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Résumé  

En tant qu'écosystème lagunaire unique en Algérie, la lagune d’El Mellah  présente de 

nombreux intérêts scientifiques, environnementaux et socio-économiques, ce qui en fait un 

domaine fertile pour la recherche et l'exploration. L’objectif de la présente étude est d’examiner 

la relation entre les angiospermes; leurs bivalves associés et les conditions environnementales 

afin d’évaluer l'état de santé de la lagune. Cette étude a été menée mensuellement durant 2019 

au niveau de trois stations choisies en raison de leur influence à la fois continentale et marine. 

L’analyse de la variation spatio-temporelle des angiospermes met en évidence des changements 

significatifs dans leur répartition au sein de la lagune qui semblent être liés aux fluctuations des 

conditions environnementales d’El Mellah. On observe que Zostera noltei (Hornemann, 1832) 

domine les stations influencées par les eaux douces, tandis que Ruppia maritima (Linnaeus, 

1753) domine le nord de la lagune, où l’influence des eaux marine est plus prononcée. La 

biomasse de Zostera noltei est corrélée positivement avec la température à l’opposé de Ruppia 

maritima corrélé positivement avec la salinité. Les herbiers d'El Mellah présentent une 

abondance remarquable, avec une biomasse qui peut atteindre durant la période estivale 

1313,32 ± 132,73 g DW.m-2, ce qui reflète le degré trophique de lagune. 

Les herbiers d'El Mellah abritent des bivalves associés composée de cinq espèces: 

Cerastoderma glaucum (Bruguière, 1789), Abra ovata (R. A. Philippi, 1836), Ruditapes 

decussatus (Linnaeus, 1758), Loripes orbiculatus (Poli, 1795) et la nouvelle espèce invasive 

Arcuatula senhousia (Benson, 1842). La densité des bivalves est corrélée avec la biomasse des 

herbiers. Les deux espèces comestibles Ruditapes decussatus et Cerastoderma glaucum sont 

menacées dans cette zone en raison de la réduction de la distribution de l’herbier Ruppia 

maritima ainsi que le colmatage du chenal. La densité de Loripes orbiculatus est corrélée 

positivement avec la biomasse épigée et hypogée de Zostera noltei, ainsi qu’avec la 

température, ce qui suggère l'existence d'un mutualisme tripartite entre les herbiers, les bivalves 

lucinidae et leurs symbiotes branchiaux consommateurs de sulfure. 

L'espèce invasive A. senhousia, qui a été observée pour la première fois en juin 2019 à El 

Mellah. Les spécimens ont été observés attachés aux feuilles et aux rhizomes de Z. noltei et, 

dans une moindre dans un moindre degré, sur les coquilles vides de la coque Cerastoderma 

glaucum. Des que son introduction elle domine la bivalve d’El Mellah avec une densité 

maximale de 1321 ± 1167 ind.m-2. Ce phénomène peut entraîner un déclin de la biodiversité de 

la lagune, notamment de l'herbier Z. noltei et de la coque menacée C. glaucum. Il est nécessaire 

de mener des études approfondies afin d’évaluer l'impact d'A. senhousia dans la lagune d'El 

Mellah, afin de mettre en place des mesures de conservation et de restauration appropriées pour 

préserver l'intégrité de l'écosystème. 

 

Mots-clés : lagune côtière, El Mellah, Angiosperme, Zostera noltei,  Ruppia maritima,  Ruppia 

cirrhosa, bivalves associés, mutualisme, espèce invasive, Arcuatula senhousia, biodiversité. 

 

 

 

 



Abstract 

As a unique lagoon ecosystem in Algeria, El Mellah lagoon exhibits numerous scientific, 

environmental, and socio-economic interests, making it a fertile domain for research and 

exploration. The objective of this study is to examine the relationship between angiosperms, 

their associated bivalves, and environmental conditions to assess the health status of the lagoon. 

This study was conducted monthly throughout 2019 at three stations selected due to their 

combined continental and marine influences. 

The analysis of the spatio-temporal variation of angiosperms reveals significant changes in their 

distribution within the lagoon, which appear to be linked to fluctuations in the environmental 

conditions of El Mellah. It is observed that Zostera noltei (Hornemann, 1832) dominates the 

stations influenced by freshwater, while Ruppia maritima (Linnaeus, 1753) dominates the 

northern part of the lagoon, where the influence of marine waters is more pronounced. The 

biomass of Zostera noltei is positively correlated with temperature, whereas Ruppia maritima 

shows a positive correlation with salinity. The El Mellah seagrass beds exhibit remarkable 

abundance, with a biomass that can reach 1313.32 ± 132.73 g DW.m-2 during the summer 

period, reflecting the trophic state index of the lagoon. 

The seagrass beds of El Mellah harbor an associated bivalves consisting of five species: 

Cerastoderma glaucum (Bruguière, 1789), Abra ovata (R. A. Philippi, 1836), Ruditapes 

decussatus (Linnaeus, 1758), Loripes orbiculatus (Poli, 1795), and the new invasive species 

Arcuatula senhousia (Benson, 1842). The density of bivalves is correlated with the biomass of 

the seagrass beds. The two edible species, Ruditapes decussatus and Cerastoderma glaucum, 

are threatened in this area due to the reduction in the distribution of the seagrass Ruppia 

maritima and the silting of the channel. The density of Loripes orbiculatus is positively 

correlated with the aboveground and belowground biomass of Zostera noltei, as well as with 

temperature, suggesting the existence of a tripartite mutualism between the seagrass beds, 

lucinidae bivalves, and their sulfide-oxidizing gill symbionts. 

The invasive species Arcuatula senhousia, which was first observed in June 2019 in El Mellah, 

has been found attached to the leaves and rhizomes of Zostera noltei, and to a lesser extent, on 

the empty shells of the bivalve Cerastoderma glaucum. Since its introduction, it has dominated 

the bivalve community in El Mellah with a maximum density of 1321 ± 1167 ind.m-2. This 

phenomenon can lead to a decline in the biodiversity of the lagoon, particularly affecting the 

Zostera noltei seagrass and the threatened Cerastoderma glaucum species. It is necessary to 

conduct comprehensive studies to assess the impact of Arcuatula senhousia in the El Mellah 

lagoon in order to implement appropriate conservation and restoration measures to preserve the 

integrity of the ecosystem. 

 

Keywords: Coastal lagoon, El Mellah, Angiosperm, Zostera noltei, Ruppia maritima, Ruppia 

cirrhosa, associated bivalves, mutualism, invasive species, Arcuatula senhousia, biodiversity. 

 

 

 



 الملخص

كنظام بيئي فريد من نوعه في الجزائر ، تعرض بحيرة الملاح العديد من الاهتمامات العلمية والبيئية والاجتماعية والاقتصادية 

مما يجعلها مجالاا خصباا للبحث والاستكشاف. الهدف من هذه الدراسة هو فحص العلاقة بين كاسيات البذور ، والحيوانات ، 

في ثلاث  9102الكبيرة المرتبطة بها ، والظروف البيئية لتقييم الحالة الصحية للبحيرة. أجريت هذه الدراسة شهرياا طوال عام 

 .ت القارية والبحرية مجتمعةمحطات تم اختيارها بسبب التأثيرا

كشف تحليل التباين المكاني والزماني في كاسيات البذور عن تغييرات كبيرة في توزيعها داخل البحيرة ، والتي يبدو أنها 

يهيمن على المحطات  Zostera noltei (Hornemann, 1832)أن مرتبطة بالتقلبات في الظروف البيئية للملاح. ويلاحظ 

على الجزء الشمالي من البحيرة ، حيث   Ruppia maritima (Linnaeus, 1753) المتأثرة بالمياه العذبة ، بينما تهيمن

ا. ترتبط الكتلة الحيوية لـ  ارتباطاا إيجابياا بدرجة الحرارة ، بينما  Zostera nolteiيكون تأثير المياه البحرية أكثر وضوحا

ارتباطاا إيجابياا بالملوحة. تظُهر أحواض الأعشاب البحرية في الملاح وفرة ملحوظة ، مع كتلة  Ruppia maritimaتظهر 

 الحالة التغذوية للبحيرة. مؤشر خلال فترة الصيف ، مما يعكس mg DW. 0303.39  ±039.33-2إلى  حيوية يمكن أن تصل

مرتبطة بها تتكون من خمسة أنواع من ذوات الصدفتينالأعشاب البحرية في الملاح على حيوانات كبيرة  تحتوي مرج :  

Cerastoderma glaucum (Bruguière, 1789), Abra ovata (A.R. Philippi, 1836), Ruditapes 

decussatus    

Loripes orbiculatus (Poli, 1795) ,(Linnaeus, 1758)  و الأنواع الغازية الجديدةArcuatula senhousia 

(Benson, 1842).  ، النوعان الصالحان للأكلRuditapes decussatus و Cerastoderma glaucum  مهددان في ،

 Loripes وتغرين القناة. ترتبط كثافة Ruppia maritima هذه المنطقة بسبب انخفاض توزيع الأعشاب البحرية

orbiculatus ارتباطاا إيجابياا بالكتلة الحيوية فوق الأرض وتحتها من Zostera noltei  وكذلك مع درجة الحرارة ، مما ،

 .، وخياشيمها المؤكسدة للكبريتيد lucinidaeيشير إلى وجود تبادل ثلاثي بين طبقات الأعشاب البحرية ، وذوات الصدفتين 

بطة في الملاح ، مرت 9102 جوان، التي لوحظت لأول مرة في  Arcuatula senhousiaتم العثور على الأنواع الغازية 

 Cerastoderma، وبدرجة أقل ، على الأصداف الفارغة من ذوات الصدفتين  Zostera nolteiبأوراق وجذور 

glaucum 9فرد م 0013±  0390، سيطرت على المجتمع ذي الصدفتين في الملاح بكثافة قصوى تبلغ  ظهورها. منذ .

 Zosteraالتأثير على الأعشاب البحرية  خاصةيمكن أن تؤدي هذه الظاهرة إلى انخفاض في التنوع البيولوجي للبحيرة ، 

noltei  وأنواعCerastoderma glaucum  المهددة. من الضروري إجراء دراسات شاملة لتقييم تأثيرArcuatula 

senhousia ظ والاستعادة المناسبة للحفاظ على سلامة النظام البيئي.في بحيرة الملاح من أجل تنفيذ تدابير الحف 

 

 Zostera noltei، Ruppia maritima، Ruppia ،كاسيات البذور ،الملاح بحيرة شاطئة، الكلمات المفتاحية:

cirrhosa، الأنواع الغازية، التكافل التبادلي، المصاحبة، ذوات الصدفتين Arcuatula senhousia،  البيولوجي.التنوع 
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1. Introduction générale  

Les zones humides représentent 6% de la surface continentale, ce qui équivaut à environ 

8,6 millions de km². Elles possèdent un patrimoine naturel remarquable, caractérisé par une 

biodiversité exceptionnelle, et jouent un rôle écologique inestimable en remplissant diverses 

fonctions (Maltby et Turner 1983 ; Cucherousset, 2006). Au niveau de  la Mer Méditerranée, 

les zones humides du bassin présentent des similitudes en termes de caractéristiques telles que 

le climat, la topographie, la géologie, ainsi que des particularités spécifiques liées à la Mer 

Méditerranée (Britton et Crivelli, 1993). Elles sont également caractérisées par leur nature 

dynamique et sont confrontées à des problèmes similaire (Britton et Crivelli, 1993 ; Caessteker, 

2007). Les zones humides de cette région englobent une variété d'écosystèmes tels que des 

étangs, des marais salés, des lagunes côtières, des deltas, des lacs et des salines, ainsi que des 

estuaires (Pearce et Crivelli, 1994). 

Les lagunes côtières se trouvent sur tous les continents et couvrent environ 13 % du 

linéaire côtier ; équivalent de 483000 hectares à l'échelle mondiale (Nixon, 1982 ; Kapetsky, 

1984 ; Melouah, 2013). Se caractérisent par des étendues d'eau peu profondes situées près de 

la côte et séparées de la mer adjacente par un cordon littoral appelé « lido».  Les lagunes côtières 

jouent un rôle essentiel en tant qu'interface entre les bassins versants, les zones humides 

avoisinantes et l'environnement marin, grâce à des ouvertures connues sous le nom de «graus», 

«chenal» ou «embouchures» (Barnes, 1980; Kjerfve, 1994 ; Le Fur et al., 2018).. Les échanges 

entre la lagune et la mer varient selon les caractéristiques de chaque lagune, pouvant être 

permanents ou temporaires (Kjerfve, 1994 ; De Wit, 2011 ; Le fur, 2018). Selon Venice System 

(1958), la salinité des eaux lagunaires présente une variation en corrélation avec les flux d'eau 

douce provenant du bassin versant et les caractéristiques des échanges, qu'ils soient de nature 

temporaire ou permanente, avec le milieu marin. Cette variabilité génère une gamme de 

salinités allant des eaux oligohalines (salinité entre 0,5 et 5) aux eaux hyperhalines (salinité 

supérieure à 40) (De Wit, 2011). 

Les lagunes jouent un rôle crucial sur le plan écologique en contribuant activement au 

recyclage des nutriments, à la décomposition de la matière organique et à la régulation de la 

qualité de l'eau (Brito et al., 2012 ; Pérez-Ruzafa et al., 2019). Leur faible profondeur les 

distingue des autres écosystèmes, leur conférant une productivité biologique élevée avec une 

zone photique qui s'étend jusqu'au fond (Kennish, 2016 ; Pérez-Ruzafa et al., 2019). Cette 

productivité primaire et secondaire soutient des communautés fauniques diversifiées, en 

particulier pour de nombreuses espèces d'oiseaux migrateurs qui exploitent ces écosystèmes de 
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manière saisonnière (De Wit, 2011). Ainsi, les lagunes sont des écosystèmes qui agissent en 

tant que réservoirs de biodiversité et de productivité écologique grâce à leur capacité à fournir 

des habitats nourriciers, des refuges et des sites d'alimentation essentiels pour la faune marine, 

terrestre et aquatique (Boynton et al., 1996; Anthony et al., 2009; Pêches et Océans Canada, 

2012 ; Beer, 2013). En outre, il convient de souligner que les lagunes remplissent une multitude 

de fonctions et fournissent des services qui contribuent de manière directe ou indirecte aux 

développements économiques tels que les activités économiques locales comme la pêche 

artisanale et la conchyliculture; et social tel que le bien-être des populations (Costanza et al., 

1997; Barbier et al., 2011; Pérez-Ruzafa et al., 2011; De Wit et al., 2017; Lagarde et al., 2017). 

En plus de leur fonction de réservoirs de biodiversité et de soutien aux activités économiques, 

les lagunes jouent un rôle capital dans la protection des villes côtières contre les inondations et 

contribuent à la préservation des côtes en atténuant l'hydrodynamisme et l'érosion sédimentaire 

(Le Fur, 2018). 

Les lagunes côtières ont subi l'impact du développement des activités humaines dans 

leur bassin versant, ce qui a entraîné une augmentation des apports en nutriments et en 

contaminants chimiques tels que les eaux usées urbaines, les stations de traitement des eaux 

usées et les effluents agricoles (Barnes, 1980; Castel et al., 1996; Kennish et Paerl, 2010; 

Munaron et al., 2012; Le Fur et al., 2018). En raison de leurs échanges d'eau limités avec la 

mer, de leur confinement, de leur temps de rétention d'eau prolongé et de leur potentiel 

d'accumulation de niveaux élevés de nutriments provenant de leurs bassins versants et de leur 

charge interne, les lagunes côtières sont particulièrement sensibles aux processus 

d'eutrophisation (Barnes, 1980; Kjerfve, 1994; Glibert et al., 2014; Le Fur et al., 2018).  En 

effet, depuis le milieu du XXe siècle, les lagunes méditerranéens ont été impactées par 

l'eutrophisation, ce qui a entraîné des modifications significatives chez les producteurs 

primaires (Le Fur et al., 2019). Ces perturbations peuvent exercer une influence considérable 

non seulement sur la composition et la structure des communautés de phytoplancton en termes 

de taille (Bec et al., 2011; Leruste et al., 2016; Le Fur et al., 2018); et également influencer de 

manière notable les organismes sessiles tels que la faune benthique et les macrophytes (Sfriso 

et al., 1992; Charpentier et al., 2005 ; Le Fur et al., 2018). En outre, les lagunes côtières 

méditerranéennes sont sous climat méditerranéens, qui se caractérise par des étés chauds et secs 

ainsi que des hivers doux à froids, ces écosystèmes côtiers peu profonds font face à une 

importante diversité d'événements saisonniers, incluant des variations significatives en termes 

de précipitations et de températures élevées. La combinaison de ces caractéristiques avec la 
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faible profondeur des lagunes côtières, rendrait particulièrement vulnérables au changement 

global (Anthony et al., 2009; De Wit, 2011 ; Le Fur et al., 2018). 

Au nord-est de l'Algérie, près de la frontière Algéro-tunisienne, se situe un écosystème 

lagunaire côtier peu profond unique, la Lagune El Mellah. Cependant, ce n'est qu'à partir du 12 

décembre 2004 que la lagune El Mellah a été officiellement reconnue par la convention de 

Ramsar en tant que réserve intégrale au sein du parc national d'El-Kala, aux côtés du Tonga et 

de l'Oubeira. Cet écosystème lagunaire suscite un intérêt important dans les domaines 

scientifiques, environnementaux et socio-économiques, offrant ainsi de vastes opportunités de 

recherche et d'exploration. En revanche, les principales activités humaines à El Mellah 

comprennent une pêche artisanale (bordigues depuis 1920 et filets de pêche) (Cataudella et al. 

2015) ainsi que la récolte de coques (Cerastoderma glaucum (Bruguière, 1789)) et de palourdes 

(Ruditapes decussatus (Linnaeus, 1758)), en particulier sur les rives accessibles de la lagune 

(Magni et al. 2015). Toutefois, la collecte des coques et des palourdes exerce apparemment  une 

légère pression sur les stocks naturels. Cela s'appuie sur des informations obtenues suite à des 

communications personnelles avec des habitants et des pêcheurs de la région, qui ont indiqué 

qu'il arrive parfois que des enfants collectent des coques (Com. pers.collectif des pêcheurs). 

Cependant, les incendies récurrents entraînent la diminution de la végétation et accroissent les 

risques d'érosion, ce qui peut conduire au comblement de la lagune et favoriser la sédimentation 

(Kherifi et al., 2012; Melouah, 2013).  

