., 2016). Cette contamination peut induire des effets indésirables 

et des problèmes pour l’environnement et pour la santé de l’être humain :  

- Développement des populations microbiennes résistantes, incluant des organismes 

pathogènes (Goni-Urriza et al., 2000; Nwosu, 2001; Sengelov et al., 2003; Davies et 

Davies, 2010; Negreanu et al., 2012). 

- Altération de la structure des populations microbiennes naturelles et de la physiologie 

des microorganismes, induisant des perturbations des cycles biogéochimiques (Alexy 

et al., 2004 ; Martinez, 2009; Schauss et al., 2009). 

- Impacts toxicologiques. (Peralta,  2016). 

Les données  toxicologiques disponibles sont issues des dossiers d'autorisation de mise 

sur  le  marché (AMM). Elles correspondent aux doses efficaces et toxiques destinées à 

évaluer les effets à court ou moyen terme, avec des doses thérapeutiques, et non les effets  

chroniques avec de petites dosessur la durée de la vie. 

7.1 Voies d’exposition pour l’homme  

L’exposition  humaine aux  résidus de médicaments présents dans l’environnement est  

quasi-inévitable. Aucun milieu aquatique (eaux souterraines, eaux de surface, eaux traitées, 

eau destinée à la consommation humaine) n’est totalement exempt de contamination par 

desprincipes actifs (Deblonde, 2013). En effet, divers modes d’exposition de l’homme aux 

résidus de médicaments sont envisageables.Le principal estl’absorption des eaux destinées à 

la consommation humaine, c’est sans doute le cas le plus facile à étudier : en considérant les 

concentrations des molécules identifiées et en tenant compte des indices et de la durée de 

consommation, il est possible d’évaluer les doses journalières ou vie entière qui sont 

absorbées en moyenne par une population (Académie Nationale de Pharmacie, 2008). Les 

autres voies de pénétration (cutanée, pulmonaire) restent très minoritaires et négligeables, si 

on exclut les risques professionnels. 

7.2 Nocivité et risques  

D’après l’Académie Nationale de Pharmacie (2008), Les risques pour l’homme liés à 

l’absorption éventuelle de petites doses de résidus de médicaments pendant la vie entière sont 

totalement inconnus. Pour les antibiotiques présents dans l’eau potable, les risques pour 

l’homme sont à la fois directs et indirects : 

o Le principal risque indirect est lié au développement des souches des bactéries 

résistantes aux antibiotiques.  
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o Les risques directs sont liés à l’exposition chronique de l’homme aux résidus de 

médicaments, par contact avec l’eau ou par consommation d’eau et/ou poisson. 

7.2.1 Effets directs par la consommation de l’eau potable 

Les risques sanitaires liés aux résidus de médicaments retrouvés dans les eaux 

destinées à la consommation humaine ont été étudiés. Selon le rapport de l’ANSES (2013), 

les risques liés à l’ingestion de médicaments via l’EDCH sont considérés comme négligeable. 

Notamment, l’ingestion d’antibiotiques par l’eau du robinet est également possible 

puisqu’une étude italienne a montré que la tylosine y est présente à des teneurs de 0,6 à 1,7 

ng/L (Zuccato et al., 2000). En effet, les faibles concentrations (0,1 - 5 ng/L) d’antibiotiques 

trouvées dans l’eau potable ont rendu difficile d’étudier leurs effets sur la santé humaine. 

Comparées aux doses recommandées pour les adultes (Conseil du médicament, 2005), ces 

concentrations sont moyennement 109 fois plus faibles. Même si l’on détermine la quantité 

totale d’un antibiotique ingérée durant une période de 70 ans (en supposant une 

consommation journalière de 2L d’eau potable contaminée avec 2 ng/L d’ofloxacine) celle-ci 

est encore environ 2500 fois inférieure à la dose journalière recommandée pour un patient.  

Néanmoins, des études récentes démontrent que les effets sur la santé humaine sont possibles 

surtout pour les fœtus et les jeunes enfants (Pomati et al., 2008), lorsqu’on considère l'effet 

combiné des mélanges de substances pharmaceutiques. Yargeau et ses collaborateurs 

montrent que l’exposition des cellules humaines à des produits de dégradation de l’ozonation 

de sulfaméthoxazole cause des changements de morphologie, indiquant ainsi la possibilité 

d’effets sur la santé humaine par l’ingestion d’eau potable contaminée (Yargeau et al.,  

2008). En 2005, Ternak propose une hypothèse d’après laquelle les traces des antibiotiques 

dans la nourriture et dans l’eau potable peuvent agir comme des promoteurs de la croissance 

et de l’obésité chez les humains, de façon similaire à ce qui est observé chez les animaux de 

rente.  (Mokh, 2013). 

7.2.2 Effet indirect par le développement de la résistance bactérienne aux 

antibiotiques 

L’environnement est pollué à la fois par les microorganismes résistants d’origine 

humaine et animale, et par des concentrations résiduelles d’antibiotiques. Ces deux types de 

pollutions favorisent l’émergence de nouvelles résistances aux antibiotiques et leurs transferts 

entre espèces bactériennes. De ce fait, L’antibiorésistance est un phénomène complexe et 

ancien, devenu un problème majeur en santé humaine et animale du fait des effets combinés 

de trois acteurs (Maurin, 2018). 
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 La surconsommation des antibiotiques depuis plusieurs décennies ; 

 La grande plasticité génomique et donc l’adaptabilité des bactéries à la pression de 

sélection exercée par ces molécules ; 

 Les échanges permanents entre les trois grands réservoirs de gènes de résistance que 

sont l’environnement, les animaux et l’homme (Figure 19). 

 

Figure 19 : Les échanges entre les différents réservoirs de gènes de résistance (Bulletin 

CClin-Arlin, 2017). 

 Selon Algros et Jourdain (2007), Le lien entre la présence dans les effluents de 

bactéries avec un profil particulier de résistance et la concentration en résidus de médicaments 

n’est pas établi de façon certaine. En effet, la contribution potentielle d’antibiotiques au 

développement de la résistance chez les bactéries présentes dans l’eau est l’une des 

principales inquiétudes de la communauté scientifique par rapport à la présence de ces 

molécules dans l’environnement aquatique. 

7.2.2.1 L’antibiorésistance 

La résistance aux antibiotiques également appelée « antibiorésistance » est un 

phénomène naturel chez les bactéries face aux antibiotiques qui sont initialement des 

molécules produites par d’autres micro-organismes. Cependant, la surconsommation des 

antibiotiques et leurs mauvais usages favorisent l’émergence des bactéries antibiorésistantes 
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dans tous les écosystèmes (humains, animaux, sols, eaux…). En général, il y a une relation 

étroite entre la quantité d’antibiotiques utilisée et le degré de développement de la résistance. 

À titre d’exemple,  dans les pays industrialisés, Albrich et al., (2004) montrent une 

corrélation positive entre la quantité d’antibiotiques utilisés par habitant et le pourcentage de 

souches de Streptococcus pneumoniae résistantes à la pénicilline et aux macrolides.     

L’antibiorésistance est définie comme la capacité d’un micro-organisme à désactiver 

l’effet toxique des antibiotiques par l’acquisition de mécanismes de protection c’est-à-dire 

l’acquisition de compétences de résistance portées par des fragments de matériel génétique  

(Helms et al., 2005). Elle provient aussi de l’absence de cible de l’antibiotique sur une 

bactérie et des zones de sélection prioritaire telles que les élevages ou les établissements de 

soins. 

Plus préoccupante, on parle de la résistance acquise qui résulte d’une modification du 

capital génétique bactérien et confère une tolérance à des concentrations plus élevées que 

celles qui inhibent les souches sensibles de la même espèce contrairement à la résistance 

naturelle quifait référence à un caractère intrinsèque d’une espèce, elle est stable et transmise 

à la descendance (Davies et Davies, 2010; Van Hoek et al., 2011). 

 Ainsi, la présence d’antimicrobiens dans l’intestin des humains et des animaux traités 

contribue au développement des gènes des bactéries résistantes pouvant être excrétés dans les 

fèces et se propager dans les eaux usées, les boues, le fumier ou dans les sols. 

7.2.2.2 Mécanismes de développement de l’antibiorésistance chez les bactéries 

Le développement de la résistance des bactéries aux antibiotiques est rendu possible et  

elles peuvent devenir moins sensibles à ces substances grâce à différents mécanismes : 

 Production d’enzymes inactivatrices (pénicillinases, céphalosporinases, β-lactamases à 

spectre étendu) favorise la dégradation des antibiotiques en modifiant leurs structures 

chimiques (ouverture du cycle β-lactame en ce qui concerne les β-lactamines). 

 Modification de la cible de l’antibiotique. 

 Diminution de la pénétration ou de l’accumulation intrabactérienne des antibiotiques 

par des porines, des mécanismes d’efflux des antibiotiques. 

 Mutation sur des gènes communs, qui étendent le spectre de résistance de ces mutants 

(mutation d’enzymes : PLP pour les β-lactamines, méthylase pour les macrolides, 

topoisomérase IV pour les fluoroquinolones,...) (Figure 21). 
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 Transfert de gènes de résistance bactérienne via des éléments génétiques mobiles tels 

que, les plasmides ou les transposons entre des micro-organismes par conjugaison, 

transformation ou par transduction (Figure 21). 