Les macrophytes ont une grande valeur écologique, offrant une multitude de services 

éco-systémiques essentiels. Ils jouent un rôle crucial dans l'amélioration de la biodiversité, le 

stockage du carbone, le cycle des nutriments et la protection côtière (Hemminga et Duarte, 

2000; Le Fur et al., 2018). En raison de leur capacité à modifier leur environnement, de manière 

directe ou indirecte, afin de contrôler la disponibilité des ressources pour eux-mêmes et d'autres 

organismes, ces êtres sont qualifiés d'organismes-ingénieurs (Jones, Lawton et Shachak, 1997; 

Le Fur et al., 2018; Bertrin et al., 2019). Les herbiers marins sont souvent utilisés comme 

indicateurs biologiques de la santé des écosystèmes en raison de leur sensibilité et de leur rôle 

écologique crucial (Montefalcone, 2009 ; Do, 2012). Au cours des dernières décennies, les 

écosystèmes côtiers, en particulier les herbiers marins, connaissent une diminution alarmante 

de leur état à l'échelle mondiale, ce qui a pour conséquence une perte significative de 

biodiversité (Waycott et al., 2009; Van Der Heide et al., 2012). Cette détérioration est 

susceptible d'être exacerbée par le rythme croissant du changement climatique mondial observé 

au cours de ce siècle et qui devrait s'accélérer dans le futur, ce qui aura un impact significatif 
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sur les océans de la Terre, y compris des impacts potentiels importants sur les herbiers marins 

(Duarte et al., 2008; Do, 2012). Cette préoccupation est particulièrement pertinente pour les 

lagunes côtières méditerranéennes, qui sont particulièrement vulnérables au changement global 

(Anthony et al., 2009; De Wit, 2011 ; Le Fur et al., 2018). 

 Le littoral algérien s'étend sur une distance1 de 2148 km. Il est saisissant de remarquer 

l'absence complète d'écosystèmes lagunaires depuis la lagune de Nador au Maroc. Ce manque 

d'écosystème lagunaire est une caractéristique notable de cette zone côtière. Au niveau d’El 

Mellah, il n’y a pas suffisamment d’études précédentes permettant d’obtenir une vision assez 

détaillée de la composition des populations des angiospermes. En outre, depuis la fin des années 

1990, la conchyliculture à la lagune demeure inexploitée, après la mortalité massive des  

composée de moule Mytilus galloprovincialis et d’huître Crassostrea gigas (Benmarce, 2012). 

Comparées aux lagunes du bassin algérien telles que celles de Bizerte et de Ghar El Melh en 

Tunisie, du Stagnone en Sicile et de Santa Gilla en Sardaigne, la Lagune El Mellah, n'a pas 

bénéficié d'études et d’exploitations approfondies. En raison de ces considérations, notre étude 

s'est concentrée sur l'évaluation de l'état environnemental de la lagune El Mellah en examinant 

la relation entre les angiospermes; leurs bivalves associés et les conditions environnementales. 

Pour ce faire, nous avons entrepris un échantillonnage mensuel des macroorganismes 

benthiques et effectué des mesures des paramètres physico-chimiques tels que l'oxygène 

dissous, la salinité, le pH et la température. Cette étude s'est déroulée sur une période s'étendant 

de février 2019 au mois de décembre 2019 et à couvert trois stations distinctes situées dans les 

régions Nord, Centre et Sud (Le nombre de stations retenues et leur positionnement sera 

déterminée en prenant en compte les influences à la fois continentales et marines), afin d'obtenir 

des investigations détaillées sur l’état de santé et le degré trophique de la lagune. 

La présente étude s’articule sur trois axes principaux agencés comme suit :  

La première partie a pour objectif d’étudier l’évolution spatio-temporelle des principaux 

facteurs physicochimiques du milieu conditionnant la vie et la distribution de macrobenthos de  

la lagune Mellah. Cette investigation vise à démontrer l'importance de l'interaction entre les 

différents paramètres écologiques et leur impact combiné sur le fonctionnement de la lagune et 

la répartition des individus qui y habitent. 

Le deuxième objectif de cette étude, est l’inventaire du macrobenthos de la lagune El 

Mellah, en identifiant et quantifiant les macrophytobenthos et leurs bivalves associés, dans ce 

                                                           
1 https://www.cresus.dz/?p=74676  

https://www.cresus.dz/?p=74676


                                                                                                       Introduction générale 
 

Page | 5  

 

contexte, nous avons étudié la variation spatio-temporelles la biomasse des angiospermes et la 

densité faune associée. Nous évoquerons également le changement remarquable de distribution 

des angiospermes dans la lagune comparant avec les études précédentes. 

Cette partie a donné lieu également à une publication dans «BioInvasions Records» 

Hamza, H., Beya Mammeria, A., Bain, A., De Wit, R., & Klein, J. (2022). First record 

of the invasive Asian date mussel Arcuatula senhousia (Benson, 1842) in El Mellah Lagoon 

(Southern coast of Algerian Basin, Western Mediterranean). BioInvasions Records, 11(3), 686-

699. https://doi.org/10.3391/bir.2022.11.3.11   

La troisième partie, sera consacrée à étudier la relation entre les angiospermes, leur 

bivalves associés et les conditions environnementales. Dans cette partie, nous avons signalé des 

corrélations positives entre la biomasse des angiospermes et bivalves associés tel que Zostera 

noltei et Loripes orbiculatus; également  entre l’espèce introduite invasive Arcuatula senhousia 

et Zostera noltei. En outre nous avons révélé l’impact des conditions environnementales comme 

la température sur la densité des bivalves associés tel que Loripes orbiculatus et Arcuatula 

senhousia; ainsi que sur la biomasse des angiospermes tel que Zostera noltei. 

Enfin, nous concluons notre étude en proposant des perspectives et recommandations 

dans le but de préserver le bon fonctionnement de cet écosystème à double intérêt écologique 

en tant que biotope unique en Algérie et économique en raison de son exploitation aquacole, à 

condition que celle-ci reste rationnelle. 

 

 

 

 

 

 

https://doi.org/10.3391/bir.2022.11.3.11
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2. État de l’art 

2.1. Milieu d’étude 

2.1.1. Climatologie 

El Tarf bénéficie d'un climat chaud tempéré. Les précipitations sont plus abondantes 

en hiver qu'en été. La température moyenne annuelle est d'environ 18 °C, avec une moyenne 

annuelle des précipitations de 834 mm (Tableau 1). 

Le mois de juillet se distingue par des précipitations moyennes de seulement 3 mm, en 

faisant ainsi le mois le plus sec de l'année. En revanche, le mois de janvier enregistre des 

précipitations record avec une moyenne de 117 mm. En ce qui concerne les températures, le 

mois d'août se distingue avec une température moyenne de 26,2 °C, en étant ainsi le mois le 

plus chaud de l'année. À l'opposé, le mois de février est le plus froid avec une température 

moyenne de 11,1 °C. 

La différence de précipitations entre le mois le plus sec et le mois le plus humide s'élève 

à 114 mm. De même, on observe une variation de 15,1 °C entre la température la plus basse et 

la plus élevée tout au long de l'année. 

Les données d'humidité relative de la région d'El Tarf, présentées dans le tableau 1, 

révèlent que le mois de janvier est le plus humide de l'année, avec un taux de 76%. En revanche, 

les mois de juillet et août enregistrent la valeur minimale d'humidité, avec un taux de 63% 

(Tableau 1). 

Tableau 1. Les données climatiques moyennes mensuelles (Température, précipitation et 

humidité) de la région d’El Tarf durant 2000-2020 (O.N.M.T, 2020; Hedjouli, 2022). 

 Jan. Fév. Mars. Avr. Mai. Juin. Juil. Août. Sept. Oct. Nov. Déc. 

T° moyenne  

(°C) 
11,2 11,1 13,2 15,4 18,5 22,5 25,6 26,2 23,5 20,6 15,7 12,5 

T° minimale M. 

(°C) 
8,4 8 9,7 11,7 14,5 18 20,9 21,8 19,9 17,2 12,9 9,8 

T° maximale M. 

(°C) 
14,3 14,4 16,8 19,2 22,4 26,7 30 30,6 27,4 24,4 19 15,5 

Précipitations  

(mm) 
117 101 89 79 54 17 3 15 53 78 114 114 

Humidité 

 (%) 
76% 75% 75% 75% 74% 67% 63% 63% 69% 71% 73% 75% 
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D'après le diagramme ombrothermique présenté dans la Figure 1, le climat de la région 

d'El Tarf se caractérise par deux périodes distinctes. Une période sèche s'étend de juin à août, 

tandis qu'une période humide s'étend de septembre à mai. 

 

Figure 1. Diagramme Ombrothermique de Gaussen de la région d’El Tarf durant 

2000-2020 (Hedjouli, 2022). 

Suite au calcul de la valeur Q2, qui s'élève à 126,16, la région d'El Tarf est classée 

dans l'étage bioclimatique sub-humide à hiver chaud (Figure 2). 

L’indice de l’aridité calculé de la région d’El Tarf est égal à 29,79. Cette valeur est 

classée entre 20<Ia<30, donc cette région est caractérisée par un climat humide. 
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Figure 2. Climagramme pluviothermique d’Emberger d’El Tarf durant 2000-2020 

(Hedjouli, 2022). 

2.1.2. Hydrodynamisme 

A. Bassin versant  

Le bassin versant, d'une circonférence de 56,15 kilomètres, s'étend sur une superficie de 

81,45 kilomètres carrés. Il est principalement composé de zones dunaires et montagneuses, 

abritant principalement des chênaies (Djebar et al., 2003 ; Anonyme, 2005 ; (Benmarce, 2012 ; 

Djebourabi, 2014). La région étudiée est caractérisée par une urbanisation limitée, avec une 

population très dispersée résidant principalement dans des habitations traditionnelles. Les 

activités économiques principales de cette population sont l'élevage bovin et caprin, ainsi que 

la culture d'arachides. En conséquence, les apports continentaux sont principalement constitués 

des produits lessivés des sols (Benmarce, 2012).Le bassin versant est alimenté par trois oueds, 

à savoir Rkibet au nord-ouest, El-Melah au sud-ouest et Bélaroug au sud. Ces cours d'eau 

divisent le bassin versant en trois sous-bassins distincts (Djebourabi, 2014) (Figure 3). Par 

ailleurs, une fraction de l'eau collectée dans le bassin versant du Mellah s'infiltre dans les nappes 

souterraines, lesquelles sont probablement en communication avec la lagune, assurant ainsi un 

apport hydrique supplémentaire (Benmarce, 2012). L'estimation de l'apport des ruisseaux dans 

la lagune s'élève à environ 20 millions m3 par an, ce qui a entraîné un bilan hydrologique positif 
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pour la lagune. Cela se traduit par un apport supplémentaire annuel de volume d'eau de 

4.045.431 m3 (Djebar et al., 2003). 

 

 

Figure 3. Le réseau hydrographique du bassin versant de la lagune El Mellah (Melouah, 

2013). 

B. Courants 

La circulation des courants dans la lagune s'effectue par une rotation périphérique lente 

dans le sens des aiguilles d'une montre (Guelorget et al., 1989). Cependant, Messerer (1999) 

décrit des courants rectilignes dans la lagune, allant du nord au sud pour le flot, et inversement 

pour le jusant, suivant ainsi le sens des courants de marée (flot et jusant) (Melouah, 2013) 

(Figure 4). D'autre part, il convient de noter que les échanges entre le lac et la mer sont très 

importants. Selon Thomas et al., (1973), les débits sont estimés à environ 0,5 m³/s dans le sens 

mer-lagune et 1,5 m³/s dans le sens lagune-mer pendant la période hivernale. Cependant, il est 

important de souligner que ces débits ne reflètent qu'une situation spécifique à une période 

donnée. De plus, les débits sont directement liés à l'état de colmatage du chenal de 

communication avec la mer, qui est actuellement presque fermé, réduisant ainsi les échanges 

entre les deux milieux à leur minimum (Melouah, 2013). 
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Figure 4. Mouvements des eaux superficielles. A: trajectoires hypothétiques (d’après 

Guelorget et al., 1989). B et C: mouvements rectilignes des eaux respectivement pendant le 

flot et le jusant (d’après Messerer, 1999) (Draredja, 2007). 

 

C. Phénomène de marées 

Les marées se manifestent par un mouvement alternatif d'entrée d'eau de mer vers la 

lagune (le flot) et de sortie d'eau de la lagune vers la mer (le jusant) Melouah, 2013). Selon 

Thomas et al. (1973) dans la lagune Mellah, l'amplitude des marées peut atteindre 40 cm. 

Cependant, la dynamique des eaux de la lagune est principalement influencée par les marées 

d'origine astronomique plutôt que par les marées barométriques, qui sont d'ailleurs très faibles 

(Semroud, 1983; Ounissi et al., 2002; Melouah, 2013). Selon Djebar et al., (2003), un volume 

d'eau de 37 671,81 m3 est échangé entre la lagune et la mer quotidiennement. Le régime des 

marées dans la lagune est de type microtidal semi-diurne. Cependant, il peut être moins 

perceptible pendant l'hiver et le printemps, lorsque la lagune se remplit et que les marées sont 

masquées par l'évacuation des excès d'eau continentale. En été, le régime semi-diurne devient 
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plus prononcé, avec deux cycles de marée se produisant environ toutes les 23 heures (Ounissi, 

com. pers.; Melouah, 2013). 

2.1.3. Établissement de la carte bathymétrique  

Les relevés bathymétriques de la lagune El Mellah indiquent que cette zone constitue 

un écosystème peu profond, avec une profondeur maximale ne dépassant pas 6,4 m et une 

profondeur moyenne de 2,7 m (Cataudella et al. 2015). Néanmoins, Messerer (1999) montre 

que la profondeur de la gouttière centrale en octobre 1996 ne dépasse pas 5,20 m. La lagune se 

distingue par la présence de deux plateaux peu profonds (<2 mètres), qui correspondent à 

l'accumulation périphérique de matériaux détritiques provenant du bassin versant. Ces plateaux 

longent les rives de la lagune. De plus, on observe la présence de cônes alluviaux au niveau des 

embouchures des principaux oueds, en particulier au sud (Guelorget et al., 1989; Benmarce, 

2012) (Figure 5). 

 

 

Figure 5. Carte bathymétrique de la lagune El Mellah (profondeurs en m) (d’après 

Guelorget al., 1989) (Draredja, 2007). 
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2.1.4. Sédimentologie  

La granulométrie de la lagune Mellah, comme dans la plupart des lagunes 

méditerranéennes, présente une organisation concentrique. Cela signifie que la taille des grains 

diminue progressivement de la rive vers le centre de la lagune. Ce phénomène est attribué à 

l'accumulation des particules fines dans la cuvette centrale, ainsi qu'à la dynamique des 

courants, qui montre une agitation plus forte en périphérie de la lagune, tandis que le courant 

s'affaiblit en se dirigeant vers l'intérieur de la lagune (Guelorget et al., 1989; Melouah, 2013). 

Draredja (2007) identifie cinq zones lithologiques distinctes qui se déploient dans la région 

étudiée. Ces zones se présentent sous la forme d'une gradation, allant des sables purs situés près 

des rives aux vases pures localisées au centre du plan d'eau. Entre ces extrémités, on observe 

également des zones de sables légèrement envasés, de vases sableuses et de vases légèrement 

ensablées. Les sables purs du pourtour de la lagune sont recouverts par les tapis de l'herbier à 

Ruppia sp (Figure 6) (Draredja, 2007 ; Benmarce, 2012). 

 

Figure 6. Couverture sédimentaire de la lagune Mellah (Draredja, 2007) 
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2.1.5. Exploitation aquacole de la lagune 

Depuis le début du siècle, la lagune Mellah abrite une activité de pêche artisanale. Les 

pêcheurs utilisent principalement des pièges à poissons appelés "bordigues", en fonction des 

périodes de migration des espèces (Cataudella et al., 2015). La pêche au trémail est également 

pratiquée, principalement le long des berges de la lagune. La production aquacole connaît une 

grande variation d'une année à l'autre, principalement en fonction de l'intensité de l'effort de 

pêche et des conditions hydrologiques variables de la lagune (Melouah, 2013). La production 

de poissons dans la lagune se compose principalement de mulets, de loup, de sole, de dorade, 

de marbré et d'anguille, pêchés à différents moments de l'année. Actuellement, l'exploitation de 

la lagune repose principalement sur la pêche au trémail pour la capture de poissons (M. 

Boumhani pers.comm.). La collecte manuelle de la palourde Ruditapes decussatus et de la 

coque Cerastoderma glaucum a débuté au début des années 1990 sur les rives accessibles. Bien 

que possédant une valeur nutritionnelle et une importance économique significatives, la récolte 

de ces deux bivalves est actuellement suspendue depuis 2005 en raison de la disparition de la 

palourde d'une part, et de la diminution du stock naturel de la coque d'autre part (Draredja et 

al., 2009; Benmarce, 2012; Magni et al., 2015). Il est important de noter que la conchyliculture 

a été initiée dans la lagune du Mellah en 1981 dans la partie Nord de la lagune et a connu un 

développement prometteur jusqu'au début des années 1990. Le parc conchylicole, qui était 

autrefois une source de production de moules Mytilus galloprovincialis et d'huîtres Crassostrea 

gigas, a été gravement touché par des épisodes de mortalités massives. Depuis la fin des années 

1990, ces événements ont entraîné la destruction totale de la production, laissant le parc 

conchylicole actuellement inexploité (Benmarce, 2012; Cataudella et al., 2015). 

2.2. Les macrophytes immergés dans les écosystemes lagunaire 

Les macrophytes immergés, qui englobent à la fois les macroalgues et les angiospermes 

aquatiques. Ils représentent environ 40 % de la production primaire des zones côtières (Charpy 

Roubaud et Sournia, 1990; Le Fur, 2018), ils jouent par conséquent un rôle majeur en 

influençant divers processus chimiques et physiques, tout en contribuant à la structuration des 

habitats dans les écosystemes lagunaire (Jeppesen et al., 2012; Le Fur et al., 2018). Les 

macrophytes assurent une gamme de services écosystémiques qui profitent à la société et 

l'environnement (Nordlund et al. 2016 ; Tan et al., 2020). En effet, en modifiant leur biotope, 

les macrophytes exercent un contrôle direct ou indirect sur la disponibilité des ressources, tant 

pour leur propre survie que pour celle des autres organismes. Leur capacité à façonner leur 

environnement et de créer des habitats aux organismes aquatiques et aux oiseaux les positionne 
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en tant qu'organismes-ingénieurs (Duarte et Cebria´n, 1996 ; Jones, Lawton et Shachak, 1997; 

Levin et al., 2001 ; Vizzini et Mazzola, 2008; Ganthy, 2011; Le Fur et al., 2018; Bertrin et al., 

2019). En tant que producteurs primaires, fournissent une importante source de matière et 

d'énergie pour la plupart des organismes qui interagissent dans le réseau trophique d'un 

écosystème aquatique (Bertrin et al., 2019). Forme les macrophytes benthiques très productive 

de vastes prairies dans de nombreuses lagunes côtières (Agostini et al., 2003; Le Fur et al., 

2018). Les macrophytes notamment les herbiers ont la capacité de modifier de manière 

significative la qualité physique et chimique de l'eau et des sédiments grâce aux produits issus 

de la photosynthèse et de la respiration. De plus, ils influencent les niveaux de nutriments tels 

que l'azote et le phosphore, qu'ils consomment tout au long de leur vie, ainsi que la matière 

organique qu'ils restituent lors de leur sénescence (Takamura et al., 2003; Bertrin et al., 2019). 

Ainsi, dans les lagunes côtiers, Les macrophytes jouent un rôle essentiel en influençant de 

manière significative les cycles biogéochimiques (Plus et al., 2003; Bertrin et al., 2019). 

2.2.1. Angiosperme  

Les angiospermes marines, qui sont des plantes à fleurs, ont développé une adaptation 

unique pour vivre complètement submergées dans l'océan. Étonnamment, ces plantes sont en 

fait des angiospermes continentales qui se sont adaptées à l'environnement marin il y a environ 

100 millions d'années (Den Hartog, 1970; Bargain, 2012). Les angiospermes marines, similaires 

aux plantes des prairies terrestres, ont un système foliaire dressé soutenu par des tiges ou des 

rhizomes, formant des herbiers dans les zones intertidales et subtidales. les angiospermes 

marines ont la capacité de fleurir, produire des fruits et des graines (Hemminga et Duarte, 2000; 

Bargain, 2012). D'après l'étude de Short et al., (2001), on estime qu'environ cinquante espèces 

d'angiospermes marines sont regroupées en treize genres et sept familles au total. Selon Green 

et Short (2003), les angiospermes marines ont colonisé la grande majorité des zones intertidales 

et subtidales du littoral à travers le monde avec une production primaire moyenne de 1012 g 

PS.m2 (Duarte et Chiscano, 1999; Bargain, 2012). Les herbiers d'angiospermes marines ont 

réussi à coloniser le milieu marin en développant cinq adaptations spécifiques. Ils ont la 

capacité de croître complètement submergés, grâce à l'absence de stomates dans leurs tissus 

foliaires (Kuo et Den Hartog, 2000; Bargain, 2012). De plus, ils sont capables de survivre dans 

des conditions de salinité élevée, et utilisent un mécanisme de pollinisation sous-marin 

hydrophile, où le pollen est transporté par l'eau. Ces herbiers ont également évolué pour 

compétitionner avec d'autres espèces marines, notamment les algues, et possèdent un système 

d'accrochage qui leur permet de suivre les mouvements de l'eau et de s'y maintenir (Spalding et 
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al., 2003; Bargain, 2012). Grâce à ces caractéristiques, les herbiers d'angiospermes marines ont 

pu s'établir dans une grande variété d'écosystèmes marins et estuariens (Green et Short, 2003; 

Bargain, 2012). 

La répartition des herbiers, tout comme celle de la plupart des plantes aquatiques, est 

influencée par divers facteurs naturels biotiques et abiotiques. Parmi ces facteurs, on trouve les 

caractéristiques physiologiques propres à chaque espèce, le broutage exercé par les 

consommateurs, les variations climatiques, la salinité de l'eau, l'intensité des courants et des 

vagues, ainsi que l'exposition à la lumière (Koch, 2001; Lee et al., 2007; Bargain, 2012; Le Fur 

et al., 2018). 

En zone tempérée, la disponibilité de lumière varie en fonction de la profondeur et des 

cycles de marée, ce qui influence la turbidité de l'eau. Les particules en suspension dans la 

colonne d'eau réduisent rapidement l'éclairement incident. De plus, la présence fréquente de 

superpositions et d'épiphytes sur les feuilles des herbiers marins limite la transmission de la 

lumière jusqu'aux cellules photosynthétiques des chloroplastes. Cette limitation énergétique 

restreint la distribution bathymétrique des herbiers, avec une réduction de l'éclairement à un 

minimum observé d'environ 10% de l'éclairement en surface (Short et al., 2001; Bargain, 2012). 

En conséquence, il est rare de trouver des herbiers au-delà de 30 à 40 mètres de profondeur, à 

moins de cas exceptionnels tels que l'espèce Halophila decipiens, qui a été observée à 80 mètres 

de profondeur (Duarte, 1991; Bargain, 2012). 

Les herbiers marins comptent parmi les écosystèmes fournissant la plus grande valeur 

en termes d'importance écologique et services écosystémiques, en fournissant un habitat, en 

contribuant à la productivité primaire (stockage de carbone), en stabilisant les sédiments, en 

filtrant l'eau, en participant au cycle des nutriments et en offrant une protection côtière 

(Costanza et coll., 1997 ; Hemminga et Duarte, 2000 ; Terrados et Borum, 2004; Orth et al., 

2006; Le Fur et al., 2018). En outre, les herbiers marins captent et stockent environ 12% du 

carbone total présent dans les océans, jouant ainsi un rôle majeur dans la régulation du carbone 

à l'échelle mondiale (Terrados et Borum, 2004; Bargain, 2012). Ils sont non seulement capables 

d'épurer leur environnement en accumulant et en stockant des substances polluantes, mais ils 

sont également utilisés comme indicateurs biologiques pour évaluer la contamination marine 

par des polluants tels que les éléments-traces métalliques. (Pergent-Martini et Pergent, 2000; 

Bargain, 2012). Spalding et al., (2003) ont qualifié les herbiers marins de "self-substaining 

system " en raison de leur capacité à exercer plusieurs fonctions qui stabilisent l'environnement. 
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En dernier lieu, les herbiers marins possèdent une valeur considérable en créant des oasis vertes 

le long des littoraux, ce qui les rend extrêmement attractifs pour les plongeurs et les passionnés 

de la nature (Bargain, 2012). 

2.2.1.1  Zostera noltei  

Les zostères, appartenant à la famille des Zosteraceae, sont des plantes herbacées aquatiques. 

Dans les zones intertidales européennes et nord-africaines de l'Atlantique, les zostères sont 

couramment présentes, s'étendant du sud des côtes norvégiennes jusqu'aux côtes 

mauritaniennes. Elles ont également la capacité de se développer en immersion permanente, 

notamment dans les étangs méditerranéens. Zostera noltie (Hornemann, 1832), également 

appelée zostère naine ou Nanozostera noltei (Hornemann) (Tomlinson et Posluszny, 2001; 

Tison et al., 2014; WoRMS1), elle est largement répandue dans les estuaires et les habitats 

abrités caractérisés par des eaux présentant une faible salinité et une turbidité modérée (Green 

et Short, 2003; Bargain, 2012). Dans la région méditerranéenne, on retrouve Zostera noltie dans 

les zones situées au fond des baies et dans les lagunes côtières le long des côtes continentales 

(Plus et al., 2003). Les zostères naines possèdent un rhizome rampant de couleur jaune-brun, 

d'un diamètre allant de 0,5 à 2 mm, avec des entre-nœuds mesurant de 4 à 35 mm de longueur 

(Figure 8). Chaque nœud des zostères naines  développe de 2 à 4 racines et une feuille. Les 

pousses qui émergent de chaque nœud portent de 2 à 5 feuilles engainantes et linéaires, 

mesurant de 10 à 40 cm de longueur et de 1 à 2 mm de largeur. Seules les pousses reproductrices 

comportent des branches et mesurent de 2 à 25 cm de hauteur. Elles présentent 4 à 5 fleurs 

mâles et autant de fleurs femelles. Les fruits sont ellipsoïdes, noirs, lisses et mesurent de 1,5 à 

2 mm de longueur. Les graines sont brun-rouge et ont la même taille que le fruit (Auby, 1991; 

Tison et al., 2014). En outre, la croissance de Zostera noltie nécessite un minimum de 2% 

d'éclairement, avec une croissance maximale observée pour des valeurs intermédiaires 

correspondant à 42% de l'irradiance de surface (Peralta et al., 2002 ; Bargain, 2012). Cependant, 

selon une étude menée sur le terrain, il a été constaté que l'incorporation de matière organique, 

notamment de l'amidon mélangé à du saccharose, favorisait la pénétration du sulfure 

sédimentaire dans les feuilles des herbes marines (Zostera noltei). Cette infiltration accrue de 

sulfure sédimentaire a été identifiée comme un indicateur du stress sulfurique dans les zostères 

(Van Der Geest et al., 2020). En fin, les herbiers marins sains de l'espèce Zostera noltie ont un 

effet stabilisateur dans les baies côtières peu profondes. Effectivement, il a été constaté que 

                                                           
1 http://www.marinespecies.org/index.php  

http://www.marinespecies.org/index.php
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l'herbier Zostera noltie agit comme un puits pour l'azote inorganique dissous (De Wit et al., 

2001 ; Santos et al., 2004 ; De Wit et al., 2005 Delgard et al., 2013). 

 

 

Figure 8. Zostera noltie (Hornemann, 1832) (Auby, 1991). 

2.2.1.2. Ruppia maritima et  Ruppia cirrhosa 

Ruppia maritima (Linnaeus, 1753), qui fait partie de la famille des Ruppiaceae, est une 

plante vivace mesurant entre 10 et 60 cm de hauteur. Elle présente des tiges fines, nombreuses 

et très ramifiées, qui supportent des feuilles submergées filiformes, larges de moins d'1 mm 

(Tison et al., 2014). Cette espèce est caractérisée par un pédoncule court (0,3 – 5 cm) et non 

spiralé contrairement au Ruppia cirrhosa qui possède un pédoncule long (4 – 20 cm) et spiralé  

(Figure 9) (Tison et al., 2014). En moyenne, les feuilles de Ruppia maritima sont moins  large 
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que celles de Ruppia cirrhosa (Oheix et al., 2015). Elle fréquente des milieux peu profonds tels 

que les lagunes côtières, les zones humides et les marais salés où elle peut être observée. elle 

est également largement répandue en Europe, en Asie occidentale, en Afrique et en Amérique 

boréale. Cette espèce aquatique est considérée comme cosmopolite dans l'hémisphère nord, et 

elle est particulièrement envahissante dans les lagunes saumâtres pendant la saison estivale 

(Verhoeven, 1979). Ruppia maritima2 depuis 2007 a été classée par l'UICN dans certaines zones 

humides Red Liste (Short et al., 2010). Ainsi, selon Verhoeven  (1979), Ruppia cirrhosa est 

capable de survivre dans une vaste gamme de salinités, allant de 1,5 à 60. En revanche, Ruppia 

maritima, présente une tolérance à la salinité plus limitée, avec des gammes allant de 0,3 à 15 

(Oheix et al., 2015). Ces données soulignent la capacité d'adaptation des deux espèces à des 

conditions environnementales différentes en ce qui concerne la salinité de l'eau. Les prairies 

formées par Ruppia jouent un rôle écologique essentiel dans le réseau trophique des 

écosystèmes aquatiques. Ils fournissent également un abri et de la nourriture aux invertébrés, 

aux poissons, aux oiseaux aquatiques, aux mammifères marins et aux reptiles tels que la tortue 

verte menacée Chelonia mydas (Linnaeus, 1758) (Kantrud 1991; Hemminga et Duarte 2000; 

Lopez-Calderon et al., 2010; Martínez-Garrido et al., 2017; Bouaziz, 2022). 

                                                           
2Liste rouge mondiale de l'UICN (évaluation 2010) (listé Ruppia maritima L)    
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Figure 9. Ruppia maritima et  Ruppia cirrhosa (Tison et al., 2014). 

2.3. Le déclin des herbiers  

Les herbiers, en dépit de leur importance écologique et sociétale, connaissent un déclin 

rapide à l'échelle mondiale, avec une régression annuelle estimée entre 2 et 5 % de leur surface 

(Duarte et al., 2009 ; Waycott et al., 2009 ; Le Fur et al., 2018). Depuis les années 80, cette 

diminution s'élève à plus de 33000 km2 (Green et Short, 2003 ; Bargain, 2012). Ces dégradations 

des herbiers sont causées par divers facteurs, à la fois d'origine anthropique et naturelle. 

1. Les herbiers sont vulnérables à diverses causes naturelles qui peuvent leur causer des 

dommages. Parmi ces causes, on trouve notamment l'impact des agents pathogènes. La 

"Wasting Disease" ou "maladie du dépérissement" est responsable de la plus grande 

perte naturelle jamais enregistrée dans les herbiers (Short et al., 1986, 1988; Den Hartog, 

1987; Ralph et Short, 2002; Bargain, 2012). Cette maladie est provoquée par le protiste 

marin Labyrinthula zosterae (Ralph et Short, 2002) et a principalement affecté les 

herbiers de Zostera marina entre 1930 et 1933, entraînant la destruction d'environ 90 % 

des populations le long des côtes  de la Mer du Nord et l’Océan Atlantique (Den Hartog, 

1987; Fournier, 2009; Bargain, 2012). En outre, les phénomènes géologiques tel que le 
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séisme; peut entraîner une élévation de l'estran, tandis que les activités volcaniques 

peuvent priver les herbiers de lumière en raison des cendres et des fumées. Un exemple 

marquant est le tsunami qui a frappé l'Indonésie en 2004, provoquant une perte de 600 

hectares d'herbiers en raison de la surélévation des fonds marins de 1 à 2 mètres 

(Gunawan et al., 2005; Bargain, 2012). les phénomènes météorologiques également tels 

que la mousson ou une saison des pluies plus abondante peuvent altérer la salinité et la 

température des eaux côtières, ce qui peut avoir un effet considérable sur les herbiers 

(Bargain, 2012). Enfin, les changements climatiques globaux sont également 

susceptibles d'affecter les herbiers de plusieurs manières. Ces changements 

comprennent le réchauffement des températures, l'élévation du niveau de la mer 

(entraînant une augmentation de la profondeur), l'augmentation des intrusions salines, 

l'accroissement des rayons ultraviolets, l'augmentation des concentrations de dioxyde 

de carbone, les modifications potentielles des grands courants marins ainsi qu'une 

augmentation des phénomènes météorologiques tels que les tempêtes et les cyclones 

(Short et Neckles, 1999 ; Björk et al., 2008; Bargain, 2012). 

 

 

2. La localisation des herbiers le long des littoraux mondiaux augmente leur vulnérabilité 

face aux populations humaines, les menaces d'origine anthropique sont beaucoup plus 

nombreuses et ont un impact beaucoup plus important que les menaces d’origine naturel 

(Short et Wyllie-Echeverria, 1996; Hemminga et Duarte, 2000; Green et Short, 2003; 

Bargain, 2012). Les herbiers sont confrontés à une multitude de pressions anthropiques, 

telles que la pollution, l'eutrophisation, l'arrachage, l'urbanisation, le piétinement et la 

surexploitation (Cochón et Sánchez, 2005 ; Plus et al., 2010; Bargain, 2012). En effet, 

les angiospermes, qui constituent les herbiers, sont particulièrement vulnérables aux 

perturbations d'origine humaine (Orth et al., 2006 ; Le Fur et al., 2019). 

 Eutrophisation  

L'augmentation des apports d'azote et de phosphore en provenance des bassins versants, 

en particulier depuis les années 1960 et l'intensification des activités humaines, est largement 

reconnue comme la principale cause de la dégradation environnementale des écosystèmes 

côtiers (Cloern, 2001; Lacoste et al., 2023). Les lagunes côtières méditerranéenne subissent des 

effets considérables de l'eutrophisation, ce qui entraîne la diminution des herbiers marins (Short 
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et Burdick, 1996; Burkholder et al., 2007; Orth et al., 2006; Waycott et al., 2009; Delgard et 

al., 2013). Effectivement, La présence de concentrations élevées de nutriments dans la colonne 

d'eau peut exercer une toxicité directe sur les herbiers marins (Burkholder et al. 1992, 1994; 

Delgard et al., 2013). L'impact de l'eutrophisation sur la végétation est le résultat à la fois 

d'effets directs et indirects. Parmi les effets directs, on observe une compétition pour les 

nutriments et l'énergie lumineuse, qui sont les deux éléments les plus limitants pour la 

croissance des plantes aquatiques. La prolifération du phytoplancton et des macroalgues 

opportunistes, qui sont des groupes fonctionnels adaptés à une absorption rapide des nutriments 

disponibles, entraîne une augmentation de la turbidité de l'eau (causée par le phytoplancton) et 

les macroalgues opportunistes (souvent flottantes et dérivantes) empêchent les plantes 

aquatiques benthiques pérennes d'accéder à la lumière (Duarte, 1995; Schramm, 1999; Viaroli 

et al., 2008; Le Fur, 2018).  Les effets indirects jouent un rôle significatif dans l'amplification 

et l'accélération du processus d'eutrophisation. La diminution des herbiers facilite la 

resuspension des sédiments, ce qui entraîne une augmentation de la turbidité de l'eau, un facteur 

auquel les herbiers sont sensibles. De plus, les proliférations de macroalgues et les blooms 

phytoplanctoniques peuvent provoquer des épisodes d'anoxie dans les sédiments, favorisant 

ainsi la libération des nutriments du sol vers la colonne d'eau. Cette libération accélère les 

processus d'eutrophisation (Vignes et al., 2010; Caumette et al., 2012; Le Fur, 2018). 

2.4. Macrofaune associée aux herbiers  

Les herbiers benthiques des écosystèmes côtiers sont des habitats riches en biodiversité 

qui abritent une macrofaune variée et importante tels que les invertébrés, les poissons, les 

oiseaux aquatiques, les mammifères marins et les reptiles (Kantrud, 1991; Hemminga et Duarte, 

2000; Lopez-Calderon et al., 2010 ; Martínez-Garrido et al., 2017; Bouaziz, 2022). Elle joue un 

rôle capital dans les écosystèmes marins, notamment dans les eaux peu profondes comme les 

écosystèmes lagunaires, où sa biomasse constitue une part importante de la masse vivante totale 

(Bouma et al., 2009; Do et al., 2011). En effet, La macrofaune benthique joue un rôle majeur 

dans les réseaux trophiques et les transferts d'énergie entre les différents compartiments de 

l'écosystème marin (Reiss et Kroncke, 2005; Do et al., 2011). La distribution de la macrofaune 

est étroitement liée à la disponibilité de surfaces végétales colonisables et à la densité de la 

végétation (Dvořak et Best, 1982). Enfin, la structure de la macrofaune et les fluctuations de la 

population dominante sont des indicateurs importants pour évaluer et quantifier l'état 

écologique (Do et al., 2011). 