 Croissance de la pression de sélection qui entraîne le développement d’organismes 

résistants au détriment des organismes vulnérables (Merceron, 2016; Kouadio, 2009; 

Davies et Davies, 2010; Nwosu, 2001). 

 

Figure 20 : Principaux mécanismes de résistance bactérienne aux antibiotiques 

(Merceron,  2016). 

 

Figure 21 : Voies d'acquisition de résistance bactérienne aux antibiotiques par mutation et 

transfert du matériel génétique (Merceron, 2016). 
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Remarque : Les résistances chromosomiques ne concernent en général qu’un antibiotique ou 

une famille d’antibiotiques. Alors que les résistances plasmidiques peuvent quant à elles 

concerner plusieurs antibiotiques, voire plusieurs familles d’antibiotiques. Elles représentent 

le mécanisme le plus répandu, soit 80% des résistances acquises (Inserm, 2018). 

 

7.2.2.3 Diffusion debactéries antibiorésistantes dans le milieu hydrique  

En ce qui concerne le milieu hydrique la compréhension de l’évolution spatiale et/ou 

temporelle des profils d’antibiorésistance chez les bactéries aquatiques (bactéries indicatrices 

de contamination fécale et bactéries de l’environnement) est particulièrement intéressante. 

L’usage  de l’eau par l’homme sous forme de boisson, usage alimentaire ou soins est un 

facteur favorisant cette antibiorésistance. De fait, la présence de bactéries résistantes est 

rapportée dans les eaux continentales et côtières polluées (Attrassi, 1993 ; Parveen, 1997 ; 

Kessie, 1998), dans les rejets de stations de traitement des eaux usées, dans les sédiments de 

piscicultures (Depaola, 1995), dans les effluents d’hôpitaux (Kralikova, 1984). 

Cependant,l’existence dans la nature d’un contact permanent avec des organismes producteur 

d’antibiotiques (champignons, actinomycètes) et dans un environnement pauvre en 

nutriments, augmente une résistance naturelle chez les bactéries d’eauxisolées de sites 

apparemment dépourvus d’impact humain ou animal (Delery, 1999). 

D’après Lévi, (2006), les études publiées sur la recherche de bactéries antibiorésistantes 

dans les eaux de surface douces ou salées, souterraines, potables, usées, embouteillées, 

montrent que dans chaque type d’eau il est décelé, selon les protocoles employés, les espèces 

bactériennes recherchées et la gamme d’antibiotiques utilisée, des présences de résistance. Le 

phénomène est observé que ce soit dans des zones géographiques à forte densité urbaine ou 

dans des zones beaucoup moins peuplées, dans des pays développés ou des pays en 

développement. Le tableau ci-dessous montre quelques exemples de cette diversité : 

 

 

 

 

 

 

 

 



Chapitre III 
 

70 
 

Tableau 20 : Exemples de bactéries antibiorésistantes décelées dans différents types d’eau. 

Type d’eau Bactéries antibiorésistantes Lieu de détection Référence 

Eaux usées 

 

- 30 % de Campylobaer 

 

- 6 à 6 % des Salmonella isolées 
résistantes à divers 

antibiotiques. 

- \ 

 

- La Moselle.  

- Koenraad et al 

(1994). 

- Schwartzbrod et al, 
(2008). 

Eaux de 

surface 

- 92 % d’Escherichia coli 
résistantes à l’ampicilline. 

- 18 à 55 % d’E. coli résistantes à 

divers antibiotiques. 

- 20 à 60 %des coliformes 
résistants à diversantibiotiques. 

- 42 % des Enterobacter faecalis 

résistantes à la tétracycline. 
- 50-60 % des Salmonella 

résistantes à au moins un 

antibiotique. 

- À Bagdad. 
 

- En Chine. 

 

- En Inde.  
 

- Aux Canaries. 

 
- À Malaga. 

- Al-Ghazali et al. 
(1988). 

- Lee et al (1991). 

 

- Baghel et al (2003). 
 

- Junco et al (2001). 

 
- Morinigo et al 

(1990). 

Eaux 

souterraines 

- 60 % des coliformes 
multirésistants. 

- en Virginie 
(États-Unis). 

- Mac Keon et al 
(1995). 

Eaux potables - 100% des Aeromonas 

hydrophila et 88% des 
Klebsiella pneumoniae résistent 

à l’ampicilline. 

- 87 % des isolats de 

Pappetropoulou et al résistants 
à deux ou plus de deux 

antibiotiques. 

- Le Pas-de-

Calais. 
 

 

- En Grèce 

- Leclerc et al, 

(1978). 
 

 

- Pappetropoulou et 

al (1994). 

Eaux 

embouteillées 

- 50 % des Acinetobacter 
résistantes à l’acide nalidixique 

40 % des Pseudomonas à 

l’ampicilline comme 50 % des 

Flavobacterium. 

- En Italie - Massa et al (1995). 

 

Selon l’avis de l’Afssa (2006), sur les mécanismes de transfert dans l'environnement de 

bactéries résistantes aboutissant à leur présence dans les EDCH peuvent être décrits suivant 

trois niveaux :  

 Le premier niveau représente les réservoirs ou sources émetteurs soumis à des 

traitements préventifs ou curatifs par des antibiotiques : élevages et hommes pour la 

source fécale (source majoritaire) et piscicultures; 

 Le deuxième niveau représente les environnements terrestres ou aquatiques qui ont à la 

fois un rôle de barrière et un rôle source (lorsque le milieu est favorable aux transferts de 

gènes ou aux sélections de bactéries antibiorésistantes): sols, stations d’épuration, eaux 

environnementales ; 
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 Le troisième niveau représente l’action de barrière des filières de traitement d’eau 

destinée à la consommation humaine, vis à vis de toutes les bactéries; toutefois les 

biofilms des installations de production et de distribution pourraient jouer un rôle de 

source sans que cela ait été démontré (Afssa, 2006). 

7.2.2.4 Effets sur la santé humaine par consommation d’eau de boisson  

L’antibiorésistance est identifiée par l’Organisation mondiale de la santé (OMS) 

comme l'une des menaces les plus sérieuses pour la santé publique.  La possible émergence de 

souches résistantes de bactéries dans les environnements les plus contaminés par des résidus 

d’antibiotiques et la transmission de ces bactéries à l’homme via la consommation d’eau est 

assez peu documentée (Merceron, 2016). 

D’après Delery, (1999), l’être humain peut être exposé de plusieurs manières à de l’eau 

contenant des bactéries résistantes d’origine fécale ou aquatique : par consommation de 

denrées alimentaires d’origine hydrique (coquillages, crustacés, poissons) et de façon 

beaucoup moins fréquente d’eau de boisson non traitée (puits privés), par la consommation de 

végétaux irrigués par de l’eau non traitée contaminée par des bactéries résistantes pathogènes 

ou saprophytes ou par l’intermédiaire des eaux récréatives, par consommation d’eau de 

distribution publique contenant des bactéries hydriques résistantes. Pour que cette exposition 

soit en définitive préjudiciable à l’homme il faudrait que les événements suivants soient 

réalisés : 

a) Transmission hydrique d’un pathogène résistant d’origine humaine ou animale ou 

passage des déterminants de la résistance des bactéries non pathogènes de l’eau aux 

bactéries commensales humaines et passage des déterminants de la résistance des 

bactéries commensales humaines à des bactéries humaines pathogènes. 

b) Expression de la maladie. 

c)  Traitement de l’infection résultante avec un antibiotique vis à vis duquel la bactérie est 

résistante : échec thérapeutique (Delery, 1999). 

En effet, le vrai problème de l’antibiorésistance concerne le maladedont l’infection ne 

peut être traitée correctement parce que labactérie responsable de la contamination est 

résistante à plusieursantibiotiques.Concernantune éventuelle transmission par l’eau potable, il 

faut que lasouche bactérienne pathogène ou opportuniste ayant développéou acquis la 

compétence de résistance ait la capacité de survivreet/ou se multiplier dans cet 

environnement, n’ait pas pour uneraison inconnue été éliminée par les filières de traitement, 

puis aitpu infecter le sujet sensible avec une dose infectieuse suffisante.Il faut ensuite que ces 
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bactéries survivent à leur transit dans lavoie digestive pour présenter alors une capacité à 

coloniser letube digestif au détriment des autres espèces de flore de barrièreet finalement être 

en capacité de développer la maladie (Lévi, 2006). Notamment, la libération de bactéries 

résistantes dans l'environnement peut accroître le risque de propagation et d'apparition de 

l'antibiorésistance chez les germes pathogènes. Toutefois, aucun seuil n'a encore été fixé. Il 

s'avère en effet délicat d'évaluer le risque sanitaire puisque le danger dépend de l'hôte et du 

type de résistance : une résistance aux antibiotiques sera ainsi jugée beaucoup moins 

dangereuse chez des bactéries inoffensives que chez des pathogènes. De même, les 

pathogènes antibiorésistants capables de survivre et de se propager dans l'environnement sont 

plus inquiétants que ceux qui ne se transmettent que d'un être humain à un autre. C'est ce que 

montre le cas des entérobactéries (Zurfluh, et al., 2013). 

 Cependant, la consommation d’eau dite « du robinet » dans les pays qui contrôlent 

leurs processus de traitement représente un risque faible pour la santé de l’homme. L’eau de 

boisson n’est sans doute pas la source principale de gènes de résistance (Delery, 1999).  En 

France, L’ANSES considère que les eaux destinées à la consommation humaine, à la suite des 

traitements de potabilisation (qui constituent plusieurs barrières vis-à-vis de la contamination 

par des bactéries éventuellement antibiorésistantes), ne peuvent être considérées comme une 

voie d'exposition pouvant entraîner des conséquences sur la santé humaine (Afssa, 2006). 

Néanmoins, il est important de noter que dans dede nombreux pays du monde, l’eau 

est consommée sans traitement. Les auteurs d’une étude portant sur l’incidence de la 

résistance aux antibiotiques dans la florefécale aérobie en Inde (Young, 1993) ont postulé que 

les bactéries commensales intestinales multirésistantes qu’ils avaient retrouvées chez des 

individus sains résultaient probablement de l’ingestion d’eau contenant des bactéries 

résistantes qui auraient donné des gènes de résistance à des bactéries intestinales humaines 

pendant leur passage dans le tube digestif. En Inde, la présence de bactéries coliformes 

portant une résistance plasmidique aux antibiotiques est courante dans l’intestin humain 

(Gaur, 1992). Dans les régions tropicales où les Shigelloses et les Salmonelloses sont 

endémiques et de plus en plus fréquentes, les épidémies de souches multirésistantes 

apparaissent. La présence de bactéries résistantes dans l’eau de boisson pourrait donc poser un 

problème de la santé publique (Delery, 1999). 

Les chercheurs restent prudents quant au risque encouru sur le long terme, notamment par 

certaines populations plus vulnérables (enfants, femmes enceintes, malades auto-immuns) 

(Office International de l’eau, 2013). 
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7.2.3 Effets des antibiotiques au sein des mélanges complexes de polluant 

Des interrogations subsistent quant aux effets engendrés par la présence de composés 

en mélange, susceptibles d’agir de manière synergique, augmentant ainsi le risque pour les 

individus exposés (Office International de l’eau, 2013). De ce fait, de manière strictement 

identique à toutes les autres molécules chimiques, l’évaluation des risques doit porter sur leurs 

effets toxiques ou allergisants lorsqu’elles se trouvent à l’état de traces au sein des mélanges 

complexes de polluants dans les eaux d’égouts et les eaux superficielles et vérifier qu’elles ne 

peuvent  franchir les étapes de potabilisation (Lévi, 2006). 

Une étude (Pomati, et al., 2006), s’est intéressée aux effets de treize substances 

pharmaceutiques en mélanges à des concentrations proches de celles rencontrées dans 

l’environnement (de l’ordre du ng/L). Le mélange comprenait de l’aténolol, du bézafibrate, de 

la carbamazépine, du cyclophosphamide, de la ciprofloxacine, de l’ofloxacine, de la 

lincomycine, du sulfaméthoxazole, du furosémide, de l’hydrochlorothiazide, de l’ibuprofène, 

de la ranitidine, et du salbutamol. À des niveaux d’exposition semblables à ceux de 

l’environnement, le mélange inhibe la croissance de cellules embryonnaires humaines 

(HEK293), jusqu'à 30%. Des changements structuraux sont aussi observés sur ces cellules, 

mais aucune preuve d’apoptose n’a été mise en évidence. En outre, le mélange de composés 

pharmaceutiques induit une activation de protéines kinases et une surexpression de 

glutathion-transférase. Un effet sur la mitose a également été repéré, par l’accumulation des 

cellules en phase G2/M du cycle cellulaire. Cela serait dû à la stimulation de l’expression des 

gènes p16 et p21, intervenant dans la régulation du cycle cellulaire (Merceron, 2016). 

 

7.2.4 Effets sur la santé humaine par consommation de poisson 

 L’excès d’utilisation des antibiotiques en aquaculture engendre un autre problème, 

celui de la contamination des poissons et coquillages commercialisés à l’origine de l’ingestion 

inconsciente d’antibiotiques par l’homme (Académie Nationale de Pharmacie, 2008). Cela 

conduit à l’altération potentielle de la flore intestinale normale. Cela augmente aussi la 

susceptibilité aux infections et la présence de bactéries antibiorésistantes. Une augmentation 

des risques de problèmes allergiques et toxiques qui seront d’autant plus difficiles à 

diagnostiquer (Grave et al., 1996 et 1999 ; McDermot et al., 2002 ; Goldburg et al., 2001 

;Greenless, 2003 ; Cabello, 2003 et 2004 ; Angulo et al.,  2004; Salyers et al., 2004).  

Un autre phénomène des plus dangereux est également déclenché. Ce sont les échanges de 

gènes de résistance qui peuvent se produire entre les bactéries de l’environnement des fermes 
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piscicoles et les bactéries de l’environnement terrestre, y compris des bactéries pathogènes 

pour les animaux et pour l’homme (Rhodes et al., 2000 ; Sorum, 2006). Par exemple, il y a 

des évidences moléculaires et épidémiologiques qui indiquent que des bactéries pathogènes 

pour le poisson comme les Aeromonas peuvent transmettre et partager des déterminants de 

résistance aux antibiotiques avec des Escherichia coli isolés chez l’homme (Rhodes et al., 

2000; Sorum, 2000 ; L’Abée-Lund et Sorum, 2001; Sorum et L’Abée-Lund, 2002; 

Sorum, 2006). Les exemples de ces transferts de résistance entre les agents pathogènes pour 

les poissons et ceux de l’homme sont d’ailleurs assez nombreux (Cabello, 2006). Cette 

ingestion, qui concerne aussi les viandes, peut également générer des problèmes d’allergie et 

de toxicité qui sont difficiles à diagnostiquer en l’absence d’information préventive. Les 

mêmes problèmes d’allergie et de toxicité peuvent aussi apparaître chez les ouvriers qui 

manipulent ces poissons dans les fermes piscicoles où ces antibiotiques sont au contact 

cutané, intestinal et pulmonaire (Alderman et Hastings, 1998 ; Cabello, 2004 et 2006). 

 

8 D’autres effets indésirables des antibiotiques 

 Comme tous médicaments, les antibiotiques comportent quelques effets indésirables, 

variables selon les molécules (et la famille). Pour la plupart, ils ont plusieurs effets dose-

dépendants qu’on peut mettre en évidence chez l’animal. Ils peuvent être soit 

pharmacologique (bénins) soit toxiques (les accidents d’ordre bactériologique : "déséquilibres 

des flores commensales, sélection de souches résistantes...", réactions d’hypersensibilité…) 

(vidal.fr). 

8.1 Les réactions allergiques  

Certaines classes de béta-lactamines et sulfamides entraîne des réactions allergiques 

par l'organisme, qui ils peuvent survenir immédiatement ou quelques jours après la prise du 

médicament. En effet, les réactions allergiques peuvent toucher tous les organes, notamment 

la peau. Elles se manifestent de différentes manières : démangeaisons, urticaire, éruption de 

boutons, et plus rarement, éruption bulleuse potentiellement grave (des cloques se forment, la 

peau se décolle…) (vidal.fr). 

8.2 Les troubles digestifs   

Les antibiotiques peuvent agir de deux façons sur le tube digestif : D’une part, certains 

d’entre eux ont un effet direct sur son fonctionnement, en provoquant des nausées, des 

vomissements ou des diarrhées (en accélérant le transit intestinal). D’autre part, tous les 

antibiotiques perturbent le microbiote intestinal, qu’ils détruisent de manière plus ou moins 
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accentuée. L’équilibre de cette flore étant modifié, la digestion et le fonctionnement de 

l’intestin sont perturbés. Cela peut provoquer des maux de ventre, des diarrhées ou des 

ballonnements (vidal.fr). 

8.3 D’autres effets   

Certains antibiotiques sont toxiques pour les reins (telle que la gentamicine), le foie, 

ou les oreilles, les nerfs. De plus, les quinolones, elles peuvent entraîner la photosensibilité; 

donc, Il faut éviter de s'exposer aux rayons UV (soleil, lampe à bronzer) pendant le traitement. 

Les tétracyclines sont contre-indiquées chez les enfants de moins de 8 ans car elles peuvent 

causer l’apparition de taches jaunes sur les dents, en agissant sur la minéralisation osseuse et 

dentaire par chélation du calcium (Mansour, 2015 ; vidal.fr).Néanmoins, certains de ces 

effets indésirables peuvent être suffisamment graves pour mettre la vie de l’homme (ou 

l'animale) en danger ou être responsables de séquelles irréversibles. Alors que, le surdosage 

d'antibiotiques est l'un des facteurs responsables de ces effets. 