2.4.1. Bivalves associés aux herbiers  
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Les bivalves sont des organismes marins qui sont étroitement associés aux herbiers et 

jouent un rôle considérable dans les écosystèmes tropicaux tels que la formation de chaînes 

alimentaires (Sousa et al., 2009; Syukur et al., 2021). Certaines espèces de bivalves sont 

consommées comme source de protéines par le public, et leur coquillage peut être utilisé comme 

matière première pour la fabrication d'artisanat ayant une valeur économique (Deutsch et al., 

2011 ; Santhanam 2018; Syukur et al., 2021). Les populations de bivalves se trouvent 

principalement dans les environnements marins, en particulier dans les zones intertidales sous 

la couverture des herbiers marins (Hosack et al. 2006; Bateman et Évêque 2017). Les 

caractéristiques du substrat des herbiers marins jouent un rôle essentiel dans la distribution et 

la composition des espèces animales benthiques, notamment les bivalves (Best et Kidwell 2016; 

Syukur et al., 2021). Ainsi, le type de substrat peut avoir un impact significatif sur l'abondance 

des populations de bivalves et même entraîner l'élimination de certaines espèces de bivalves 

(Chadwick et al. 2006; Syukur et al., 2021). En outre, Les conditions environnementales dans 

la zone des herbiers ont un impact sur l'augmentation de la diversité et de la richesse spécifique 

des bivalves (Lu et al., 2018 ; Lukwambe et al., 2020).  

Cependant. Les herbiers jouent un rôle important dans la diversité, l'abondance et la 

richesse des bivalves, en offrant notamment un habitat essentiel. Les services écosystémiques 

des herbiers sont particulièrement importants dans ce contexte (Lebreton et al., 2012; Nordlund 

et Gullstrom 2013; Syukur et al., 2021). Tandis que, la capacité de service offerte par les 

herbiers peut varier en fonction des espèces d'herbiers et des écosystèmes d'herbiers marins 

(Nordlund et al., 2016; Syukur et al., 2021).  

Les bivalves soutiennent les espèces primaires, notamment les herbiers, et jouent un rôle 

crucial dans l'accentuation de l'impact anthropique et des changements climatiques mondiaux 

(Chin et al., 2020 ; Syukur et al., 2021).En revanche, Les perturbations environnementales, en 

particulier celles causées par les activités humaines, peuvent perturber les interactions 

facilitatrices avec des conséquences potentielles sur le fonctionnement des écosystèmes. Par 

exemple, des études ont montré que les changements globaux peuvent perturber les 

mutualismes en altérant la phénologie des espèces impliquées, tels que les plantes et leurs 

pollinisateurs (Memmott et al., 2007; Sanmartí et al., 2018).  

 Les bivalves lucinidae 

Les bivalves de la famille des Lucinidae abritent des bactéries qui oxydent les sulfures 

dans leurs branchies, tout en transportant l'oxygène, le CO2 et le sulfure à l'aide de leur pied 
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extrêmement extensible (Stewart et al., 2005; van der Heide et al., 2012; Rossier et al., 2013). 

Ces bivalves sont connus pour être mixotrophes, car ils peuvent utiliser à la fois l'énergie et les 

nutriments provenant de particules alimentaires et de bactéries endosymbiotiques 

(Schweimanns et Felbeck, 1985; Rossier et al., 2013). Dans les écosystèmes d'eau peu 

profonde, les lucinidaes, en symbiose avec des bactéries endosymbiotiques oxydant les 

sulfures, sont fréquemment présents dans les herbiers marins, occupant la couche de sédiments 

anoxiques adjacente à la zone racinaire, où les taux de production de sulfure sont élevés 

(Dubilier et al., 2008 ; van der Heide et al., 2012 ; Rossier et al., 2013 ; Cardini et al., 2019). 

En effet, Les bivalves Lucinidae jouent un rôle important dans les herbiers marins en établissant 

un mutualisme où les herbiers fournissent un habitat et de l'oxygène par leurs racines, tandis 

que les Lucinidae consomment du sulfure grâce à leurs symbiotes chimiosynthétiques. Cette 

interaction favorise une croissance plus importante des plantes tout en dépendant des herbiers 

marins pour stimuler la production de sulfure par les micro-organismes sulfato-réducteurs libres 

(Van Der Heide et al., 2012; Cardini et al., 2019). Cependant, la charge organique croit dans 

les écosystèmes côtiers du monde entier en raison du réchauffement climatique; selon l’étude 

de Van Der Geest et al., (2020), les herbiers marins deviendront de plus en plus dépendants de 

ce mutualisme de désintoxication du sulfure quand les taux de production de sulfure dans les 

sédiments augmenteront. De plus, les résultats de Cardini et al., (2019) révèlent que dans des 

conditions où la disponibilité en carbone est limitée, les Lucinidae chimiosymbiotiques peuvent 

excréter des quantités significatives de NH4
+ dans leur environnement. les Lucinidae et leurs 

endosymbiontes également fournissant la forme d'azote N préférée des plantes (Alexandre et 

al., 2015), ce qui contribue à la productivité de ces écosystèmes importants en termes de carbone 

bleu (Cardini et al., 2019). Ces études soulignent l'importance du mutualisme entre les herbiers 

marins et les lucinidae pour la conservation et la restauration et la résilience des herbiers marins 

face aux défis du changement global (Van Der Geest et al., 2020). 

2.5. Les espèces invasives marines 

Les introductions d'espèces sont largement reconnues comme l'un des principaux 

problèmes environnementaux du 21eme siècle (Clout, 1995). Nombreux d'espèces ont été 

transportées accidentellement ou ont suivi les courants dans la région méditerranéenne. 

Certaines de ces espèces introduites se sont adaptées à leur nouvel environnement et sont 

devenues envahissantes, étant qualifiées d'espèces exotiques (Otero et al. 2013). Celles-ci,  sont 

largement reconnues comme l'une des principales responsables de la perte de la biodiversité en 



                                                                                                                                   État de l’art 
 

Page | 24  
 

Méditerranée, ayant le potentiel de perturber tous les aspects des écosystèmes marins ainsi que 

d'autres écosystèmes aquatiques (Galil, 2007 ; Otero et al. 2013).  

Leur taux d'introduction sans précédent et leur impact inattendu et nuisible sur 

l'environnement, l'économie et la santé humaine font des espèces envahissantes marines, un 

problème croissant (Galil, 2008 ; Zenetos et al., 2010 ; Otero et al., 2013). Ce phénomène 

touches toutes les régions de la Méditerranée (Galil, 2007, 2009 ; Zenetos et al., 2010 ; Otero 

et al. 2013). En conséquence, les espèces envahissantes sont reconnues comme des "espèces 

focales" nécessitant une surveillance dans toutes les régions (Pomeroy et al., 2004 ; Otero et al. 

2013). 

Selon la liste noire des espèces marines envahissantes en Méditerranée qui a été établi par 

Otero et al. (2013). Arcuatula senhousia (Benson, 1842) est incluse parmi ces espèces 

invasives. Dans la lagune d'El Mellah, Arcuatula senhousia est la seule espèce de moule 

invasive qui a été signalée. 

 Arcuatula senhousia 

Arcuatula senhousia (Benson, 1842), également connue sous les noms communs de 

moule dattier asiatique, mulette verte, moule verte, moule Senhouse et moule japonaise, est une 

petite moule appartenant à la famille des Mytilidae. Originaire de l'ouest de l'océan Pacifique, 

de la Sibérie à Singapour, elle mesure en moyenne 25 mm de longueur de coquille, avec une 

longueur maximale de coquille de 35 mm (Carpenter et Niem 1998 ; Hamza et al., 2022). 

Ce bivalve filtreur qui se trouve dans des habitats tels que les baies, les lagunes côtières 

et les estuaires, préférentiellement sur des fonds mous et vaseux. Il peut être présent depuis la 

zone intertidale jusqu'à une profondeur de 20 mètres (Morton, 1974; Cohen, 2005). Arcuatula 

senhousia (Benson, 1842), en tant qu'espèce envahissante, présente plusieurs caractéristiques 

distinctives. Elle se caractérise par une fécondité élevée et une croissance rapide, ainsi qu'un 

stade larvaire planctonique relativement long, qui dure de 14 à 55 jours. De plus, cette espèce 

atteint rapidement sa maturité sexuelle, en seulement 9 mois, et a une durée de vie maximale 

assez courte, limitée à environ 2 ans. La fécondation de cette moule invasive se produit de 

manière externe (Otero et al. 2013;  Kovalev et al. 2017; Faasse 2018 : Hamza et al., 2022). 

Une seule femelle mesurant 20 mm de longueur de coquille peut libérer jusqu'à 137 000 

œufs sous forme d'émissions granulaires (Sgro et al., 2002 ; Zenetos, 2016). Cette fécondité 

élevée peut conduire à des densités importantes de plus de 25 000 individus par mètre carré 

(Munari, 2008 ; Öztürk et al., 2017; Hamza et al., 2022). Cette moule invasive présente une 
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capacité unique à tolérer un large éventail de conditions environnementales. Elle peut survivre 

et s'adapter à des températures allant de 1 à 31 °C, des salinités variant de 18 à 36 PSU, ainsi 

que de faibles concentrations d'oxygène dissous de 1 à 3 mg/L. Ces caractéristiques lui 

confèrent un avantage lors de son introduction et de son invasion dans différents écosystèmes 

marins tels que les lagunes côtières, les ports, les deltas fluviaux, et d'autres milieux similaires 

(Cohen 2005; Zenetos 2016; Kovalev et al. 2017 ; Hamza et al., 2022). En effet, elle a réussi à 

coloniser différentes régions du monde avec succès. Elle a été observée sur la côte pacifique de 

l'Amérique du Nord, en Australie, en Nouvelle-Zélande, en mer Méditerranée, sur la côte 

atlantique française, dans la Manche, en Afrique de l'Ouest, dans la mer d'Azov et la mer Noire 

(Cohen, 2005; Bachelet et al., 2009; Chartosia et al., 2018; Watson et al., 2021; Zhulidov al., 

2021). 

L'impact d'A. senhousia sur les services écosystémiques et la biodiversité varie en 

fonction de l'emplacement (Katsanevakis et al. 2014). Dans sa zone d'origine au Japon et en 

Chine, A. senhousia peut se développer sur des palourdes cultivées (Cohen, 2005). Cependant, 

dans les zones où elle a été introduite, A. senhousia peut avoir un impact significatif sur les 

communautés indigènes de macrophytes et d'invertébrés benthiques (Crooks et Khim, 1999 ; 

Allen et Williamsn, 2003 ; Hamza et al., 2022). Evidemment, dans la baie de San Diego (sud 

de la Californie, États-Unis), A. senhousia recouvre les feuilles de zostères (Zostera spp.), ce 

qui limite la croissance et la propagation de cette espèce végétale (Reusch et Williams, 1998 ; 

Allen et Williams, 2003 ; Cohen, 2005). De plus, la densité élevée d'A. senhousia a entraîné 

une diminution de l'abondance et la disparition locale de certains invertébrés benthiques 

indigènes, comme cela a été observé dans la baie de San Diego (Mission Bay) et en Nouvelle-

Zélande (estuaire de Tamaki) (Creese et al., 1998 ; Crooks, 2001; Hamza et al., 2022). Enfin, 

l’introduction de la moule japonaise envahissante dans les écosystèmes côtiers peu profonds 

pourrait provoquer un changement dans la structure et le fonctionnement de ces écosystèmes 

(Hamza et al., 2022). 
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3. Matériel et méthodes 

3.1. Description du milieu d’étude 

La lagune El Mellah, également connue sous le nom local de Garaât El Mellah, est 

l’unique milieu lagunaire côtier en Algérie. Elle est située à 10 km à l'ouest de la ville d'El Kala 

et à 49 km à l'est de la ville d'Annaba. Elle se trouve à l'extrême Nord-est de l'Algérie, au sein 

du Parc National d'El-Kala (réserve de biosphère de l'UNESCO) (36.89290 N, 8.32623 E) 

(Figure 9). Cette lagune n'est reliée à la mer Méditerranée que par un seul chenal long (900 m) 

et étroit (10 à 20 m). La lagune El Mellah couvre une superficie de 865 hectares et s'étend sur 

une distance de 4,7 kilomètres, allant de l'exutoire de l'oued El Aroug à l'extrême Sud jusqu'au 

début du chenal au Nord. Elle présente une profondeur moyenne de 2,7 mètres et une 

profondeur maximale de 6,4 mètres (Sehili, 2008; Cataudella et al. 2015). 

3.2. Choix des stations  

L'échantillonnage des macrobenthos a été réalisé avec soin et réflexion, en prenant en 

considération les influences des eaux marines et des eaux douces. Les stations sont réparties  

sur les zones subtidaux du Sud au Nord de la lagune  (stations 1, 2 et 3) (Figure 9 et 10). La 

première station située près de l’oued el-Mellah est sous l’influence des eaux douces, la 

deuxième station située  au centre sur entre oued el-Mellah et oued El Aroug   et la troisième 

station situé  au Nord de la lagune près de chenal  sous influence des eaux marines (Tableau 2). 

Tableau 2. Description des stations échantillonnées dans la lagune Mellah. 

Stations Coordonnées GPS Caractéristiques 

1 36.87722 N 8.33083 E Au Sud de la lagune, sous influence continentale. 

2 36.88722 N 8.31444 E Entre oued el-Mellah et oued El R’Kibet « cours 

d’eau » sous influence continentale. 

3 36.90944 N 8.31444 E Au Nord de la lagune, près du chenal dans la lagune, 

sous influence des eaux marines. 
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Figure 9. La localisation de la zone d'étude en mer Méditerranée et la localisation des 

stations d'échantillonnage dans la lagune d'El Mellah (Algérie, côte Sud du bassin algérien) 

(Station 1: "36.87722 N 8.33083 E"; Station 2: "36.88722 N 8.31444 E"; Station 3: "36.90944 

N 8.31444 E") (Hamza et al., 2022). 

 

Figure 10. Transect effectué lors des prélèvements des macrobenthos dans la lagune 

El Mellah. 
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3.3. Paramètres physico-chimiques : 

Les paramètres physico-chimiques tels que (la température de l’eau en °C, oxygène 

dissous mg.l-1, de salinité (PSU) et de pH (unité de pH), ont été mesurés in situ, à l’aide d’un 

multi-paramètre  de terrain (HANNA HI 9829)  (Figure 11). Les mesures de ces paramètres ont 

été effectuées mensuellement pendant un cycle annuel au niveau de 3 stations à l’échelle de la 

lagune (Figure 9). 

 

Figure  11. Multi paramètre de terrain (HANNA HI 9829). 

3.4. Étude quantitative du macrobenthos 

3.4.1. Echantillonnage des communautés macrobenthiques 

3.4.1.1. Matériel 

 Terrain: 

 Carotte (10 cm de profondeur et 19 cm de diamètre) 

 Support pot 

 Tamis 

 Boites en plastique étiquetés 

 Combinaison de plongée 

 Multi paramètre de terrain (HANA HI9829) 

 Laboratoire : 

 Plateau 

 Papier aluminium 

 Balance électronique 

 Ciseau 

 Pince 
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 Une étuve « Memmert™ VO400» 

 

3.4.1.2. Méthode d'échantillonnage 

Des échantillons benthiques ont été prélevés mensuellement dans le subtidal (0,3 m à 

0,5 m de profondeur) sur trois stations de la lagune d'El Mellah de février à décembre 2019. 

Trois carottes  de surface 0,028 m2 (diamètre 19 cm) de sédiments (N = 3) manuelles répétées 

au niveau des tapis herbacés  ont été prélevés à chacune des trois stations mensuellement (total 

des échantillons prélevés = 11 mois × 3 stations × 3 répétitions = 99 échantillons) (Figure 12.A). 

De plus,  une Mesure des données physico chimique (pH, salinité, température ; Oxygène)  a 

été faite in situ pour  chaque point de prélèvement à l'aide du multiparamètre (HANA HI9829). 

Les sédiments ont été tamisés très délicatement avec un tamis en acier de 1 mm (Figure 12.B) 

.Les résidus du tamisage de chaque carotte sont conservés dans des boites en plastique 

(étiquetés : date, lieu, N° de station) (Figure 12 C). Les échantillons prélevés sont transmis 

immédiatement au laboratoire de Neuro-Endocrinologie Appliquée de l’Université Badji 

Mokhtar Annaba.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 12. Les étapes d’échantillonnage de macrobenthos d’El Mellah. A: Récupérer 

l’échantillon; B: tamisage; C: Mettre les résidus du tamisage dans une boite étiquetés. (Photo 

Hamza Hadjer). 

 

3.4.2. Tri et identification de Macrobenthos  

Les échantillons ramenés au laboratoire et ont été lavés encore une fois à l’eau du 

robinet, les échantillons récoltées ont été  séparées (la macroflore et la macrofaune).  

 Les macrophytobenthos 

 

A B C 
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Lors du tri des espèces macrophytobenthos, nous les avons identifiées à l’aide de 

différents ouvrages et clés de détermination fournie par le Registre Mondial des Espèces 

Marines (WoRMS1). L’identification des spécimens ont été confirmé par Rutger De Wit au 

laboratoire MARBEC de Montpellier (France). 

 La description originale de l'espèce Zostera noltei par Hornemann (1832) est disponible 

sur le Web: https://www.biodiversitylibrary.org/page/3398154#page/181/mode/1up  

 La description originale de l'espèce Ruppia maritima par Linnaeus (1753) est 

disponible sur le Web: 

https://www.biodiversitylibrary.org/page/59077937#page/364/mode/1up  

 La description originale de l'espèce Ruppia cirrhosa par ((Petagna) Grande, 1918) est 

disponible sur le Web: 

https://www.biodiversitylibrary.org/page/56974909#page/253/mode/1up  

Poids frais : dans un premier temps,  ces espèces sont séparées : « la partie souterraine 

(hypogée) = rhizomes + racines» et «la partie aérienne (épigée) = les feuilles +les tiges ». (Auby 

1991; Auby et Labroug, 1996) (Figure 13. A). 

Ainsi, nous avons pesé les espèces récoltées, posées sur des morceaux de papier 

aluminium numérotés selon le type d'espèce, juste après l’élimination des goulettes d’eau à 

l’aide d’un papier absorbant. Les échantillons ont été pesés à l’aide d’une balance électronique 

(précision: 0,1 g)  (Sfriso et Ghetti, 1998). 

Poids sec : les échantillons sont séchés dans une étuve durant 24 h à 60° C « étuve : 

BINDER modèle FED 115 » (Figure 13.B) par la suite leur poids sec est mesuré (Auby 1991 ; 

Bargain, 2012; Delgard 2013 et 2016). 

 La macrofaune: 

Nous avons trié et compté les espèces macrozoobenthiques de chaque carotte «les 

espèces doivent être bien fermées, cela signifie qu'elles sont vivantes .les bivalves ouvertes ont 

été écartées» (Figure 14). Nous les avons identifiées à l’aide de différents ouvrages et clés de 

détermination fournie par WoRMS. La nouvelle espèce a été identifiée par Judith Klein comme 

Arcuatula senhousia au laboratoire MARBEC de Montpellier (France) à l'aide de Benson 

(1842) en accord avec la référence fournie par WoRMS. La description originale de l'espèce 

par Benson (1842) est disponible sur le Web à: 

https://www.biodiversitylibrary.org/page/18684698#page/500/mode/1up  

                                                           
1 http://www.marinespecies.org/index.php  

https://www.biodiversitylibrary.org/page/3398154#page/181/mode/1up
https://www.biodiversitylibrary.org/page/59077937#page/364/mode/1up
https://www.biodiversitylibrary.org/page/56974909#page/253/mode/1up
https://www.biodiversitylibrary.org/page/18684698#page/500/mode/1up
http://www.marinespecies.org/index.php
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Figure 13. A: séparer la partie hypogée de la partie épigées; B: séchés dans une étuve « 

Memmert™ VO400» durant 24 h à 60° C.  

 

Figure 14. Bivalves associés  aux herbiers récoltés de la lagune El Mellah. 

3.5. Expression des résultats 

3.5.1. La biomasse, paramètre descriptif de l'évolution des herbiers   

La biomasse est la mesure de matière organique totale, soit la quantité de matière vivante 

d'une espèce végétale ou animale. Pour les herbiers de zostères, le rapport de poids sec pour 

une surface donnée (gramme de poids sec par mètre carré, g PS.m−2) est souvent utilisé mais 
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certaines études utilisent parfois le poids frais (Sfriso et Ghetti, 1998). La méthodologie adoptée 

pour le séchage est très variable selon les études, la température allant de 60 à 115 °C, pendant 

24 à 72 heures (Bargain, 2012). Dans cette étude, nous avons utilisé une température de 60°C 

pendant 24 heures. Cependant, Il est opportun d'utiliser la biomasse comme paramètre 

descriptif, car tout changement dans la composition de l'herbier aura un impact sur cette mesure 

(Kirkman, 1996; Bargain, 2012). En raison de sa capacité à réagir rapidement aux variations 

des facteurs environnementaux, la biomasse est l'une des caractéristiques biométriques utilisées 

pour caractériser les herbiers. Les mesures de biomasse, largement répandues dans la littérature, 

jouent un rôle crucial en fournissant une caractérisation initiale et une description globale des 

herbiers (Iverson et Bittaker, 1986; Jupp et al., 1996; Sfriso et Ghetti, 1998; Duarte et al., 2002; 

Hammerstrom et al., 2006; Freeman et al., 2008). De plus, la mesure de la biomasse est 

fréquemment utilisée pour évaluer l'impact des facteurs externes sur la croissance et le 

développement des plantes. Ainsi, elle est utilisée pour mieux appréhender l'influence de 

facteurs tels que: la lumière (liée à la turbidité ou à la bathymétrie) (Iverson et Bittaker, 1986; 

Nienhuis et al., 1989; Jupp et al., 1996; Campbell et Miller, 2002; Terrados et al., 2006; Cabaço 

et al., 2009); la qualité de l'eau (dont la salinité, les nutriments, l'eutrophisation   ou le carbone 

organique dissous) (Nienhuis et al., 1989;Hillman et al., 1995; Udy et Dennison, 1997; 

Campbell et Miller, 2002; Irlandi et al., 2002; Cardoso et al., 2004; Uku et Björg, 2005; Cabaço 

et al., 2007); la température (Hillman et al., 1995); l'hydrodynamisme (Auby et Labourg, 1996); 

l'érosion (Cabaço et Santos, 2007); la saisonnalité ou les aléas climatiques (Iverson et Bittaker, 

1986; Sfriso et Ghetti, 1998; de Boer, 2000; Cabello-Pasini et al., 2003; Abu Hena et al., 2007 ; 

Freeman et al., 2008); la présence d'espèces animales comme  les poissons et les oiseaux , ou 

la prolifération d'autres espèces végétales comme les macroalgues (Maciá, 2000; Desmonts, 

2007;Unsworth et al., 2007). 

Dans notre étude nous avons mesuré la biomasse (poids sec; g DW.m-2) des 

angiospermes récoltées en séparant nous avons mesuré les parties épigées (feuilles et tiges) de 

les  parties hypogées (rhizomes + racines) (Auby ,1991). 

Biomasse épigée =Poids sec (g) de parties épigées (feuilles et tiges) par m² 

Biomasse hypogée = Poids sec (g) de parties hypogées (rhizomes + racines) par m² 

Calculer la surface en m² 

𝑅 = 𝑑𝑖𝑎𝑚 ÷ 2 

𝑅 = 9,5𝑐𝑚 = 0,095 𝑚 

𝑠𝑢𝑟𝑓𝑎𝑐𝑒 = π ×  R² 

𝑠𝑢𝑟𝑓𝑎𝑐𝑒 = 0,028 m² 
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Calculer la biomasse  

 

𝑏𝑖𝑜𝑚𝑎𝑠𝑠𝑒 =      0,028 𝑚2 → 𝑝𝑜𝑖𝑑𝑠 𝑚𝑒𝑠𝑢𝑟é"𝑔" 

 1𝑚² → 𝑋 

𝑏𝑖𝑜𝑚𝑎𝑠𝑠𝑒  =
1 × 𝑝𝑜𝑖𝑑𝑠 𝑚𝑒𝑠𝑢𝑟é

0,028
 =?  𝑔/ 𝑚² 

3.5.2. La densité 

Dans notre étude, nous nous concentrons sur les bivalves comme espèces ciblées, ce qui 

implique que la densité sera exprimée en unité de surface. Chaque mois, dans le but d'obtenir 

une représentation aussi précise que possible de la répartition des bivalves associés dans la zone 

d'étude, nous avons prélevé des carottes de sédiments de (surface de 0,028 m2) à chaque station 

étudiée, puis nous avons procédé au dénombrement des individus présents. 

 

 Densité (d) : Dans les études des bivalves associés aux herbiers, La densité est le 

nombre d’individus d’une espèce donnée dans un prélèvement donné, rapporté à une surface de 

sédiment d’un mètre carré, elle est exprimée en nombre d’ind.m-² (Melouah et al., 2014). 

Calculer la surface en m² 

𝑅 = 𝑑𝑖𝑎𝑚 ÷ 2 

𝑅 = 9,5 𝑐𝑚 = 0,095 𝑚 

𝑠𝑢𝑟𝑓𝑎𝑐𝑒 = 𝜋 ×  𝑅² 

𝑠𝑢𝑟𝑓𝑎𝑐𝑒 = 0,028 m² 

Calculer la densité  

 

𝑑 =      0,028 𝑚2 →  𝑛𝑜𝑚𝑏𝑟𝑒 𝑑′𝑖𝑛𝑑𝑖    

 1𝑚² → 𝑋 

𝑑  =
1 × 𝑛𝑜𝑚𝑏𝑟𝑒 𝑑′𝑖𝑛𝑑

0,028
 =?  𝑖𝑛𝑑/ 𝑚² 

3.6.  Exploitation des résultats 

3.6.1. Les indices écologiques  

Les résultats de l'échantillonnage du peuplement macrobenthique ont été utilisés pour 

calculer les indices écologiques, tels que les indices de composition et de structure (richesse 

totale, richesse moyenne, fréquence d'occurrence, diversité spécifique et équitabilité). Un 

peuplement se caractérise par sa composition et sa structure (Southwood, 1978). Pour l'étude 

des communautés animales, en particulier celle des bivalves, il est proposé de réaliser des 
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analyses de la distribution d'abondance et des indices écologiques, en particulier ceux liés à la 

diversité. C'est dans ce contexte que nous avons choisi d'exploiter nos résultats en utilisant des 

indices écologiques. 

 Indices écologiques de composition  

Pour exploiter les résultats plusieurs indices écologiques de composition sont utilisés 

notamment la richesse spécifique (totale et moyenne), l’abondance relative et la fréquence 

relative. 

La richesse totale (S) : représentée par le nombre total d'espèces recensées dans un 

peuplement donné, correspond au nombre total d'espèces (S) identifiées au moins une fois lors 

de R relevés effectués (Ramade, 1984; Hedjouli, 2022). 

La richesse moyenne (sm) : c’est le nombre moyen d’espèces trouvées à chaque relevé. 

Ce paramètre exprime le nombre d’espèces les plus représentatives du milieu au sens de la 

fréquence de leur présence (Hedjouli, 2022). 

L’abondance relative ou fréquence relative d’une espèce (fi) : L’abondance relative 

des espèces est le nombre d’individus d’espèce par rapport au nombre total d’individus récoltés 

pour le but de connaître l’importance de chaque peuplement, exprimé en pourcentage (Zaime 

et Gautier, 1989; Hedjouli, 2022). 

𝒇𝒊 =
𝒏𝒊

𝑵
× 𝟏𝟎𝟎% 

ni : nombre d’individus d’une espèce i 

N : nombre total d’individus toutes espèces 

La fréquence d’occurrence ou centésimale (F) : C’est le rapport entre le nombre de 

prélèvement où se trouve une espèce et le nombre totale des prélèvements effectués (Dajoz, 

1975; 1982; Hedjouli, 2022).  

𝑭 =
𝒓𝒊

𝑹
× 𝟏𝟎𝟎% 

ri : nombre de relevés dans lequel l’espèce i est présente. 

R : nombre total de relevés. 

Selon Dajoz (1982) on distingue cinq catégories d’espèces. On considère qu’une espèce 

est accidentelle ou rare si F < 25 %, accessoire ou commune si 25 % ≤ F < 50 %, régulière si 

50 % ≤ F < 75 %, constante si 75 % ≤ F < 100 % et omniprésente si F = 100 %. 
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 Indices écologiques de structure 

Ils expriment le mode de distribution des espèces qui composent le peuplement. 

Diversité spécifique (l’indice de Shannon-Weaver) (H’) : Du point de vue écologique 

la diversité spécifique s’explique par la répartition inégale des individus entre les espèces, 

l’indice de Shannon-Weaver (H’) permet de calculer la diversité spécifique, cet indice 

s’exprime en bits par individus (Ramade, 1984; Hedjouli, 2022). 

 

N : Nombre total d’individus.          ni : Nombre d’individus de l’espèce i. 

La diversité est maximale dans les peuplements où toutes les espèces ont le même 

nombre d’individus. A l’inverse, un peuplement dont une espèce est majoritairement dominante 

affiche une valeur faible de son indice de diversité. Une valeur élevée de cet indice correspond 

à un peuplement riche en espèces dont la distribution d’abondance est équilibrée. A l’inverse, 

une valeur faible correspond soit à un peuplement caractérisé par un petit nombre d’espèces 

pour un grand nombre d’individu, soit à peuplement dans lequel il y a une espèce dominante 

(Barbault, 2000; Hedjouli, 2022). 

L’Equitabilité (E) : C’est le rapport de la diversité spécifique à la diversité maximale 

(Ponel, 1983), calculée par la formule suivante: 

E= H’ / log2 S 

E : Equitabilité.          H’ : Indice de Shannon-Weaver.          S : Richesse spécifique. 

L’équitabilité varie de 0 à 1, elle tend vers 0 quand la quasi-totalité des effectifs est 

concentrée sur une espèce ; elle tend vers 1 lorsque toutes les espèces ont une même abondance 

(Barbault, 1981; Benyacoub, 1993; Hedjouli, 2022). 

Phénogramme des espèces étudiées : Une bonne connaissance de la biologie et de la 

phénologie des espèces est nécessaire pour estimer le nombre de générations annuelles, les 

périodes de présence des espèces et de pics de populations, etc…La phénologie est l'étude des 

évènements saisonniers. Dans cette étude nous avons établis le phénogramme de la répartition 

annuelle de différentes espèces macrobenthique récoltées dans les différentes stations étudiées 

(Hedjouli, 2022). 

3.6.2. Analyses statistiques  
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Dans les figures et tableaux, les données sont exprimées sous forme de moyenne (± écart-

type), en fonction d'un échantillon ou d'un nombre de répétitions spécifié. 

 Le test de Tukey 

L’analyse statistique a été réalisée à l’aide du logiciel SPSS  (Statistical Package for the 

Social Sciences)  version 22.0.0.0. Le test de Tukey est utilisé dans le cadre d'une GLM à deux 

facteurs pour évaluer l’effet station/ mois. 

 Analyse en composantes principales, régression linéaire et corrélation  

Analyse en composantes principales (ACP) a été réalisé en utilisant le logiciel XLSTAT-

Pro version 7.5.2.  dont l'objectif est de relier le schéma de distribution des biomasse épigée et 

hypogée des angiospermes et la densité des bivalves associés  aux variables environnementales. 

En outre, L’Analyse Canonique des Correspondances (ACC) a été effectué également dans le 

but de relier les abondances d’espèces à des variables environnementales (Ter Braak, 1986).Les 

modèles de régression linéaire simple permettent d’analyser la relation d’une variable par 

rapport à une autre (régression linéaire simple). De plus, le test de corrélation de Pearson a été 

utilisé pour déterminer la corrélation intra-site entre les paramètres physico-chimiques, la 

biomasse épigée et hypogée des angiospermes et la densité des bivalves associés aux herbiers, 

(les valeurs r avec des intervalles de confiance à 95 %). La corrélation de Pearson étaient 

considérées comme faibles pour r < 0,35, moyennes pour 0,36 < r < 0,67, fortes pour 0,68 < r 

<0,89 et très fortes pour 0,9 < r <1. 

https://fr.wikipedia.org/wiki/ANOVA
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4. Résultats 

4.1. Caractéristiques physico-chimiques 

L’étude de peuplements benthique nécessite une connaissance approfondie des 

paramètres environnementaux. En effet, il existe une relation directe entre l’évolution spatio-

temporelle des benthos tel que les angiospermes et la macrofaune et les paramètres physico-

chimique (Oxygène dissous, Salinité, PH et température). Néanmoins, Chez les angiospermes 

la température et la salinité sont des facteurs qui agissent directement sur  leur distribution et 

leur abondance alors que chez les bivalves, la température est le facteur majeur de régulation 

de la reproduction (Velez et Epifanio, 1981; Bulthuis, 1987; Antunes et al., 2012 ; Le Fur et 

al., 2018). Les mesures physico-chimiques (Oxygène dissous, Salinité, PH et température) ont 

été mesurées in situ mensuellement de février 2019 à décembre 2019 au niveau de 3 stations 

(Figure 9 et 10). 

4.1.1. Variation spatio-temporelles des caractéristiques physico-chimiques 

L’étude de variation temporelle de la moyenne de température des eaux de la lagune El 

Mellah est typique des régions tempérées, avec des minima de 15,7 ± 1,8 °C pendant la saison 

hivernale (février) et des maxima de 30,1 ± 0,9 °C pendant la saison estivale (juillet) (Figure 

20) durant 2019. Les relevés mensuels de la température de surface au niveau des trois stations 

prospectées, montrent une légère différence entre les 3 stations. La température minimale 

atteinte est de 13,8 °C, enregistrée durant le  mois de février au Nord de la lagune  (station 1), 

tandis que la valeur maximale décelée est de 30,8 °C relevée en juillet au Sud de la lagune 

(stations 3) (Figure 15). Généralement, les variations spatio-temporelle de la température des 

eaux superficielles de la lagune sont directement liées à celle de l’atmosphère (Heral et al., 1983 

; Frontier, 1993). 

Les variations haline de la lagune El Mellah allaient de la mésohaline (salinité entre 5 

et 18) à polyhaline (salinité entre 18 et 30) durant 2019. L’évolution de salinité dans  la lagune 

El Mellah dépend des apports d’eau douce continentale, des apports d’eau marine (via le 

chenal), ainsi que du phénomène d'évaporation qui se produit pendant la saison estivale. L’étude 

de l’évolution temporelle de la moyenne de salinité des eaux d’El Mellah montre deux périodes, 

la première s’étend entre les mois de février et de juin. Au cours de cette période, les apports 

d’eau douce provenant des différents oueds (R’Kibet, El Mellah et Belaroug) suite aux 

précipitations et inondations  hivernale et printanière, baissent la salinité de la lagune jusqu’au 

13 ± 2,7 PSU (mai). La deuxième période s’étend entre les mois de juillet et de octobre, durant 
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cette période, l’apport limité d’eau douce couplée aux fortes températures atmosphériques, 

augmente la salinité de la lagune jusqu’à 28,4 ± 0,5 PSU (octobre) (Figure 16). Les variations 

spatio-temporelles de salinité dans les différentes stations prospectées décèlent une certaine 

homogénéité de la masse d’eau lagunaire, les extrêmes halins sont observés au Nord de la 

lagune (station 3) durant le mois de mai (10,7 PSU) et le mois de novembre (29 PSU) (Figure 

16). 

Le pH des eaux est plutôt  constant et légèrement alcalin dans les 3 stations. Les 

fluctuations spatio-temporelle de pH varient entre 7,4 (décembre) à l’Ouest de la lagune et  8,7 

(septembre) au Nord de la lagune (Figure 17) .A l’échelle de la lagune les valeurs moyenne 

oscillent entre 7,8 ± 0,3 relevées en décembre et 8,4 ± 0,2 relevée pendant le mois de juillet 

(Figure 19). 

La figure 18 montre que les teneurs en oxygène dissous ont une variation similaire dans 

l’ensemble des stations. Les taux les plus élevés sont rencontrées au Sud de la lagune de (station 

1) durant toute la période d’échantillonnage sauf la période estivale. Durant la  période estivale 

les valeurs les plus élevées sont enregistrée au Nord de la lagune  (station 3) selon le mouvement 

de la marée. En outre, Les fluctuations des teneurs en oxygène dissous passent par les extrêmes 

de 4,50 mg.L-1 en juillet (station 2) et de 11,13 mg.L-1 en avril (station 1). Globalement, on 

observe que les eaux  près du chenal sont relativement moins oxygénées en comparaison avec 

celles de la lagune (Figure 18). À la l’échelle de la lagune, il faut signaler que la moyenne 

minimale est de 4,9 ±0,5 mg.L-1 enregistrée durant la période estivale (juillet).  La moyenne 

maximale est de 9,7 ±0,8 mg.L-1 relevée au début de période  printanière (mars) (Figure 19).  

 

Figure 15. Variation spatio-temporelle de la température (°C) des eaux des stations 

prospectées dans la lagune Mellah durant 2019. 
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Figure 16. Variation spatio-temporelle de la salinité (PSU) des eaux des stations 

prospectées dans la lagune Mellah durant 2019. 

 

Figure 17. Variation spatio-temporelle de pH des eaux des stations prospectées dans 

la lagune El Mellah durant 2019. 
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Figure 18. Variation spatio-temporelle de l’oxygène dissous (mg.L-1) des eaux des 

stations prospectées dans la lagune Mellah durant 2019. 

 

Figure 19. Variations mensuelles de la température (°C), la salinité (PSU), pH et de 

l’oxygène dissous (mg.L-1)  des eaux à l’échelle de la lagune El Mellah. 
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4.1.2.  Relation entre les caractéristiques physico-chimiques 

 Trajectoire de la température en fonction de la salinité 

Généralement les variations spatio-temporelle de la température des eaux superficielles 

de la lagune sont directement liées à celle de l’atmosphère (Heral et al., 1983 ; Frontier, 1993). 