9 Effets d’accumulation des antibiotiques dans les eaux douces 

L’accumulation et la persistance des antibiotiques dans l’environnement peuvent 

produire des effets néfastes, dans l’écosystème aquatique ou terrestre, même à de faibles 

concentrations auxquelles ils sont détectés. Donc, il faut mesurer la toxicité des antibiotiques 

en les eaux douces pour détecter son impact sur la biodiversité (Mansour,  2015). Les tests 

écotoxicologiques évaluent la toxicité des antibiotiques et sont des tests standardisés, réalisés 

sur des organismes spécifiques et dans la plupart des cas, la concentration efficace médiane ou 

« CE50 » est mesurée. La CE50 mesure quelle concentration de l’antibiotique induit une 

réponse de l’organisme à 50%. En 1996, la Commission européenne a défini un classement 

des antibiotiques en fonction de leur CE50 (Danner, et al., 2019); dans le tableau suivant :  

Tableau 21 : Classification des antibiotiques en fonction de leur CE50 (Commission UE, 

1996 ; Petrie et al., 2014). 

CH50 Classification 

entre 10 et 100 mg/l Nocifs pour les organismes aquatiques 

entre 1 et 10 mg/l Toxique pour les organismes aquatiques 

inférieurs à 1 mg/l Très toxiques pour les organismes aquatiques 

 

Plusieurs autres études ont mis en évidence des altérations de populations aquatiques 

reliées de façon certaine à la présence des substances des antibiotiques dans l’eau. Des effets 

ont été détectés sur les unicellulaires d’eau douce (Algue bleu vert) : Les communautés 

bactériennes naturelles semblent donc être les plus vulnérables aux antibiotiques détectés dans 
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les eaux douces. Moins fréquent chez les algues unicellulaires (Cyanobacteries), mais vrai 

(Danner, et al., 2019).  

D’autres effets ont également été recensés sur les organismes pluricellulaires d’eau 

douce. Ils sont néanmoins moins sensibles aux antibiotiques avec des valeurs de CE50 

comprises entre 10 et 1000 mg/l et potentiellement non impactées par les concentrations 

trouvées dans les eaux douces (Danner, et al., 2019). Les organismes pluricellulaires 

(organismes supérieurs) ne sont pas épargnés. La contamination des eaux par les antibiotiques 

peut inhiber l’activité des communautés bactériennes fonctionnelles et/ou produire des 

microorganismes résistants, causant de sérieux problèmes pour la santé publique. A savoir, 

des difficultés au niveau du traitement des pathologies, et le déséquilibre des écosystèmes 

microbiens (Bailón-Pérez, et al., 2008). De plus, les études de Luis Campos et al., 2001 et 

de Costanzo, et al.,2005, ont montré, que certains antibiotiques tels que l’erythromycine, 

l’amoxicilline et l’oxytétracycline inhibent l’activité des communautés microbiennes 

nitrifiantes et dénitrifiantes. 

9.1 Les antibiotiques les plus préoccupants dans les eaux douces  

Certains antibiotiques comme la ciprofloxacine et l’ofloxacine, figurant parmi les 

antibiotiques les plus puissants à faibles concentrations (Bengtsson-Palme et Larsson, 2016), 

sont trouvés à des concentrations relativement élevées dans les eaux douces (Aus der Beek et 

al., 2016; Feitosa-Felizzola et Chiron, 2009; Ginebreda et al., 2010). 

Tableau 22 : Les CE50 des antibiotiques dans eaux (Danner, et al., 2019). 

Antibiotique CE50 Concentrations détectées 

dans les eaux 

Ciprofloxacine Mycrocystis aeruginosa à 5 μg/l 

(Halling-Sørensen et al., 2000) et 

17 μg/l (Robinson etal., 2005) 

14,33 µg/l en Afrique du Sud 

(Agunbiade et Moodley, 2016) 

9,66 μg/l en France (Feitosa- 

Felizzola et Chiron, 2009) 

Ofloxacine Vibrio fischeri à 0,09 μg/l 

 
et Pseudokirchnella subcapitata à 

4,74 μg/l (Ferrari et al., 2004) 

17,7 μg/l en Asie (aus der 

Beek et al., 2016) et jusqu’à 
8,7 μg/l en Espagne 

(Ginebreda etal., 2010) 

chloramphénicol, 

érythromycine, 
norfloxacine, 

l’oxytétracycline, 

streptomycine et tylosine 

classés dans la catégorie «très 

toxique» pour les organismes 
aquatiques (Commission 

européenne, 1996; Petrie et al., 

2014) 

concentrations supérieures à 1 

μg/l 

 



 

 
 

 

 

 

 

Chapitre IV : Procédés de 

traitement des eaux 

contaminées par les résidus de 

médicaments « RdM » 

 

 



Chapitre IV 

77 
 

Procédés et Traitements des eaux contaminées par des RdM 

Il est impératif de réduire la contamination des eaux par les résidus de médicaments 

RdM, avant leur rejet dans le milieu naturel. De nombreuses opérations de traitement sont 

déjà utilisées mais ne permettent pas d’éliminer complètement ces molécules, des méthodes 

complémentaires sont actuellement développées.Le traitement des eaux usées se divise en 

deux grandes étapes : le prétraitement et l’épuration. Une fois prétraité, l’effluent va subir un 

traitement secondaire avant le rejet dans le milieu naturel ou sa réutilisation. Les principales 

techniques de ce traitement peuvent être classées en deux catégories : l’épuration par voie 

biologique (ou biodégradation) et les traitements par voie physico-chimique (Le Freche, 

2013). 

 Dans cette partie on décrit très brièvement et de manière non exhaustive, les travaux 

qui ont mis en évidence l’élimination de  l’Amoxicilline, du Paracétamol, et du Diclofénac, 

en raison de leur consommation massive et leur concentration élevée dans les milieux 

aquatiques.   

1 l’Amoxicilline 

1.1 Epuration par voie physico-chimique 

 Le développement de procédés innovants tels que les procédés d’oxydation avancée 

POA est nécessaire pour éliminer les résidus de médicamenteux dans les milieux aqueux, en 

raison de la faible efficacité des STEP à les traiter. Les POA sont un ensemble spécifique de 

processus. Ces procédés produisent des espèces oxydantes telles que : OH•, O•, O3 et 

H2O2qui réagissent avec la molécule polluante, soit seules ou en combinaison entre ces 

procédés pour une dégradation plus efficace. La figure 22 représente une liste de l’ensemble 

des POA connus. 

 

Figure 22 : Ensemble des procédés d’oxydation avancée (Baloui, 2018). 
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1.1.1 Elimination de l’Amoxicilline par ozonation 

Elle a été étudiée par  Andreozzi, et al., (2005), Les résultats des expériences 

d'ozonation sur des solutions aqueuses contenant l'AMX indiquent que l'attaque de l'ozone est 

principalement dirigée vers l'anneau phénolique de la molécule étudiée menant à la formation 

d'intermédiaires dérivés d'hydroxy. Aucune preuve d'attaque directe sur l'atome de soufre 

avec formation de sulfoxyde n'a été trouvée. Une enquête cinétique est menée permettant 

d'évaluer la cinétique d'attaque directe de l'ozone et celle des radicaux OH en AMX. Ils ont 

constaté que la constante cinétique de l'attaque directe dépend fortement du pH des solutions. 

La photolyse au peroxyde d'hydrogène a été adoptée avec succès pour évaluer la constante 

d'attaque des radicaux OH contre la molécule d’AMX à pH 5,5 (kOH,AM= 3.93×109 M −1s−1). 

Il est à noter que la valeur trouvée pour kOH,AM peut également être utilisé pour les 

évaluations cinétiques dans l'application de SystèmeH2O 2/UV pour l'élimination de 

l'amoxicilline de l'eau.  

1.1.2 Dégradation par traitement de plasma non thermique 

 Magureanuet al., (2010), ontétudié la dégradation de trois antibiotiques β-lactamines 

(amoxicilline, oxacilline et ampicilline) par traitement de plasma non thermique dans solution 

aqueuse en utilisant une décharge de barrière diélectrique (DBD) en configuration coaxial. Ils 

ont trouvé que l’AMX s'est dégradée après 10 min de traitement au plasma, l'efficacité 

énergétique pour la dégradation de l'amoxicilline était 105 g/kWh. Après 120 min la 

minéralisation de l'amoxicilline dans l'eau de robinet était similaire à celle de l'oxacilline, ce 

qui donnait une proportion de 25.5%.  

1.1.3 Dégradation par procédés Fenton 

 Une étude de Dehghani, Behzadi et de Sekhavatjou (2014), ont été  focalisées sur 

l'évaluation de la faisabilité de l'utilisation du réactif de Fenton pour éliminer l'AMX dans la 

phase aqueuse et déterminer les conditions optimales y compris la concentration initiale 

d'AMX, concentration de H2O 2, concentration de Fe (II), pH et temps de réaction à quatre 

niveaux différents en utilisant la méthode Taguchi pour que la limite standard puisse être 

atteint par un traitement complémentaire supplémentaire.. L'élimination efficace d'AMX aux 

concentrations initiales 10, 100, 200 et 500 mg/L étaient de 68.64, 95.385, 98 et 99.3%, 

respectivement. L'optimisation des processus par la méthode de Taguchi suggère que les 

conditions optimales pour l'élimination de l'AMX dans la phase aqueuse sont les suivantes: 

concentration  initiale d’AMX 500 mg /L, concentration en Fe (II) 5,0 mg/L, concentration 

deH2O 2 500 mg / L, pH 3, et le temps de réaction de 15 min; et le niveau de signification des 
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paramètres étudies étaient 60,228, 26,369, 5,638, 4,373 et 3,392, respectivement. En 

conclusion, cette étude a démontré que le processus de Fenton peut augmenter le taux de 

dégradation de l'AMX dans l'eau polluée et pourrait être utilisé comme étape de prétraitement 

pour l'élimination biologique. Les résultats indiquent également que la conception 

expérimentale de Taguchi peut simplement prédire les conditions optimales pour l’élimination 

de l'AMX dans la phase aqueuse en utilisant le procédé de Fenton. 