Les résultats présentés dans la figure 20 au niveau des 3 stations prospectées montrent que 

l’évolution de températures en fonction de salinité prélevées tout au long de l’année. Nous 

avons enregistré une augmentation significative de température entre le mois de mai (20,8 ± 0,2 

°C) et juillet (301 ± 0,9 °C) avec une amplitude de 10 °C. Les plus faibles valeurs  de 

température de 13,7 °C (station 1); 17,4 °C (station 2) et 15,8 °C (station 3) ont été observées 

durant le mois de février avec une salinité de 19,6 ± 1,4 PSU. Cependant, le test Pearson  ne 

révèle  aucune corrélation entre la température et la salinité r = 0,245, r = 0,256 et r = 0,132 

respectivement pour les stations 1,2 et 3 (Figure 21). 
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Figure 20. Trajectoire de la température (°C) en fonction de la salinité (PSU) des eaux 

des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. 
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Figure 21. Corrélation entre la température (°C) et la salinité (PSU) des eaux des 

stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. Station 1 (r= 0,245; P˂  0,170; y = 17,211 

+ 0,250*x) ; Station 2 (r= 0,256; P˂ 0,151; y = 19,108+ 0,185*x) ; Station 3 (r= 0,132; P˂ 0,466; y= 

20,306 + 0,109*x). 

 Trajectoire de la salinité en fonction de la température 

La salinité des écosystèmes lagunaire est fonction de l'évaporation, de la pluviométrie 

et des apports en eau douce des fleuves. Les résultats présentés dans la figure 22 au niveau des 

3 stations étudiées montrent que l’évolution de salinité en fonction des températures prélevées 

tout au long de l’année. Nous avons enregistré une augmentation significative de salinité entre 

le mois de juillet (20 ± 0,2 PSU) et août (27 ± 0,7 PSU) avec une amplitude de 7 PSU suite aux 

plus fortes valeurs de température de 29 °C (station 1); 30,5 °C (station 2) et  30,7 °C (station 

3) qui ont été observés durant le mois de juillet. Les plus faibles valeurs  de salinité de 16 PSU 

(station 1); 12,3 PSU  (station 2) et 10,7 PSU (station 3) ont été observées durant le mois de 

mai, lorsque la température enregistrée était de 20,8 ± 0,2 °C, cela peut probablement être 

attribué aux précipitations et aux apports d'eau douce provenant des oueds. Cependant, le test 

Pearson  n’indique aucune corrélation entre la salinité et la température r = 0,245, r = 0,256 et 

r = 0,132 respectivement pour les stations 1,2 et 3 (Figure 23). 
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Figure 22. Trajectoire de la salinité (PSU) en fonction de la température (°C) des eaux 

des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. 

 

Figure 23. Corrélation entre la salinité (PSU) et la température (°C)  des eaux des 

stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. Station 1 (r=  0,245; P˂ 0,170; y =  

15,589 + 0,238*x) ; Station 2 (r= 0,256; P˂ 0,151; y=  13,060+ 0,353*x) ; Station 3 (r= 0,132; P˂ 

0,466; y =  17,775 + 0,157*x). 
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 Trajectoire temporelle de la salinité en fonction des précipitations.  

La salinité des écosystèmes lagunaires est en fonction de l'évaporation, de la 

pluviométrie et des apports en eau douce des fleuves. Les résultats présentés est dans la figure 

24 au niveau des 3 stations prospectées montrent l’évolution de salinité en fonction des 

précipitations prélevées tout au long de l’année. Nous avons enregistré que la teneur en sel au 

niveau de la lagune El Mellah  diminue avec les précipitations élevées (252 mm) surtout durant 

l’automne (octobre et  novembre) ce qui indique une dilution générale de la masse d’eau. De 

plus, nous avons noté une augmentation importante de salinité entre le mois de juillet (20 ± 0,2 

PSU) et aout (27 ± 0,7 PSU) avec une amplitude de 7 PSU suite à  la plus faible valeur de 

précipitations qui ont été observées durant le mois de juillet (3 mm). Cependant, le test Pearson  

n’indique aucune corrélation entre la salinité et la précipitation ; r = 0,163, r = 0,228 et r = 0,264 

respectivement pour les stations 1,2 et 3 (Figure 25). 
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Figure 24. Trajectoire de la salinité (PSU) en fonction de précipitations (mm) des 

eaux des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. 
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Figure 25. Corrélation entre la salinité (PSU) et de la précipitation (mm) des stations 

prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. Station 1 (r= 0,163; P˂ 0,365; y =  19,778+ 

1,191E-02*x) ; Station 2 (r= 0,228; P˂ 0,201; y = 19,315+ 1,950E-02*x)  ; Station 3 (r= 

0,264; P˂ 0,137; y=  19,041 + 2,392E-02*x) . 

 Trajectoire de l’oxygène dissous en fonction de la salinité 

La concentration de l’oxygène dissous dans les eaux  dépend de la température, de la 

pression et de la salinité (Wetzel et Likens, 2000). Nous avons enregistré une corrélation 

négative (r = -0,534) et très hautement significative (P˂ 0,001***) entre la teneur  d’oxygène 

dissous et la température seulement au niveau de Sud d’El Mellah (station 1); contrairement 

aux stations 2 et 3 où le test Pearson n’indique aucune corrélation entre les 2 (r = -0,149 (station 

2); r = -0,192 (station 3)) (Figure 27). Au niveau de station 1, nous avons décelé que la solubilité 

d’oxygène diminue avec augmentation de la salinité durant la période estivale (17,4 PSU, 19,74 

PSU et 27 PSU) respectivement pour le mois de juin, juillet et aout (Figure 26).  
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Figure 26. Trajectoire de l’oxygène dissous (mg.L-1) en fonction de la salinité (PSU) 

des eaux des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. 

 

Figure 27. Corrélation entre l’oxygène dissous (mg.L-1) et de la salinité (PSU) des 

eaux des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. Station 1 (r = -0,534; P˂ 

0,001; y = 13,769 -0,288*x) ; Station 2 (r = -0,149; P˂ 0,407; y =  7,719 -5,313E-02*x) ; 

Station 3 (r = -0,192; P˂ 0,283; y  =  8,472 -5,405E-02*x). 
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 Trajectoire de l’oxygène dissous en fonction de la température 

La concentration de l’oxygène dissous dans les eaux  dépend de la température, de la 

pression et de la salinité (Wetzel et Likens, 2000). Nous avons enregistré une corrélation 

négative forte (r= -0,855 (station 1); r=- 0,900 (station 2); r= 0,795 (station 3)) et très hautement 

significatives (P˂ 0,0001***) entre la teneur  d’oxygène dissous et la température au niveau 

des trois stations étudie à la lagune El Mellah (Figure 29).  La solubilité d’oxygène diminue 

quand la température augmente  particulièrement durant la période estivale surtout pendant le 

mois de juillet où nous avons enregistré les valeurs les plus élevé de température ( 29 °C , 30,5 

°C et 30,7 °C) respectivement pour la station 1, 2 et 3 (Figure 28). 
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Figure 28. Trajectoire de l’oxygène dissous (mg.L-1) en fonction de la température 

(°C) des eaux des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. 



                                                                                                                                    Résultats 
 

Page | 54  
  

 

Figure 29. Corrélation entre l’oxygène dissous (mg.L-1) et de la température (°C) des 

eaux des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. Station 1 ( r= -0,855; P˂ 

0,0001; y=  17,859-0,451*x) ; Station 2 ( r=- 0,900; P˂ 0,0001; y=  16,789-0,442*x) ; Station 3 ( r= 

0,795; P˂ 0,0001; y=  13,388-0,268*x). 

4.2. Description des angiospermes et leurs bivalves associés 

Au cours de l'échantillonnage effectué dans les zones subtidales peu profondes des trois 

stations différentes en 2019 (de février à décembre), nous avons pu collecter trois espèces de 

angiospermes appartenant à deux genres différents, à savoir Zostera et Ruppia. De plus, nous 

avons également identifié cinq espèces de bivalves associés  appartenant à cinq genres distincts, 

à savoir Cerastoderma, Abra, Ruditapes, Loripes et Arcuatula. 

4.2.1. Herbiers d’angiospermes 

4.2.1.1. Inventaire et identification des espèces récoltées  

Durant la période d’étude (février 2019- décembre 2019), l’inventaire de la flore 

benthique «angiospermes» de la lagune El Mellah a permis l’identification 3 espèces de 

Magnoliopsida. Il s’agit de Zostera noltei (Hornemann, 1832), Ruppia maritima (Linnaeus, 

1753) et Ruppia cirrhosa (Petagna) Grande, 1918) (Tableau 3; Figure 30 et 31). 
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Tableau 3.  Liste taxonomique des angiospermes récoltées dans la lagune El Mellah 

(février 2019- décembre 2019). 

Embranchement Classe Ordre Famille Genre Espèce 

Tracheophyta 

 

Magnoliopsida Alismatales 

 

Zosteraceae Zostera Zostera noltei 

(Hornemann, 1832) 

Ruppiaceae Ruppia Ruppia maritima 

(Linnaeus, 1753) 

Ruppia cirrhosa 

(Petagna) Grande, 

1918 

 

 

Figure 30.  Zostera noltei, lagune El Mellah, juin 2019 (Photo Hamza Hadjer).  
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Figure 31.  A. Ruppia maritima; B. Ruppia cirrhosa, lagune El Mellah, juin 2019 

(Photo Hamza Hadjer). 

4.2.1.2. Étude spatiotemporelle de la biomasse des angiospermes à la lagune El Mellah 

L’étude spatiotemporelle de la biomasse des angiospermes benthiques montre une 

variabilité spatiale et temporelle très hautement significative (test Tukey ; p = 0,000***) entre 

les stations prospectées et entre les mois (Tableau 4). La biomasse varie entre 129,55 ± 65,36 

g DW.m-2 à la station 2 durant mars et 1313,32 ± 132,73 g DW.m-2 à la station 3 pendant 

septembre. Nous observons durant l’année 2019 la présence de 2 pics de biomasse sur toutes 

les stations étudiées, le premier au début de la saison estivale 2019 (juin) avec une biomasse 

 

A 
B 
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oscille entre 559,51 ± 231,50 g DW.m-2 et 673,42 ± 97,78 g DW.m-2 (Figure 32) ,et le deuxième 

pic important a été observé au début de la saison automnale (septembre) avec une biomasse de 

865,94 ± 179,35 g DW.m-2 ; 515,59 ± 152,64 g DW.m-2 ; 1313,32 ±  132,73 g DW.m-2  

respectivement pour station 1, 2 et 3. En outre, nous avons enregistré une dominance de Zostera 

noltei au niveau des stations loin de chenal (station 1 et 2) et la dominance de Ruppia maritima 

au Nord de la lagune; prés de chenal (station 3) (Figure 33). De plus, nous avons noté la 

présence de Ruppia cirrhosa au-delà d’un mètre de profondeur dans les eaux de la lagune El 

Mellah. 

 

 

Figure 32. Variations spatiotemporelle de la biomasse (g DW.m-2) (moyenne ± SEM) 

des angiospermes dans la lagune El Mellah durant 2019. 
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Tableau 4.  Analyse de la variance à deux critères de classification (station, mois) de 

la biomasse des angiospermes (N = 3) au niveau les trois stations prospectées durant 2019. 

(Tests multivariés). 

Effet Fobs P 

Station Trace de Pillai 
11,81 

0,000*** 

Lambda de Wilks 
19,48 

0,000*** 

Trace de Hotelling 
29,12 

0,000*** 

Plus grande racine de Roy 
59,05 

0,000*** 

Mois 

 

 

 

 

Trace de Pillai 
4,27 

0,000*** 

Lambda de Wilks 
5,42 

0,000*** 

Trace de Hotelling 
6,55 

0,000*** 

Plus grande racine de Roy 
16,76 

0,000*** 

Station*Mois Trace de Pillai 
2,20 

0,000*** 

Lambda de Wilks 
2,58 

0,000*** 

Trace de Hotelling 
3,11 

0,000*** 

Plus grande racine de Roy 
9,18 

0,000*** 

 

Station 1: L’étude de variation mensuelle de la biomasse des angiospermes au Sud de 

la lagune, enregistre une fluctuation temporelle avec une biomasse qui oscille entre 199,04± 

121,07 g DW.m-2 en février 865,94 ± 179,35 g DW.m-2 en septembre (Figure 32). Au niveau 

de cette station, l’espèce la plus dominante est celle de Zostera noltei avec une biomasse épigée 

varie entre 65,47 ± 9,96 g DW.m-2 (novembre) et 304,16 ± 131,98 g DW.m-2 (juin), avec une 

biomasse hypogée varie entre 80,88 ± 45,42 g DW.m-2 (février) et 710,71 ± 127,86 g DW.m-2 

(septembre). Nous avons constaté que les valeurs les plus élevées ont été enregistrées entre juin 

et septembre, à la fois pour la partie épigée et la partie hypogée. Par ailleurs, la deuxième espèce 

angiospermes d’El Mellah, Ruppia maritima, n’a pas été présente mensuellement durant la 

période d’étude et sa biomasse est moins abondante, les valeurs de la biomasse le plus élevées 
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ont été enregistrées en juin pour la partie épigée (14,76 ± 14,76 g DW.m-2) et la partie hypogée 

(18,69 ± 18,69 g DW.m-2) (Figure 33). 

Station 2: À l’Ouest de la lagune, nous avons remarqué que la cadence de l’évolution 

temporelle de biomasse est similaire à celui de la station précédente. Les fluctuations 

temporelles de la biomasse montrent des moyennes allant de  129,55 ± 65,36 g DW.m-2 (mars) 

et 673,42 ± 97,78 g DW.m-2 (juin) (Figure 32). Nous avons enregistré également une dominance 

de Zostera noltei, les valeurs de la biomasse épigée oscillent entre 34,52 ± 8,98 g DW.m-2 

(décembre) et 341,76 ± 71,40 g DW.m-2 (juin) ; les valeurs de la biomasse hypogée varient 

entre 72,00 ± 38,48 g DW.m-2 (mars) et 390,00 ± 109,19 g DW.m-2 (septembre). Quant à Ruppia 

maritima, elle était absente durant toute la période d’étude (Figure 33).  

Station 3: La station située au Nord de la lagune se distingue par sa richesse en 

biomasse, étant la plus élevée parmi les stations observées. Les valeurs de la biomasse oscillent 

entre 193,32 ± 137,90 g DW.m-2 en février et 1313,32 ± 132,73 g DW.m-2 en septembre (Figure 

32). Ruppia maritima est l’espèce la plus dominante au niveau de cette station. Nous avons 

enregistré une augmentation de biomasse épigée et hypogée de février (45,71 ± 45,71 g DW.m-

2; 31,78 ± 31,78 g DW.m-2) jusqu’au juillet (403,68 ± 130,46 g DW.m-2; 360,94 ± 140,22 g 

DW.m-2) suivi une baisse remarquable durant le mois d’aout (145,94 ± 35,48 g DW.m-2; 105,59 

± 16,84 g DW.m-2). À partir de septembre, une augmentation brutale de la biomasse devient 

observable (786,19 ± 58,06 g DW.m-2; 510,23 ± 62,05 g DW.m-2). En effet, la biomasse est 

plus élevée durant la période automnale. Concernant  Zostera noltei, elle était absente 

mensuellement durant la période d’étude avec une biomasse qui ne dépasse pas 192,85 ± 24,31 

g DW.m-2 et 245,23 ± 95,50 g DW.m-2 respectivement pour la partie épigée et hypogée (Figure 

33). 
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Figure 33. Variation temporelle de la biomasse (g DW.m-2) (moyenne ± SEM) de différentes 

espèces des angiospermes benthique récoltées dans les trois stations prospectées dans la 

lagune El Mellah durant 2019. 

L’analyse de la variance à deux critères de classification (station, mois) révèle une 

différence très hautement significative pour les facteurs; temps, station et l'interaction 

mois/stations (P ≤ 0,001) (Tableau 4). En tenant compte des mois et des stations, et d’après les 

résultats de l’analyse de la variance à deux critère de classification (station, mois) (Tableau 5), 

nous avons noté qu’il y’a une différence très hautement significatives (P = 0,000***)  pour la 

biomasse épigée et la biomasse hypogée de Zostera noltei  et Ruppia maritima entre les mois 

au niveau des stations prospectées. Eu égard à l'interaction mois/stations, nous avons noté qu’il 

y’avait une différence significative pour la biomasse épigée de  Zostera noltei (P = 0,021*) et 

une différence très hautement significative pour le reste de biomasse (P = 0,000***) (Tableau 

5). 
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Tableau 5. Analyse de la variance à deux critères de classification (station, mois) de la 

biomasse des angiospermes (N = 3) au niveau les trois stations prospectées durant 2019. 

(Tests des effets intersujets). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

4.2.2. Bivalves associés aux herbiers 

4.2.2.1. Identification 

Pendant la période d’étude (février 2019- décembre 2019), l’inventaire de la faune 

benthique « malacologique » de la lagune El Mellah a permis l’identification de 5 espèces de 

bivalves appartiennent aux différentes  familles (Cardiidae, Semelidae, Veneridae, Lucinidae, 

Mytilidae) (WoRMS). Il s’agit de Cerastoderma glaucum (Bruguière, 1789), Abra ovata (R. 

A. Philippi, 1836), Ruditapes decussatus (Linnaeus, 1758), Loripes orbiculatus (Poli, 1795) et 

Arcuatula senhousia (Benson, 1842) (Tableau 6; Figure 34). 

Une nouvelle espèce de la famille de Mytilidae;  Arcuatula senhousia (Benson, 1842) a 

été observée pour la première fois au niveau de cette lagune El mellah; cette espèce était 

abondante, avec des effectifs considérables, et elle a joué un rôle dominant dans la communauté 

benthique de cet écosystème côtier peu profond. 

 

 

 

Source Fobs P 

Station  Z. noltei (épigée) 11,82 0,000*** 

 Z. noltei (hypogée) 15,81 0,000*** 

 R. maritima (épigée) 116,72 0,000*** 

 R. maritima (hypogée) 79,81 0,000*** 

Mois  Z. noltei (épigée) 9,03 0,000*** 

 Z. noltei (hypogée) 6,76 0,000*** 

 R. maritima (épigée) 7,80 0,000*** 

 R. maritima (hypogée) 5,37 0,000*** 

Station * Mois  Z. noltei (épigée) 1,97 0,021* 

 Z. noltei (hypogée) 4,53 0,000*** 

 R. maritima (épigée) 7,94 0,000*** 

 R. maritima (hypogée) 5,66 0,000*** 
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Tableau 6. Liste taxonomique de malacologique associée aux herbiers récoltés à  la 

lagune El Mellah (février 2019- décembre 2019). 