1.1.4 Dégradation par électron-fenton en utilisant 𝐥𝐞𝐅𝐞𝟐(𝐒𝐎𝟒) 

 Dans une autre étude, un POA ‘‘électron-fenton’’ (servant de catalyseur à la réaction) 

a été utilisé par Garti (2018) au traitement d'une solution aqueuse synthétique chargée en 

AMX afin d'étudié la dégradation de cet antibiotique et l’influence des paramètres opératoires 

(intensité du courant appliqué, la concentration en ions Fe2+,la température et la concentration 

initiale en AMX) sur la cinétique de dégradation. Les résultats de cette étude montrent qu’au 

bout de 3h d’électrolyse le rendement de dégradation d’AMX était de 95% avec une intensité 

du courant de 600 mA, une concentration initiale en ionsFe2+de 2 mM au bout de 60 min et 

une température élevée le taux de dégradation de l'AMX passe de 66 à 75% lorsque la 

température augmente de 25 à 60C°. L’énergie d’activation apparente (Eapp) est de l'ordre de 

13,15 kJ/mol, Ce résultat, indique que la dégradation de l’AMX en solution aqueuse, par 

procédé électro-Fenton, a besoin d’une faible énergie d’activation et par conséquent, elle peut 

être facilement réalisée. 

1.1.5 Dégradation électrochimique avec l’électrode Cu-𝐏𝐛𝐎 
𝟐
 

 Bian et al. (2019), ont étudié la dégradation électrochimique de l'AMX en solution 

aqueuse avec l’électrode Cu-PbO 
2
et analysé les principaux facteurs d'influence sur la 

dégradation de l'AMX, comme la concentration en Na2SO4 , la concentration initiale d'AMX, 

la densité de courant et la valeur initiale du pH  pour améliorer encore l'activité 

électrocatalytique et étudier les performances des électrodes. les résultats montrent que  

l'élimination optimale d'AMX et la DCO était de 99,4% et 46,3% après 150 min d'électrolyse 

à condition d’électrode 1,0% Cu-PbO 
2
, concentration d'électrolyte 0,1M, concentration 

initiale d’AMX 100 mg/L, densité de courant 30 m A.cm−2, valeur initiale du pH 3,5. Les 

résultats expérimentaux ci-dessus ont démontré que l'électrode Cu-PbO 
2
, peut améliorer 

efficacement la capacité de dégradation électrochimique oxydative et a de grandes 

perspectives d'application dans la dégradation des polluants organiques antibiotiques. 
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1.1.6 Adsorption de l’AMX sur charbon actif 

 En 2016, Limousy et al., ont étudié la capacité d'un charbon actif (CAC) microporeux 

préparé par activation chimique des noyaux d'olive, et caractérisé à l'aide de diverses 

techniques analytiques et de différentes conditions de fonctionnement (concentration initiale, 

12,5–100 mg/L, température, 20–2 °C, temps de contact, 0–7000 min) pour éliminer l'AMX 

des solutions aqueuses. Différentes conditions expérimentales ont été testées afin de 

déterminer le mécanisme d'adsorption et les données de cinétique et d'équilibre 

correspondantes. Les tests d'adsorption ont indiqué que 93% de l'AMX ont été éliminés à 

20°C pour concentration initiale=25 mg/L. De plus, il a été constaté que la capacité 

d’adsorption augmente avec le temps de contact et la température. L’étude cinétique a montré 

que la corrélation la plus élevée a été obtenue pour le modèle cinétique du pseudo-second 

ordre, qui confirme que le processus d'adsorption de l'AMX est principalement la 

chimisorption. La capacité d'adsorption maximale était trouvée à 57,0 et 67,7 mg/g à 25°C 

pour les modèles isothermes Langmuir et Sips, respectivement. Des enquêtes plus 

approfondie sont nécessaires pour estimer la méthode de régénération et pour développer ce 

procédé de traitement à grande échelle. 

 Dans la même année une autre étude a été réalisée par Beriber, (2016), afin d’évaluer 

un procédé d’adsorption-désorption de l’AMX présent dans une solution aqueuse synthétique 

sur un charbon actif à base de pédicelle de date activé chimiquement, et examiner l’influence 

de certains paramètres opératoires sur la capacité d’absorption. Les résultats obtenus montrent 

que la quantité maximale d’absorption de l’AMX est atteinte dans les conditions suivantes : 

c0= 200mg/L ; CA=1g/L ; T= 20±1°C ; pH= 5.3 ; t= 40 min. l’analyse des isotherme de 

l’adsorption de l’AMX sur le charbon élaboré est fondé sur le modèle Freundlich qui décrit 

convenablement les résultats expérimentales. La détermination des paramètres 

thermodynamiques a permis de montrer que le processus d’adsorption est exothermique 

(∆H° > 0) et non spontané (∆G° > 0). La valeur positive de l’entropie standard  ∆S° > 0 

signifie une bonne affinité du matériau.  

Pour la désorption, ils ont trouvé que leur rendement était supérieur de 87% dans un milieu 

basique (pH 8) constitué par 5% NaOH. 

1.2 Biodégradation de l'AMX 

1.2.1 Biodégradation par consortium microbien aérobie 

 Une étude d’élimination de l'AMX des solutions aqueuses à l'aide d'un filtre aéré 

biologique immergé a été effectuée par Baghapour et al., (2013),  afin d’examiner la capacité 

d'un filtre aéré biologique submergé (SBAF) pour la biodégradation de l’AMX dans des eaux 
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usées synthétiques à base de saccharose et d’AMX à 4 niveaux de concentration (0,01. 0,1. 1 

et 10 mg/L) et 3 temps de rétention hydraulique (THS : 3h, 6h et 12h). Ils ont obtenu une 

efficacité maximale de 50,8%  pour élimination de ce micropolluant (tableau 23).  

Tableau 23 : Efficacité d'élimination de l'amoxicilline (%). 

HRT(h) Concentration initiale d'AMX (mg / L) 

0,01 0,1 1 10 

3h 11.2% 20% 23,1% 29,3% 

6h 18,6% 22,4% 30,3% 36,6% 

12h 25,8% 30,5% 40,2% 50,7% 

 

Ces résultats permettent aux auteurs de conclure qu’Il n'y avait pas d’effet inhibiteur sur les 

consortiums microbiens aérobies mixte (pas d’accumulation d’AMX dans le biofilm) et que 

l'élimination de l'AMX du système était due à la biodégradation. Ils ont montré aussi que le 

modèle Stover – Kincannon avait une très bonne aptitude au chargement d'amoxicilline dans 

le biofiltre. 

1.2.2 Biodégradation par Bacillus subtilis 1556WTNC 

 En 2014, Al-Gheethi et Norli, ont étudié les potentiels de biodégradation 

enzymatique des trois antibiotiques β-lactamines y compris l’AMX par la β-lactamase 

produite par Bacillus subtilis 1556WTNC dans les effluents d'eaux usées traitées. Les 

résultats obtenus dans cette étude montrent que la biodégradation maximale de l’ AMX  était 

de 25,03% à 1 mg/ml dans les conditions optimales pour la production de β-lactames (5,9 

log10 CFU mL−1; pH 6,5; température 35°C pendant 12 jours).Ils ont conclu que Bacillus 

subtilis  1556WTNC convient pour éliminer les résidus pharmaceutiques des effluents d'eaux 

usées traités et produire des effluents de meilleure qualité que celle obtenue par le procédé de 

traitement secondaire. 

1.2.3 Biodégradation par quatre souches bactériennes 

Une étude récente de Yang, Liu et Chang (2020), a été examiné la biodégradation de l’ 

AMX, des bactéries isolées à partir des bouesde la station d'épuration de Dihus à Taipei, 

Taïwan dans des conditions aérobies et anaérobies où ils ont isolé, identifié et testé quatre 

souches bactériennes A12, SF1, Souches Bet SANA. Les résultats de l'analyse phylogénétique 

de ces souches basée sur le gène de l'ARNr 16S, indique que ce sont étroitement liées à 

Pseudmonas pseudoalcaligenes (99%), Pseudmonas taiwanensis (96%), Bacillus flexus 

(99%) et Clostridium butyricum (99%), respectivement. Le tableau 24 illustre les résultats 

obtenus de la dégradation de l’AMX dans les conditions aérobie et anaérobie dans les boues. 
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Tableau 24 : Dégradation aérobie et anaérobie de l’AMX dans les boues de la station 

d’épuration (Yang Liu et Chang, 2020). 

Taux de dégradation aérobie de l’AMX 

(après 8 jours d’incubation) 

Taux de dégradation anaérobies de 

l’AMX (après 15 jours d’incubation) 

SF1 A12 SF1 et A12 Souches B SANA Souches B et 

SANA 

89.1% 81.4% 93.4% 89.1% 81.4% 93.4% 

Demi-vie de dégradation 
 

2.0 jours 3.0 jours 

les premières expériences d'addition d’AMX et sa dégradation dans les boues 

Boues origine 

 

Boues+SF1+A12 Boues origine Boues+ Souches 

B+SANA 

 

 

41.1% 88.2% 37.4% 88.1% 

Les troisièmes expériences d’addition d’AMO et sa dégradation dans les boues 

Boues origine 
 

Boues+SF1+A12 Boues origine Boues+ Souches 
B+SANA 

50.1% 95.3% 46.4% 96.4% 

 

Vingt-quatre genres de bactéries dégradant les antibiotiques ont été trouvés dans les 

groupes aérobies et anaérobies (Achromobacter, Acidovorax, Acinetobacter, Alcaligenes, 

Bacillus, Burkholderia, Castellaniella, Comamonas, Corynebacterium, Cupriavidus, 

Dechloromonas, Geobacter, Gordonia, Klebsiella, Mycobacterium, Psorosaingobacterium, 

Panda Thauera, Treponema, Vibrio et Xanthobacter), ce qui suggère que ces 24 genres 

bactériens pourraient être les principales bactéries dégradant les antibiotiques dans les boues. 

D’après ces résultats, ils ont conclu quel'efficacité de la biodégradation des antibiotiques 

pourrait être améliorée par la combinaison de deux souches bactériennes dans les boues et 

maintenue pendant trois cycles de dégradation. 

1.2.4 Biodégradation par Alcaligenes sp 

 Ainsi, une bactérie résistante à l’AMX, Alcaligenes sp. MMA, isolée de la rivière 

Yamuna, a été appliquée dans l’élimination de l’AMX  par Kaur Sodhi, Kumar et Kumar 

Singh (2020). Elle est nommée initialement MMA, après leur identification, la souche MMA 

a montré une similitude de 99,93% avec Alcaligènes faecalis. La dégradation de l’AMXà 5 

mg/L  par Alcaligenes sp. a été vérifiée par chromatographie liquide ultra-performante(UPLC) 

en milieu minimal M9pendant 14 jours. Au 7ème jour, environ 79% de l'AMX a été retiré et 

86% de l'antibiotique a été retiré au 14e jour. Pour le contrôle abiotique (flacons non 

inoculés), montre que 2,3% seulement d'AMX a été éliminé. 

Les produits de biodégradation ont été confirmés par LC–MS/MS, y compris le 

benzothiazole (RT 12,546), l’acide 2-amino-3-méth-oxylbenzoïque (RT 5,734), acide 4-

hydroxy-2-méthylbenzoïque (RT 5,734), 5-Amino-2-méthylphénol (RT 4,397), et 3,5-bis 
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(tert-butyl) -2-hydroxybenzaldéhyde (RT 0,381)  à la fin du 14ème jour ce qui montre encore 

l'élimination de l' AMX par la souche bactérienne. La capacité de Alcaligenes sp à dégrader 

5mg/l d’AMX permet de conclure que cette peut être utilisée dans le nettoyage 

environnemental. 

2 Dégradation du Paracétamol (PCL) et de ses produits de transformation 

2.1 Epuration par voie physico-chimique 

2.1.1 Utilisation d'une cellule d'oxydation électrochimique avec électrodes en acier 

inoxydable 

Zavala et Estrada (2016) ont développé une cellule d'oxydation électrochimique pour 

dégrader le PCL et ses intermédiaires de réaction / produits d'oxydation dans des solutions 

aqueuses préparées à l'aide d'ultrapure l'eau. Cette cellule a permis de donner un taux de 

dégradation du PCL très important dans certaines conditions, c'est à dire une augmentation 

proportionnelle de l'intensité et la densité du courant, ainsi qu'avec une valeur de pH 

appropriée. Par l'utilisation d'une cellule d'électrode en acier inoxydable, un pH de 3 et des 

densités de courant continu de 5,7 mA / cm2 (6 V) et 7,6 mA / cm2(12 V).  D’ailleurs, les 

résultats sont très satisfaisants : une dégradation de 84% pour pH 9 et de 92% pour pH 5. à 

7,6 mA /cm2. La figure ci-dessous représente un schéma de principe de la cellule d'oxydation 

électrochimique innovante. 

 

Figure 23 : Schéma de principe de la cellule d'oxydation électrochimique innovante (Zavala 

et Estrada, 2016). 

2.1.2 Traitement du PCL en milieu aqueux par plasma non thermique 

D’après les études de Baloul (2018), le POA par plasma non thermique généré par 

décharge électrique permettent la production des espèces hautement réactives capables de 
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dégrader efficacement les polluants émergeants "PCL". Ces études ont été réalisées à l’aide de 

deux réacteurs : un réacteur multi-pointes avec le plasma au contact direct du liquide à traiter 

et un réacteur fil-cylindre avec le plasma en amont du liquide à traiter. Toutefois, une 

meilleure décomposition du paracétamol avec un taux de conversion supérieurs à 80% ont pu 

être obtenus avec des rendements énergétiques, qui peuvent atteindre 8 g/kWh, à travers le 

contacte directe entre le plasma produit à la pointe des électrodes et le liquide à traiter. Dans 

ce traitement certains sous-produits (composés azotés) sont éliminés par voie biologique dans 

les STEP par la boue active riche en bactéries nitrifiants. 

2.1.3 Traitement combinant deux POA, le procédé Fenton et le plasma non 

thermique « Glidarc » 

 Dans des études récentes, Slamani, en 2018, a développé une étude pour éliminer le 

PCL par deux POA, le procédé Fenton et le plasma-Glidarc. Tandis que, les traitements sont 

appliqués séparément (seuls) puis couplés pour évaluer la synergie entre les deux processus.  

 Le procédé de Fenton (réactifs: ferreux et peroxyde d'hydrogène) a entraîné une 

élimination complète du PCL en peu de temps, mais des taux de minéralisation aussi bas 

que 34%. 

 Le procédé GAD appliqué avec différentes temps de décharge t* allant de 0,5 à 60 

minutes a donné une augmentation du taux d’élimination et un taux de minéralisation ne 

dépassant pas les 21%  et quel que soit le temps de décharge. 

 Combinaison du procédé Fenton avec le plasma-GAD : Une disparition rapide de PCL, un 

taux de minéralisation importants (>92%) et une élimination de tous les composés 

aromatiques intermédiaires.  

2.1.4 Dégradation photocatalytique du PCL par des particules de 𝐓𝐢𝐎𝟐supporté  

sous irradiation UV 

Hakimi, (2019), a réalisé une étude sur l'efficacité de la photocatalyse hétérogène 

(avec catalyseur supporté) pour la dégradation de PCL, ce fait dans un réacteur batch animé 

d’une lumière UV en présence de TiO2 supporté sur papier cellulosique. La figure 24 suivant 

représente un schéma de principe de la dégradation photocatalytique de PCL. 
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Figure 24 : Dispositif expérimental pour la dégradation photocatalytique de PCL (Hakimi,  

2019). 

Les résultats obtenus dans cette étude indiquent que 100% de dégradation complète après 2 h 

de traitement, dans des conditions d'un pH neutre et d'une température ambiante de 20°C. 

D’ailleurs que, elle démontre le rôle efficace des groupements OH• généré par les oxydants 

(H2O2 et K2S2O8)  dans l'accélération de la dégradation lors des réactions. 

2.1.5 Adsorption du PCL 

Aloui et Zertal, (2016) ont étudié l’adsorption du PCL sur  charbon actif non modifié, 

en forme de bâtonnet. Dans cette étude, Plusieurs modèles d’adsorption (Langmuir, 

Freundlich, diffusion intraparticulaire, diffusion de film ainsi que le modèle de Boyd) ont 

également été utilisés pour mieux comprendre le processus de l’adsorption. D’après les 

résultats qui ils ont trouvé; La cinétique d’adsorption de le PCL sur le charbon actif en 

bâtonnet obéit à une équation de pseudo second ordre, elle se déroule en deux étapes dont 

l’une est très lente et constitue l’étape limitant. Cette étape correspond à la diffusion des 

molécules à travers le film externe (dite: le transport extragranulaire). De plus le processus 

d'adsorption a montré que celle-ci est chimique, spontanée et endothermique. Ainsi, le modèle 

de Freundlich est le plus adapté pour décrire la rétention du PCL sur le charbon actif en 

bâtonnet. 

2.2 Biodégradation du Paracétamol 

2.2.1 Biodégradation par Pseudomonas aeruginosa souche HJ1012  

 D’après les études de Huetal., (2013). Ils ont trouvé que la souche HJ1012 de 

Pseudomonas aeruginosa capable de dégrader le PCL jusqu'au 2200 mg / L et donner une 

forte minéralisation en CO2  allant jusqu'à 71,4%.  Les résultats ont montré que le potentiel de 
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dégradation de la souche bactérienne isolée jouait un rôle actif majeur dans les processus 

d'élimination du PCL.  