Embranchement Classe Ordre Famille Genre Espèce 

Mollusca Bivalvia Cardiida Cardiidae Cerastoderma Cerastoderma 

glaucum 

(Bruguière, 1789) 

Semelidae Abra Abra ovata (R. A. 

Philippi, 1836) 

Venerida Veneridae Ruditapes Ruditapes 

decussatus 

(Linnaeus, 1758) 

Lucinida Lucinidae Loripes Loripes orbiculatus 

(Poli, 1795) 

Mytilida Mytilidae Arcuatula Arcuatula 

senhousia (Benson, 

1842) 
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Figure 34. Faune malacologiques de la lagune El Mellah, A: morphologie externe de 

coque Cerastoderma glaucum; B: morphologie externe d’Abra ovata; C: morphologie externe 

de Ruditapes decussatus; D: morphologie externe de Loripes orbiculatus; E: morphologie 

externe d’Arcuatula senhousia. 
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4.2.2.2. Variations spatio-temporelles de la densité de bivalves associés aux herbiers    

Durant l’année d’étude 2019, l’échantillonnage effectué dans les trois stations 

prospectées, nous a permis de collecter 1310 individus par échantillon (individus de bivalves 

par carotte sédimentaire de 0,028 m2). L’abondance mensuelle des bivalves benthiques récoltés 

est variable selon les différentes saisons durant l’année d’étude (Figure 35). Le plus faible 

nombre d’individus est récolté durant le printemps, il est enregistré durant le mois d’avril avec 

un effective de 13 individus (0,99%). Le plus grand nombre d’individus est récolté durant l’été, 

nous avons enregistré le maximum durant les mois de juin avec 26,79% (351 individus) pour 

l’année 2019. Selon les résultats obtenus, les bivalves sont très abondants durant l’été et 

l’automne par rapport aux deux autres saisons (Figure 35). 

 

Figure 35. La répartition mensuelle des Bivalves récoltés dans les différentes stations 

étudiées à la lagune El Mellah. 

L’étude spatiotemporelle de la densité de bivalves associés fait ressortir une variabilité 

spatiale et temporelle très hautement significative (test Tukey ; p = 0,000***) entre les stations 

prospectées et entre les mois (Tableau 7). Cette étude indique une évolution saisonnière 

quasiment similaire à celle de biomasse des angiospermes (Figure 36). La densité varie entre 0 

± 0 ind.m-2 aux stations 2 et 3 (avril et octobre) et 1619 ± 624 ind.m-2 à la station 1 (juin). 

L’abondance de bivalves associés a significativement augmenté au début de la saison estivale 

2019 (juin) sur toutes les stations étudiées, avec une densité supérieure dans la station 1 (1619 
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± 624 ind.m-2) à ceux enregistrées dans la station 2 et 3 (1285 ± 251 ind.m-2; 1178 ±  272 ind.m-

2) (Figure 36). En outre, nous avons enregistré une apparition soudaine de la moule invasive, A. 

senhousia, pour la première fois qui a débuté pendant le mois de juin 2019 au niveau des trois 

stations prospectées dans la lagune El Mellah avec une densité très importante (dominante) 

de 1321 ± 475,6 ind.m-2; 1071 ± 125,4 ind.m-2; 892,85 ± 119,04 ind.m-2 respectivement pour 

les stations 1, 2 et 3 (Figure 37). Par la suite, on observe un déclin de la densité qui commence 

à partir du mois d'août au niveau des stations étudiées (Figure 36).  

Station 1 : Les variations mensuelles de la densité  au Sud de la lagune, enregistrent 

une fluctuation temporelle avec une densité qui oscille entre 71 ± 36  ind.m-2 en avril 1619 ± 

624 ind.m-2 en juin (Figure 36). Nous avons enregistré une dominance de la moule asiatique A. 

senhousia dès son apparition, avec une densité oscille entre 262 ± 106 ind.m-2 en décembre 

1321 ± 475,6 ind.m-2 en juin. De plus, l’apparition de cette dernière coïncidait avec le pic le 

plus important de la densité de L. orbiculatus et l’apparition d’A. ovata. En outre,  L. orbiculatus 

a été présenté mensuellement tout au long de la période d’étude  avec une densité qui varie entre 

36 ± 21 ind.m-2 en février et mai et 238 ± 104 ind.m-2 en juin. En revanche, C. glaucum et R. 

decussatus n’étaient pas présentes de manière régulière tout au long de la période d’étude, avec 

une faible densité qui ne dépasse pas 60 ± 31 ind.m-2 48 ±  24 ind.m-2 respectivement pour C. 

glaucum et R. decussatus (Figure 37). 

Station 2: À l’Ouest de la lagune, nous avons remarqué que l’allure de l’évolution 

temporelle de densité est assez similaire à celle de la station précédente. La variation des 

densités passe par les extrêmes de 0 ± 0 ind.m-2 (avril) et 1286 ± 125 ind.m-2 (juin) (Figure 36). 

Nous avons enregistré également une dominance de la moule asiatique A. senhousia dès son 

apparition avec une densité minimum de 416 ± 117 ind.m-2 en août et une densité maximum de 

1440 ± 36 ind.m-2 en juillet. Nous avons noté une présence de L. orbiculatus durant toute la 

période d’échantillonnage sauf le mois d’avril, nous avons enregistré également une 

augmentation considérable de sa densité durant le période estivale avec une densité variant entre 

0 ± 0 ind.m-2 en avril et 202,38 ± 36 ind.m-2 en septembre, contrairement à  A. ovata qui a été 

collectée seulement durant la période estivale avec une densité qui ne dépasse pas 59,52 ± 59,52 

ind.m-2 en août. R. decussatus n’a été présenté également que durant mois de juin (12 ± 12 

ind.m-2). Quant à C. glaucum, une disparition totale à partir le mois de juillet avec une densité 

maximale de 71 ± 41 ind.m-2 en février (Figure 37). 

Station 3: Au Nord de la lagune, est la station la plus pauvre d’individus observés. Les 

valeurs de la densité oscillent entre 0 ± 0 ind.m-2 en octobre et 1178 ± 272 ind.m-2 en août 
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(Figure 36). La moule invasive A. senhousia a été signalée que pendant les mois de juin et 

juillet, avec une densité maximale de 893 ± 119 ind.m-2 en juin. Nous avons enregistré un 

accroissement de densité de L. orbiculatus  à partir de février (12 ± 12 ind.m-2) jusqu’en aout 

(268 ± 72 ind.m-2), suivie d’un déclin de densité et une disparition total durant le mois d’octobre 

et novembre. Une fluctuation temporelle de densité similaire pour C. glaucum et R. decussatus 

avec des valeurs maximales de 71 ± 11 ind.m-2 et 48 ±  12 ind.m-2 (février) respectivement pour 

C. glaucum et R. decussatus. Concernant A. ovata, nous avons l’enregistré uniquement pendant 

la période estivale et le mois de décembre, avec une densité ne dépassant pas 59 ± 42  ind.m-2 

en juin  (Figure 37).  

 

 

Figure 36. Variations spatiotemporelle de la densité  (ind.m-2) (moyenne ± SEM) de la 

faune malacologique dans la lagune El Mellah durant 2019. 
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Tableau 7. Analyse de plusieurs variances à deux critères de classification (station, 

mois) de la densité de la faune malacologique (N = 3) au niveau les trois stations prospectées 

durant 2019. (Tests multivariés). 

Effet Fobs P 

Station Trace de Pillai 9,64 0,000*** 

Lambda de Wilks 10,78 0,000*** 

Trace de Hotelling 11,95 0,000*** 

Plus grande racine de Roy 20,56 0,000*** 

Mois 

 

 

 

Trace de Pillai 4,41 0,000*** 

Lambda de Wilks 7,32 0,000*** 

Trace de Hotelling 13,65 0,000*** 

Plus grande racine de Roy 62,08 0,000*** 

Station*Mois Trace de Pillai 1,48 0,006** 

Lambda de Wilks 1,66 0,001** 

Trace de Hotelling 1,89 0,000*** 

Plus grande racine de Roy 6,39 0,000*** 
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Figure 37. Variation temporelle de la densité (ind.m-2) (moyenne ± SEM) de 

différentes espèces de bivalves associés récoltés dans les trois stations prospectées dans la 

lagune El Mellah durant 2019. 

L’analyse de la variance à deux critères de classification (station, mois) révèle une 

différence très hautement significative pour les facteurs temps, station et l'interaction 

mois/stations (P ≤ 0,001) (Tableau 7). En tenant compte des mois, et d’après les résultats de 

l’analyse de plusieurs variance à deux critère de classification (station, mois) (Tableau 8), nous 

avons noté qu’il y’a une différence très hautement significatives pour  la densité de C. glaucum 

(P = 0,000***) , L. orbiculatus (P = 0,000***) et A. senhousia (P = 0,000***) et une différence 

hautement significative pour la densité de R. decussatus (P = 0,002**) et A. ovata (P = 0,001**) 

entre les mois au niveau des stations prospectées. Eu égard aux stations, Nous avons enregistré 

un y’a une différence hautement significative pour la densité de R. decussatus  (P = 0,004**) 

et une différence très hautement significative pour la densité de A. senhousia (P = 0,000***) 

(Tableau 8). En considération de l'interaction mois/stations, nous avons noté que y’a une 

différence significative pour la densité de R. decussatus  (P = 0,048*) et une différence très 

hautement significative pour la densité de  A. senhousia (P = 0,000***) (Tableau 8). 
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Tableau 8. Analyse de la variance à deux critères de classification (station, mois) de la 

densité de la faune malacologique (N = 3) au niveau les trois stations prospectées durant 

2019. (Tests des effets intersujets) . 

Source de variation Fobs P 

Station  C. glaucum 0,907 0,409 

 R. decussatus 6,045 0,004** 

 L. orbiculatus 2,509 0,089 

 A.  ovata 1,879 0,161 

 A. senhousia 33,435 0,000*** 

Mois  C. glaucum 5,721 0,000*** 

 R. decussatus 3,136 0,002** 

 L. orbiculatus 6,897 0,000*** 

 A. ovata 3,581 0,001** 

 A. senhousia 29,130 0,000*** 

station * Mois  C. glaucum 0,907 0,580 

 R. decussatus 1,745 0,048* 

 L. orbiculatus 0,995 0,479 

 A. ovata 0,978 0,498 

 A. senhousia 3,307 0,000*** 

 

4.2.2.3. Les indices écologiques : 

4.2.2.3.1. Les indices de compositions: 

 La richesse spécifique, densité et fréquence d’occurrence 

En ce qui concerne les sorties effectuées durant notre période d’étude, nous avons 

effectué un nombre total de 11 sorties. À partir des 1310 individus par échantillon (46785 ind.m-

2), nous avons trouvé une richesse totale (R.S) de 5 espèces.  

Station 1: située à l’extrême Sud-ouest de la lagune sous influence continentale (à côté 

de l’embouchure d’Oued El Mellah), est la plus riche en individus avec 570 individus au total, 

la richesse spécifique oscille entre 1 en décembre et 5 en juin. La variation des densités passe 

par les extrêmes de 71,42 ± 35,71 ind.m-2 en mars et de de 1619,03 ± 623,80 ind.m-2 en juin 

(Figure 38). En ce qui concerne la fréquence d’occurrence des espèces échantillonnées. 

L’espèce L .orbiculatus est la plus fréquente (F = 91%) avec une densité de 109 individus par 

échantillon. A. senhousia les plus abondantes espèces avec une densité de 427 individus par 

échantillon dans la lagune El Mellah sont classé dans la catégorie des espèces régulière (F = 
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55%), C. glaucum et R. decussatus avec une densité de 15 individus par échantillon sont classé 

également dans la catégorie des espèces régulières (F = 55%). Dans la catégorie des espèces 

accessoires nous avons seulement A. ovata avec une fréquence d’occurrence de 36% et 4 

individus par échantillon de densité (Tableau 9). 

Station 2 : situé à l’Ouest de la lagune, elle renferme 5 bivalves, correspondant à une 

densité qui varie entre 0 ind.m-2 en avril et 1440,46 ±  122,61 ind.m-2 en juillet. La richesse 

spécifique oscille entre 0 espèce en avril et 5 espèces en juin (Figure 38). Quant à la fréquence 

d’occurrence des espèces échantillonnées, dans la catégorie des espèces régulière nous avons 

L. orbiculatus (F = 73%) avec une densité de 50 individus par échantillon et  A. senhousia (F = 

64%) avec une densité de 422  individus par échantillon. C. glaucum et    A. ovata  sont classé 

dans la catégorie des espèces accessoires (F = 36%) avec une densité de 14 individus par 

échantillon.  La station 2 abrite une seule espèce accidentelle (R. decussatus, F = 18%) avec 

une densité de 2  individus par échantillon (Tableau 9). 

Station 3: située au Nord de la lagune près du chenal de communication avec la mer, 

est la plus pauvre avec 226 individus observés au total, avec des fluctuations allant de 0 espèces 

en octobre à 5 espèces en juin et juillet. Quant à la densité, celle-ci varie entre en 0 ind.m-2 en 

octobre et 1178,54 ±  272,55 ind.m-2 en juin (Figure 38). La station 3 abrite une seule espèce 

constante (L. orbiculatus, F = 82%) avec une densité de 86 individus par échantillon. Et pour 

C. glaucum et R. decussatus avec une fréquence d’occurrence de 55%, elles sont classées dans 

la catégorie des espèces régulières avec une densité de 17 et 11 individus par échantillon. Les 

autres espèces sont classées dans la  catégorie des espèces accessoire (A. ovata, F = 45%) et 

dans la catégorie des espèces accidentelles (A. senhousia, F = 18%) avec une densité de 94 et 

18 individus par échantillon respectivement pour A. senhousia et A. ovata (Tableau 9). 
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Figure 38. Variation spatio-temporelle de la richesse spécifique (R.S) de bivalves 

benthique de la lagune El Mellah. 

 

Figure 39. Variation spatio-temporelle de la densité moyenne de bivalves benthique 

(ind.m-2) (moyen ± SEM) de la lagune El Mellah. 
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Figure 40. Variation spatio-temporelle de la richesse spécifique (R.S) et de la densité 

de bivalves benthique (ind.m-2) (moyen ± SEM). 

Tableau 9. La fréquence d’occurrence (F) et la densité total (individus par 

échantillon) des malacologique de la lagune El Mellah au niveau de trois stations prospectées 

durant 2019. 

Espèces 

Station 1 Station 2 Station 3 

densité % Catégorie densité F% Catégorie densité F% Catégorie 

C. glaucum 15 55% Régulière 14 36% Accessoire 17 55% Régulière 

R. decussatus 15 55% Régulière 2 18% Accidentelle 11 55% Régulière 

L .orbiculatus 109 91% Constante 50 73% Régulière 86 82% Constante 

A. ovata 4 36% Accessoire 14 36% Accessoire 18 45% Accessoire 

A. senhousia 427 64% Régulière 422 64% Régulière 94 18% Accidentelle 
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 L’abondance relative ou fréquence relative d’une espèce (fi)  

Les résultats des récoltes réalisées dans la lagune El Mellah durant l’année 2019 sont 

résumés dans la figure. Au Sud et à l’Ouest de la lagune (Station 1 et 2), nous avons enregistré 

une nette dominance d’A. senhousia avec  fi = 77,70% et fi = 84,88% respectivement pour la 

station 1 et 2, les autres  espèces ne représentent que 22,3% seulement de l’effectif global dans 

la station 1 et 15,12%. Tandis qu’au Nord de la lagune (Station 3), les espèces les mieux 

représentées sont : L. orbiculatus   (fi = 41,59%), suivi d’A. senhousia (fi = 38,05%), alors que 

les autres espèces représentent 20,36 % (Figure 41). 
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Figure 41. L’abondance relative (fi) des principales espèces malacologiques selon les 

stations prospectées dans la lagune Mellah durant 2019. 

 Les indices de Structure et organisation 

L’évolution spatiale de l’indice de diversité spécifique (Shannon, 1948) (H’) et 

d’équitable (E) chez les bivalves de la lagune El Mellah lors de cette d’étude, est indiquée dans 

la figure 42. L’indice de Shannon-Weaver le plus élevé (1,85 bits) a été enregistré dans le Nord 

de la lagune (Station 3) qui signifie que cette station est plus diversifiée par rapport aux stations 

1 et 2 qui ont des indices de 1,07 bits et 0,83 bits respectivement. Tandis que l’indice de 

l’équitabilité calculé durant l’année d’étude montre que la station 3 est plus équilibrée (E= 0,79) 

que la station 1(E= 0,45)  et la station 2 (E= 0,35) (Figure 42). 
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Figure 42. L’évolution spatiale de l’indice de diversité spécifique (Shannon, 1948) 

(H’) et d’équitable (E) chez les bivalves à l’échelle des 3 stations prospectées dans la lagune 

El Mellah. 

 Phénologie des espèces récoltées  

Le angiospermes des espèces récoltées dans la région d’étude, montre que  R. decussatus 

et L. orbiculatus sont présents tous les mois durant notre période d’étude. Tandis A. ovata et A. 

senhousia qu’on enregistre leurs apparitions à partir de juin 2019. Le angiospermes montre 

également que C. glaucum n’est absente que  pendant la période d’aout et d’octobre (Tableau 

10). 

Tableau 10. Phénogramme des malacologique de la lagune El Mellah au niveau de 

trois stations prospectées durant 2019. 

Espèce FEV MAR AVR MAI JUN JUL AOU SEP OCT NOV DEC 

C. glaucum + + + + + +  +  + + 

R. decussatus + + + + + + + + + + + 

L. orbiculatus + + + + + + + + + + + 

A. ovata     + + + + + + + 

A. senhousia     + + + + + + + 
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4.3. Relation entre herbiers, bivalves associés et conditions environnementales 

4.3.1. Analyse en Composantes Principales (ACP)   

L’analyse en composantes principales réalisée sur les paramètres physico-chimiques 

(température, salinité, pH et oxygène dissous), la biomasse épigée et hypogée des angiospermes 

(Z. noltei et R. maritima) et la densité de bivalves associés (C. glaucum, A. ovata, R. decussatus, 

L. orbiculatus et  A. senhousia) montre une corrélation entre les angiospermes, bivalves et les 

paramètres physico-chimiques. Le plan de projection axe 1–axe 2 de l’ACP (Figure 43) restitue 

50,24% de l’information totale dont 30,78 % associé au premier axe et 19, 46 % au second. 