2.2.2 Biodégradation par des  microalgues  « Synechocystis sp »  

 Escapa et al., (2017), ont effectué une étude prouvant que les microalgues ont la 

capacité de dégrader le PCL dans les eaux usées. Ils ont fait une comparaison entre les 

résultats de l'élimination de PCL sur les microalgues, à savoir Synechocystis sp. Avec ceux 

obtenus lors de l'utilisation d'un charbon actif commercial sous les mêmes conditions 

expérimentales. Cependant, bien que,  la cinétique d'adsorption soit très similaire sur les deux 

matériaux, à l'équilibre, la capacité maximale de Langmuir du charbon actif (278 mg g−1) est 

de cinq fois plus élevé que celui de Synechocystis sp. (53 mg g−1). Le tableau suivant 

représente les résultats de paramètres cinétiques des deux méthodes « charbon actif et 

Synechocystis sp ». 

Tableau 25 : Paramètres des ajustements des résultats expérimentaux aux équations 

cinétiques (pseudo premier ordre (Équation de Lagergren) et pseudo équations du second 

ordre) et isothermes d'équilibre (Langmuir et Isothermes de Freundlich) (Escapa et al., 2017). 

 

 

2.2.3 Biodégradation par Pseudomonas moorei KB4 

 Żuret al., (2018) ont constaté que la souche Pseudomonas moorei KB4, prélevée de 

boue active d'une STEP, s'est avérée capable de dégrader 50 mg L−1de PCL en divers sous-

produits: p-aminophénol, hydroquinone, acylamidohydrolase, désaminase et hydroquinone 

1,2-dioxygénase. Cette souche est capable de dégrader le PCL même dans la présence de 

polluants supplémentaires dont les métaux lourds, le phénol et ses dérivés , etc. ou dans des 
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conditions de ph et température non optimale ; et sa capacité de l'adaptation rapide aux les 

conditions environnementaux changeantes. 

2.2.4 Biodégradation de PCL par la souche S1 de Bacillus drentensis  

 Chopra Kumar (2020), ont étudié la dégradation biologique de PCL par la souche 

bactérienne Bacillus drentensis souche S1 (numéro d'accès KY623719) isolée à partir d'un 

échantillon d'eaux usées. Ces bactéries dégradent le PCL en tant que seule source de carbone 

et d'énergie. D’ailleur, elle joue un rôle majeur en l'élimination de le PCL de diverses sources 

d'eau. Cependant, cette étude a été fait dans un réacteur discontinu à l'échelle pilote (20L), et 

pour améliorer l'efficacité de dégradation, ils ont utilisé le logiciel Design-Expert ®, pour 

optimiser les conditions de dégradation de PCL; comme la température (40 °C), le pH (7,0), la 

concentration de PCL (300 g / L) et la vitesse d'agitation (165 tr / min).  

3 Elimination du Diclofénac (DCF) 

3.1 Epuration par voie physico-chimique 

3.1.1 Traitement combinant le procédé Fenton et le plasma non 

thermique « Glidarc » pour dégradation de DCF 

Le diclofénac a été éliminé par les mêmes méthodes précédemment appliquées au 

PCL dans les études de Slamani, (2018), les deux POA : le procédé Fenton et le plasma-

Glidarc, ont donnés presque les mêmes résultats du PCL. 

3.1.2 Elimination du DCF par irradiation 

Selon Homlok, et al., (2011), Le DCF peut être éliminé par la technologie 

d'irradiation. Ce procédé permet de réduire la toxicité de de solution; grâce à; Interaction entre 

Radicaux hydroxyle et intermédiaires hydratés avec les électrons résultant de la radiolyse de 

l'eau. De plus pour obtenir d'un meilleur rendement de la minéralisation de DCF, doit ê𝑡𝑟𝑒 

une concentration de 0,1 mM de DCF, une dose absorbée de 1 kGy ; est nécessaire pour une 

transformation complète des molécules DCF en produits, mais pour la minéralisation des 

produits (en présence d'O2) un ordre une dose plus élevée est requise.  

3.1.3 Dégradation photocatalytique du DCF par l'hydroxyapatite-𝐓𝐢𝐎𝟐 matériau 

composite 

En 2018, Murgolo et al., ont développé un nouveau photocatalyseur synthétique à 

base d'hydroxyapatite et de TiO2 (HApTi) qui permet de dégradation de 95% de DCF en 24h. 

Il convient de noter que le nouveau catalyseur utilisé a un maillage de taille beaucoup plus 

grand qu'un catalyseur TiO2 classique et, par conséquent, son élimination à la fin du processus 

de traitement de l'eau est beaucoup plus facile. En effet, le matériau hydroxyapatite- TiO2 était 

efficace pour détoxifier les échantillons contenant des produits de transformation DCF. Cela a 
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conduit à une diminution significative de la toxicité des échantillons d'eau malgré que la 

minéralisation du DCF ne soit pas complète. 

3.1.4 Adsorption du DCF 

 Belkaid, (2013), a étudié l’élimination du DCF par adsorption sur charbon actif en 

poudre (CAP). En étudiant les caractéristiques du CAP par la méthode d’Infra Rouge à 

Transformé de Fourier (IRTF) ainsi que par la détermination du pH pzc (pH au point de 

charge nulle). Alors que, les résultats expérimentaux ont été modélisés en utilisant les 

modèles d’isotherme (Langmuir et Freundlich).les résultats de l'étude cinétique ont montré 

que le processus d’élimination du DCF est rapide de façon général (1h) et que le pseudo-

premier ordre est le modèle présentatif pour cette étude, ainsi le modèle de Langmuir 

présentatif pour les essais d’isotherme d’adsorption. Et l'adsorption maximal du DCF sur CAP 

se fait à pH acide [5,7; 4,16]. 

3.2 Biodégradation du DCF 

3.2.1 Biodégradation de DCF par Trametes  versicolor   

 Le Trametes versicolor est un champignon capable d'éliminer presque complète de 

DCF (≥94%) en peu de temps. Et les études et les expériences de Marco-Urrea et al., (2009) 

ont confirmé ces résultats. De plus, ils ont appliqué dans cette étude des essais dépend de 

l'utilisation de l'inhibiteur du cytochrome P450 1-aminobenzotriazole et purifié la laccase, ce 

dernier peut catalyser à la transformation du DCF en 4- (2,6-dichlorophénylamino) -1,3-

benzènediméthanol. Par ailleurs, Le composé d'origine et les intermédiaires (4 -OH et 5-OH 

diclofénac) ont disparu après 24 h de traitement, conduisant à une diminution de l'écotoxicité 

calculée par le test Microtox. 

3.2.2 Biodégradation de DCF par une mixture de Micro-algue 

 D’après les études développées d’Ouhalima (2017). Une mixture de microalgue 

composé de : Chlorella sp, Chlamydomonas sp, Euglena acus, Spiruline sp; Ils ont été cultivé 

dans un système de lot aérobie conditionné de variation des concentrations initiale de DCF 

entre 10 à 30 mg/L, pH compris de 6 à 8, et en absence de concentration initiale d’azote. Ils 

ont donné un rendement maximal de 100%. 

3.2.3 Biodégradation de DCF par Rhodococcus ruberla   

 Ivshina et al., (2018), ontexaminé la capacité des rhodocoques à biodégrader le DCF  

afin d'évaluer l'exposition des actinobactéries résistantes du genre Rhodococcus au DCF  et 

leurs capacités pour sa bioconversion. 104 souches de rhodocoques appartenaient à 10 

espèces de Rhodococcus ont été utilisées et ils ont choisi dans cette étude la souche 

Rhodococcus ruber IEGM 346. Les résultats obtenus montrent que la grande majorité des 
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cultures testées ont conservé leur viabilité lorsque exposés à des concentrations de DCF allant 

de 50 à 80 mg /L. La biodégradation de DCF à 50 mg /L par Rhodococcus ruber IEGM 346 

était encore d'environ 50% au jour 60 (stabilité chimique élevée de la molécule écotoxicante 

parente). Le taux moyen de la biodégradation était de 0,4 mg /jour tout au long de l'expérience 

et le taux maximal était de 0,7 mg/jour pendant les 10 premiers jours expérimentaux. Pour 

une faible concentration de DCF (50 μg / L), la situation était différente. Dans ce cas, une 

perte significative de DCF était enregistrée dans les deux premiers jours. Le taux moyen de 

biodégradation était de 8,3 μg/ jour. Contre le dos motif d'atteindre le taux maximal (13 

μg/jour) de biodégradation du DCF, une augmentation graduelle et stable de la biomasse s'est 

produite. Au jour 5, une augmentation du nombre de rhodocoques s'est accompagnée d'une 

perte significative de DCF, sa décomposition complète étant réalisée au jour 6 de l'expérience. 

3.2.4 Dégradation du DCF dans les piles à combustible microbiennes 

 Wu et al., (2019), ont étudié la biodégradation du DCF dans les piles à combustible 

microbiennes, et l'accélération de taux d'élimination du DCF après l'acclimatation des 

microorganismes à activité bio-électrochimique. Les résultats ont également montré que la 

condition acide faible (pH = 5,5) favorise la dégradation du DCF, tandis que la condition à 

basse température inhibe sa dégradation. Dans ces conditions le taux de retrait le plus élevé 

peut atteindre jusqu'à 30,73% après 2 semaines de fonctionnement. 
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La disponibilité d'une eau de bonne qualité présentant des caractères physico-

chimique, microbiologique appréciable fait partie des stratégies modernes de tous les pays du 

monde entier. Les expositions à long terme même à l’état de traces, de polluants de toutes 

sortes, contribuent à rendre impropre cette source vitale. La présence de résidus 

médicamenteux (RdM) dans les eaux potables, est une facheuse réalité. Ces produits 

pharmaceutiques sont détectés à des concentrations de plusieurs ordres de grandeur en 

dessous des doses thérapeutiques minimales. En Afrique, ces concentrations dans les eaux de 

surface, atteignent plusieurs dizaines de milliers de ng/L. Ces concentrations sont très élevées 

par rapport à celles retrouvées en Europe. Elles témoignent de la situation de la forte pression 

anthropique sur cette ressource. De plus, les traitements de potabilisation des eaux dans ces 

pays, étant moins développés qu'en Europe. 

 Les antibiotiques, sont parmi les substances les plus retrouvées dans les eaux 

potables. Ce qui relève non seulement d’un problème de santé publique mais aussi d’une 

problématique environnementale sérieuse. D’ailleurs, plusieurs travaux de recherches ont été 

orientés sur leurs effets sur les microorganismes. C’est une situation indésirable est la 

résultante logique à l’usage abusif et non contrôlé de ces molécules, aussi bien en médecine 

humaine que vétérinaire. Ces médicaments finissent après ingestion par l’homme, dans les 

réseaux d’eaux usées. L’épandage des boues de stations d’épuration urbaines ou industrielles 

pour l’amendement des sols est une pratique courante qui contribue à l’introduction de ces 

molécules dans le milieu hydrique. Les antibiotiques utilisés en vétérinaires, sont également 

éliminés par voie fécale ou urinaire, entraînent une introduction dans l’environnement 

hydrique. Soit immédiate lorsque les animaux pâturent ou différée en cas d’épandage des 

fumiers et lisiers. Ces résidus de médicaments vétérinaires rejoignent les ressources 

aquatiques sans passer par une station d’épuration (Afssa, 2010). La présence 

d’actinobactéries dans les eaux est une autre source d’antibiotiques qui peuvent être à l'origine 

de certaines nuisances dans le milieu aquatique. Même si les actinobactéries sont présents en 

faible nombre dans un bassin, leur impact en provoquant des épisodes de goût et d'odeur peut 

être grandement amplifié s'ils colonisent les tuyaux de prise d'eau et des structures similaires.  

Les risques sanitaires liés à l’exposition humaine via la consommation d’eaux et/ou de 

poisson, contaminé par les RdM, sont très présents. Néanmoins, au vue des connaissances 

actuelles, la majorité des études concluent que ces risques, sont faibles. Cependant, ces études 

restent prudentes à propos du risque encouru sur le long terme, notamment les populations les 

plus vulnérables. Par ailleurs, des interrogations subsistent quant aux effets engendrés par la 
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présence de composés en mélange, susceptibles d’agir de manière synergique en augmentant 

les risques sanitaires. Les sensibilités individuelles sont également rencontrés (Schwab, 

2005). La présence de ces antibiotiques dans les eaux s’ajoute à leurs présences dans les 

autres aliments souvent traités par ces molécules. Ces concentrations se trouvent par 

conséquent, en augmentation dans le corps humain. Cela peut entraîner plusieurs risques pour 

les consommateurs comme des modifications de la flore intestinale de l’homme, des effets 

toxiques ou allergiques et la sélection de bactéries pathogènes résistantes aux antibiotiques 

(Châtaigner, 2004). Cette situation de résistance ou multi-résistance est ressentie dans 

pratiquement dans tous les pays du monde. Une étude de Binh et al., (2007), ont montré les 

possibilités de transfert de gènes de résistances à l’amoxicilline, aux autres bactéries sensibles 

de l’environnement.  

Les procédés physico-chimiques et biologiques, utilisés dans le traitement des eaux 

dans les STEP, ne sont pas conçues pour l’élimination de ces composés médicamenteux. Le 

traitement de cette pollution est devenu un enjeu sociétal. La dégradation de ces résidus est 

donc nécessaire avant leur rejet dans l’environnement. Des procédés de traitement avancés 

d'adsorption, de biodégradation et/ou de rétentions seuls ou combinés permettent d’éliminer 

les composés traces avec un rapport coût/bénéfice qui reste à évaluer. Parmi les études 

menées, les processus physiques ont montré des succès limités. En revanche, les processus 

chimiques tels que le processus d'oxydation avancée (POA) sont plus efficaces pour dégradé 

les RdM du milieu aquatique en seulement quelques heures. Les inconvénients de ces 

procédés chimiques sont nombreux : Le coût des agents chimiques et les sources d'énergie 

sont les principaux désavantages.  Ces composés chimiques peuvent agir comme antioxydant 

et réduire l'efficacité du traitement. Ils permettent également de produire des sous-produits 

(intermédiaires) encore toxiques, susceptibles de précipiter dans l’environnement. Par ailleurs, 

la combinaison entre les processus physico-chimiques accélère la dégradation des RdM et 

réduit le coût du traitement processus. 

Les microorganismes utilisés dans la STEP dans le cadre du processus biologique, 

montrent des taux important d'élimination des résidus de médicaments. L’efficacité 

d'élimination est très sélective vers la cible polluante. Mais ce processus présente quelques 

inconvénients : Elle est souvent très spécifique et limité à certains composés biodégradables, 

le temps de la biodégradation est assez long, Les variations saisonnières, agissent sur 

l’activité microbienne et le taux de dégradation est limité par les nutriments et les sources 

d'énergie.  
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Les programmes de surveillance systématique sont rares et il existe très peu 

d’informations sur la présence de produits pharmaceutiques dans l’eau potable. Ce manque de 

données représente un défi capital pour l’évaluation des risques potentiels sur la santé. Que ce 

soit à des faibles expositions à long terme ou à court terme, en particulier pour les sous-

populations vulnérables telles que les nourrissons et les malades chroniques. En outre, la 

fréquence de détection des produits pharmaceutiques dans l’eau potable, même à des 

concentrations inférieures à ce qui est considéré comme nuisible, peut entrainer une perte de 

confiance dans la qualité générale de l’eau potable par le public. Le principe de précaution 

requiert des mesures destinées à minimiser la présence des produits pharmaceutiques dans 

l’eau potable. 

Nous proposons afin de réduire cette pollution émergente en Algérie, les 

recommandations suivantes :  

-La création d’un observatoire spécialisé dans le suivi périodique de la quantité et la 

qualité des RdM retrouvés dans l’eau de boisson, depuis la source d’approvisionnement 

jusqu’au aux consommateurs ; 

- D’imposer aux pharmaciens la collecte des médicaments non utilisés (MNU) et de 

mettre en place des organismes de gestions de ces déchets toxiques, en mettant en place des 

systèmes de récupération ou d’élimination des MNU ; 

-Prévoir dans les stations d’épuration des eaux usées, une étape de traitement, 

spécialisée dans l’élimination des RdM ;  

 -Promouvoir des mesures destinées à réduire les prescriptions d’antibiotiques dans les 

élevages d’animaux et en aquaculture et recourir à des alternatives biologiques et non 

chimique ; 

-Encourager les compagnes éducatif et informatif auprès des professionnels de la santé 

et des patients afin de réduire l’usage systématique des antibiotiques et arrêter 

l’automédication.  Il est également très souhaitable de développer la pharmacie « écologique » 

et promouvoir la « chimie verte », dans les stratégies thérapeutique. 

. 
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Annexes 



 

 
 

Annexe A : 

Concentrations en antibiotiques relevées dans des eaux usées hospitalières.  

 

  



 

 
 

Annexe B :  

Concentrations en antibiotiques relevées dans les eaux usées brutes et les eaux traitées 

urbaines. 

 

a : Brown, 2004. b : Gobel et al" 2004.c : Golet et al., 200 1 .. d : Golet et al., 2002. e : Hirsch 

et al" 1999. f : Karthikeyan et Bleam, 2003. g: Lindberg et al., 2003 ..h: McArdell et al.,2003. 

i : Metcalfe et al" 2004. 

  



 

 
 

Annexe C : 

Concentrarions en antibiotiques relevées dans les eaux de surface. 

 

a : Brown, 2004. b : Christian et al., 2003 .. c .Hirsch et al., 1999. d: Kolpin et al" 2002. e 

Lindsey et al., 2001 ;J:Metcalfe et al., 2004 .. g : Sacher et Stoks, 2003. h : Zuccato et al., 

2004. En italique sont indiquées les molécules antibiotiques strictement utilisées en médecine 

vétérinaire. 

 



 

 
 

Annexe D :  

Revue des concentrations (ng/l) de certains médicaments recherchés dans l‘eau du robinet à 

travers le monde (LD : Limite de Détection ; LQ : Limite de quantification).  
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