Selon l’axe horizontal (F1), on constate deux groupes d’observations: le premier (G1) 

situé dans la partie positive de l’axe F1, est formé par température, pH, la biomasse épigée et 

hypogée de Z. noltei et la densité de L. orbiculatus et  A. senhousia. ce groupe est construit 

principalement par les corrélations positive entre la température et la biomasse épigée et 

hypogée de Z. noltei (r = 0,38; r = 0,41); entre la température et la densité de A. ovata, L. 

orbiculatus et  A. senhousia  (r = 0,31 ; r = 0,57 ; r = 0,60) ; entre la biomasse épigée et hypogée 

de Z. noltei et la densité de L. orbiculatus (r = 0,44 ; r = 0,69) et  A. senhousia (r = 0,55; r = 

0,39) (Tableau 15.Annexe). Dans la partie négative de cet axe, s’individualise le groupe (G2) 

constitué par la biomasse épigée et hypogée de R. maritima et la salinité qui sont corrélées 

entre-elles positivement (r = 0,32; r = 0,30) (Tableau 15.Annexe). 

L’étude de l’axe 2 vertical permet de distinguer un groupe (G3) situé dans la partie 

négative de l’axe 2 est constitué de, biomasse épigée et hypogée de Z. noltei, densité de C. 

glaucum et d’oxygène dissous. Nous avons enregistré une corrélation positive entre oxygène 

dissous et la densité de C. glaucum (r = 0,27) et une corrélation négative entre oxygène dissous 

biomasse épigée et hypogée de Z. noltei (r = -0,43 ; r = -0,38) (Tableau Annexe). 

En résumé, L'analyse multivariée (ACP) montre une relation positive entre la biomasse 

des angiospermes (Z. noltei) et la densité de bivalves associés (A. ovata, L. orbiculatus et  A. 

senhousia) ainsi que les variables physico-chimiques (température et salinité). Ceux-ci 

joueraient donc un rôle important dans l’apparition et la répartition de ces espèces (Figure 43). 
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Figure 43. Représentation graphique du plan de projection F1-F2 de l’analyse en 

composantes principales (ACP), réalisée sur des variables physico-chimiques (température, 

salinité, pH et oxygène dissous), la biomasse épigée et hypogée des angiospermes (Z. noltei et 

R. maritima) et la densité de bivalves associés (C. glaucum, A. ovata, R. decussatus, L. 

orbiculatus et  A. senhousia) au niveau de 3 station étudiée à la lagune El Mellah durant 2019. 
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4.3.2. Trajectoire de la densité de bivalves en fonction de la biomasse des angiospermes 

Les angiospermes sont des écosystèmes qui fournissent une valeur considérable en 

écologie ainsi qu'en services écosystèmiques. Ils présentent de nombreux avantages, tels que la 

promotion de la biodiversité, le stockage du carbone, le cycle des nutriments et la préservation 

côtière. Ceux-ci fournissent également un habitat et une nourriture aux animaux marin tel que  

méiofaune, la macrofaune et les poissons (Costanza et coll., 1997; Hemminga et Duarte, 2000; 

Orth et al., 2006; Christie et al., 2009). La figure 44 montre que la densité de bivalves associés 

varie en  fonction de de la biomasse des angiospermes, elle augmente quand la biomasse de 

angiospermes augmente  particulièrement durant la période estivale surtout pendant le mois de 

juin où nous avons enregistrés les valeurs les plus élevés de la densité des bivalves (1619 ± 

623,8 ind.m-2; 1286 ± 251 ind.m-2 ; 1178 ± 272,5 ind.m-2) en fonction de la biomasse des 

angiospermes (559 ± 231,5 g DW.m-2 ; 673,4 ± 97,7 g DW.m-2 ;  595,5 ± 143,8 g DW.m-2 ) 

respectivement pour la station 1, 2 et 3 (Figure 44). Nous avons enregistré une corrélation 

positive forte (r= 0,684 (station 1); r=- 0,834 (station 2)) et significatives (P ˂ 0,05*) entre la 

densité des bivalves associés et la biomasse de angiospermes au niveau les 2 stations loin de 

chenal  à la lagune El Mellah contrairement à la station 3 qui est près au chenal Où le test 

Pearson ne montre aucune corrélation entre les deux (r= 0,017) (Figure 45).  

 

Figure 44. Trajectoire de la densité des bivalves associés en fonction de la biomasse 

d’angiospermes durant 2019 à la lagune El Mellah (moyenne ± SEM). 
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Figure 45. Corrélation entre de la densité des bivalves associés (ind.m-2) et la 

biomasse de angiospermes (g DW.m-²) durant 2019 à la lagune El Mellah. Station 1 (r= 

0,684; P˂ 0,020; y = -32,560 + 1,748*x) ; station 2 (r= 0,834; P˂ 0,001; y = -128,407 + 

2,238*x) et station 3 (r= 0,017; P˂ 0,960; y = 250,5083 -0,016*x) 

 Trajectoire de la densité d’A. senhousia en fonction la biomasse des 

angiospermes (Z. noltei  et R. maritima) 

L’évolution spatio-temporelle de la densité d’A. senhousia en fonction de biomasse 

épigée et hypogée de Z .noltei  et  R. maritima est résumé dans la figue 46. Nous avons observé 

que la densité d’A. senhousia varie considérablement en fonction de la biomasse épigée et 

hypogée de Z .noltei, plutôt qu’en fonction de la biomasse épigée et hypogée de R. maritima 

(Figure 46). A. senhousia a été apparu avec une densité maximale de 1321± 475,6 ind.m-2 

(station 1), 1071 ± 125,4 ind.m-2 (station 2) et 892 ± 119,1 ind.m-2 (station 3) durant le mois de 

juin où nous avons signalé une augmentation significative de biomasse épigée (304,16 ± 131,9 

g DW.m-2 ; 341,7 ± 71,4 g DW.m-2 ; 109,6 ± 24,6 g DW.m-2 ) et hypogée (221,9 ± 66,1g DW.m-

2 ; 331,6 ± 26,3 g DW.m-2 ; 115,3 ± 50,9 g DW.m-2 ) de Z .noltei  respectivement pour les stations 

1, 2  et 3. Au niveau des stations loin de chenal (station 1 et 2), nous avons remarqué une 

décroissance au fil du temps de densité et de biomasse épigée après le mois de juillet jusque le 

mois de décembre  où nous avons enregistré la plus faible densité d’A. senhousia de 262 ± 105,8 

ind.m-2 (station 1) ; 500 ±  123,7 ind.m-2 (station 2) et une diminution de biomasse épigée de Z 

.noltei de (89,1 ± 12,9 g DW.m-2; 34,5 ± 8,9 g DW.m-2); hypogée de Z .noltei  (208,1 ± 51,3 g 
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DW.m-2 ; 127,3 ± 29,7 g DW.m-2) respectivement pour les stations 1 et 2  (Figure 46) . Dans la 

station prés de chenal (station 3) qui a été dominé par R. maritima nous avons signalé une 

disparition totale d’A. senhousia après le mois de juillet. Cependant, le test Pearson  indique 

une corrélation positive et significative (P ˂ 0,001) la densité de A. senhousia et la biomasse 

épigée (r= 0,510) et hypogée (r= 0,549) de Zostera noltei que au niveau de station 2 

contrairement aux stations 1 et 3 (Figure 47 A). Toutefois, la densité d’A. senhousia ne varie 

pas en fonction de biomasse épigée et hypogée de  R. maritima. De plus, le test Pearson 

n’indique aucune corrélation entre la densité d’A. senhousia et la biomasse épigée et hypogée 

de R. maritima (Figure 47 B). 

La plupart des individus d’A. senhousia ont été observés fixés sur Z. noltei (Hornemann, 

1832) par leur byssus, les petits sur les feuilles et les gros (>2 cm) sur les rhizomes uniquement 

aux stations 1 et 2 (Figure 48). De plus, de petits individus (< 1 cm) ont été trouvés attachés 

aux feuilles de R. maritima (Linnaeus, 1753) à la station 3 en juin et juillet. 
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Figure 46. Trajectoire de la densité d’Arcuatula senhousia (ind.m-2) en fonction de la 

biomasse épigée et hypogée de Zostera noltei  et Ruppia maritima (g D.m-2) durant 2019 à la 

lagune El Mellah (moyenne ± SEM). 
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Figure 47. Régression linéaire entre la densité Arcuatula senhousia (ind.m-2)  et la biomasse 

épigée et hypogée de Zostera noltei (A) et Ruppia maritima (B) (g DW.m-2) durant 2019 à la 

lagune El Mellah. A : station 1 (r = 0,305 ; P ˂ 0,084; y = 231,474 + 1,760 * x) (r = 0,141; P ˂ 

0,433; y = 373,293 + 0,395 * x) ; station 2 (r = 0,510 ; P ˂ 0,002; y = 191,178+2,139 * x) (r = 

0,549; P ˂ 0,001; y = 110,081+1,921 * x) ; station 3 (r = 0,200 ; P ˂ 0,264; y = 48,680 + 

0,864 * x) (r = 0,063; P ˂ 0,730; y = 87,208 + 0,159 * x). B : station 1(r = 0,163; P ˂ 0,366; y 

= 417,587 + 5,000 * x) (r = 0,206 ; P ˂ 0,250; y= 406,9212 + 6,879 * x) ; station 2(r = 0,116; 

P ˂ 0,519; y= 447,544+ 9,107 * x) (r = 0,116; P ˂ 0,519; y = 447,544 + 13,442 * x) ; station 3 

(r = 0,048; P ˂  0,793; y= 116,324 - 4,454E-02 * x) (r = 0,125; P ˂  0,487; y =  138,240 -

0,176 * x). 
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Figure 48. Individus d'Arcuatula senhousia fixés sur Zostera noltei de la lagune d'El 

Mellah (Algérie). A : un gros individu (> 2 cm) sur les rhizomes. B : un petit sur les feuilles 

de Z. noltei. 
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 Trajectoire de la densité  de L. orbiculatus en fonction de la biomasse 

des angiospermes (Z. noltei  et R. maritima) 

La figue 49 résume l’évolution spatio-temporelle de la densité de L. orbiculatus en 

fonction de biomasse épigée et hypogée de Z .noltei  et  R. maritima. Nous avons observé que 

la densité de L. orbiculatus a augmenté de manière significative en fonction de biomasse épigée 

et hypogée de Z .noltei, tandis qu’elle n’a pas montré de corrélation significative avec la 

biomasse épigée et hypogée de  R. maritima (Figure 49). Les plus faibles densités de L. 

orbiculatus sont observées lorsque la biomasse épigée et hypogée de Z .noltei est moins 

abondante dans la lagune et ceci pendant les moins de février, mars, avril et mai où la biomasse 

épigée et hypogée de Z .noltei est moins de 160 g DW.m-2. Nous avons enregistré une 

augmentation significative de la densité de L. orbiculatus, passant de 35,71 ± 20,62 ind.m-2 ;  

59,52 ± 23,81 ind.m-2 ; 47,61 ± 31,49 ind.m-2 en mai à 238,09 ± 103,78 ind.m-2 ; 142,85 ± 89,88 

ind.m-2 ; 166,66 ± 78,06 ind.m-2) en juin. Cette augmentation s'est produite simultanément à une 

remarquable augmentation de la biomasse épigée et hypogée de Z .noltei de mai à juin dans les 

trois stations étudiées. Cependant, les densités maximales de L. orbiculatus de 309,52 ± 83,33 

ind.m-2 (station 1) 202,38 ± 66,28 ind.m-2 (station 2) et  285,71 ± 71,43 ind.m-2 (station 3) sont 

enregistrés  quand la biomasse hypogée de Z .noltei atteint ses valeurs maximales de 710,71 ± 

127,86 g DW.m-2 (septembre); 390,00 ± 109,19 g DW.m-2 (septembre); 164,87 ± 33,75 g 

DW.m-2 (aout) respectivement pour les stations 1, 2 et 3 (Figure 49), ceci a été confirmé par le 

test Pearson qui a montré une corrélation très positive de  r= 0,822 (station 1) r= 0,738 (station 

2) et r= 0,634 (station 3) et significative (P ˂ 0,0001) entre la densité de L. orbiculatus et la 

biomasse hypogée de Zostera noltei. En outre, le test Pearson  indique une corrélation positive 

et significative (P ˂ 0,01) épigée de Zostera noltei que au niveau de station 1(r= 0,696) et 3 (r= 

0,488) (Figure 50 A). Toutefois, la densité de L. orbiculatus ne varie pas en fonction de 

biomasse épigée et hypogée de  R. maritima. De plus, le test Pearson  n’indique aucune 

corrélation entre la densité de L. orbiculatus et la biomasse épigée et hypogée de R. maritima 

(Figure 50 B). 
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Figure 49. Trajectoire de la densité de Loripes orbiculatus (ind.m-2) en fonction de la 

biomasse épigée et hypogée de Zostera noltei  et Ruppia maritima (g DW.m-2) durant 2019 à 

la lagune El Mellah (moyenne ± SEM). 

Biomasse épigée 

Biomasse hypogée 



                                                                                                                                    Résultats 
 

Page | 90  
  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 50. Régression linéaire entre la densité de Loripes orbiculatus (ind.m-2)  et la 

biomasse épigée et hypogée de Zostera noltei (A) et Ruppia maritima (B) (g DW.m-2) durant 

2019 à la lagune El Mellah. A : station 1 (r = 0,696; P ˂ 0,0001; y= 7,933 + 0,839 * x) (r= 

0,822 ; P ˂ 0,0001; y = 9,948+ 0,480 * x) ; station 2 (r = 0,279; P ˂ 0,116; y = 41,600+ 0,231 

* x) (r= 0,738; P ˂  0,0001; y = -21,795 + 0,510 * x) ; station 3 (r = 0,488; P ˂ 0,004; y = 

27,748 + 0,535 * x) (r= 0,634; P ˂  0,0001; y = 32,967 + 0,672 * x). B : station 1(r = 0,256; P 

˂ 0,150; y = 132,650 -1,649 * x) (r= 0,272; P ˂ 0,126; = 133,172 -1,895 * x) ; station 2(r = 0,002 

0; P ˂ 0,990; y = 70,3087+ 3,346E-02 * x) (r = 0,002; P ˂  0,990; y = 70,308 + 4,9385E-02 * x) ; 

station 3 (r = 0,170; P ˂ 0,345; y = 115,793 - 0,066 * x) (r = 0,150; P˂ 0,404; y = 112,3569 -8,7743E-

02 * x). 
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4.4. Trajectoire de la biomasse des angiospermes et la densité des espèces bivalves 

accompagnatrices en fonction des caractéristiques physico-chimiques  

L’influence des variables environnementales sur l'abondance des espèces a été mise en évidence 

par une analyse canonique de correspondance (ACC). L’ordination de l'Analyse Canonique de 

Correspondance dans le plan factoriel 1-2 (96,66 %) a entraîné une nette division des 

communautés. Cette division se manifeste par la formation de trois groupes majeurs (Figure 

51). En poursuivant cette analyse, les résultats obtenus ont démontré que l'axe I contribue à une 

grande partie de la variabilité, représentant 69,49 %, tandis que l'axe II contribue à 27,18 % de 

la variabilité totale. Le premier groupe se compose de trois espèces de bivalves (A. ovata, L. 

orbiculatus et  A. senhousia), ainsi qu'une espèce d'angiospermes (Z. noltei). Le facteur 

écologique qui exerce une influence sur l’abondance de ce groupe est la température. Nous 

avons observé une corrélation positive entre l'abondance de ces espèces et la température (Il ne 

présente pas d'affinité particulière envers une station spécifique). Le deuxième groupe est 

uniquement composé de l’herbier R. maritima .Cette espèce est positivement corrélée avec la 

salinité, se manifestant principalement au Nord de la lagune (station 3). Le troisième groupe est 

formé de deux espèces de bivalves (C. glaucum et R. decussatus), dont la densité est influencée 

par le facteur écologique de l'oxygène dissous. Cette relation est observée au niveau des trois 

stations étudiées dans la lagune (Figure 51). 

 



                                                                                                                                    Résultats 
 

Page | 92  
  

 

Figure 51.  Résultats de l’Analyse Canonique de Correspondance (ACC) montrant les 

relations entre les variable environnementales (température, salinité, pH et oxygène dissous), 

la biomasse totale des angiospermes (Z. noltei et R. maritima) et la densité des bivalves 

associés (C. glaucum, A. ovata, R. decussatus, L. orbiculatus et  A. senhousia) au niveau de 3 

station étudiée à la lagune El Mellah durant 2019. 

 

4.4.1. Trajectoire de la densité de bivalve en fonction des  caractéristiques physico-

chimiques 

La dynamique des organismes marins sont sous la dépendance de nombreux paramètres 

environnementaux (température, salinité, pH et oxygène dissous), chez les bivalves, la 

température est le facteur majeur de régulation de la reproduction (Velez et Epifanio, 1981). 

 Trajectoire de la densité de L. orbiculatus en fonction de la température    

L’étude de variation spatio-temporelle de la densité de L. orbiculatus en fonction de 

température montre  l’effet de saison sur l’évolution de la densité de L. orbiculatus. Au niveau 

de la lagune El Mellah, nous avons décelé que la densité de L. orbiculatus  a augmenté en 

fonction de la température notamment durant la période estivale. En outre, les densités 

maximales de L. orbiculatus de 309,52 ± 83,33 ind.m-2 (station 1) 202,38 ± 66,28 ind.m-2 
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(station 2) et  285,71 ± 71,43 ind.m-2 (station 3) sont enregistrés durant le mois de septembre et 

aout où la température dépasse 26 °C (Figure 52).Ces résultats ont été prouvés par le test de 

Pearson qui a montré une corrélation positive de  r= 0, 613 (station 1) r= 0, 568 (station 2) et r= 

0, 601 (station 3) et significative (P ˂ 0,001) entre la densité de L. orbiculatus et la température 

(Figure 53). 

 

 

Figure 52. Trajectoire de la densité de  L. orbiculatus (ind.m-2) en fonction de la température 

(°C) durant 2019 à la lagune El Mellah (moyenne ± SEM). 
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Figure 53. Régression linéaire entre la densité de Loripes orbiculatus (ind.m-2)  et la 

température (°C) durant 2019 à la lagune El Mellah.: station 1 (r = 0,613; P˂ 0,000; y=  -

204,769 + 14,373*x); station 2 (r =  0,568; P˂ 0,001; y= -216,637 + 12,459*x)  ; station 3 (r= 

0,601; P˂ 0,000; y=  -229,861 + 14,307*x) 

 Trajectoire de la densité d’A. senhousia en fonction de la température  

L’étude de variation spatio-temporelle de la densité d’A. senhousia en fonction de 

température met en évidence l’effet saisonnier sur son évolution. Plus spécifiquement, lors de 

l'étude menée à la lagune El Mellah, nous avons observé une augmentation de la densité d’A. 

senhousia en corrélation avec l'augmentation de la température pendant la période estivale. De 

plus, nous avons enregistré les densités maximales d’A. senhousia suivantes: 1619 ± 623,8 

ind.m-2 à la station 1, 1286 ± 251 ind.m-2 à la station 2 et 1178 ± 272,5 ind.m-2 à la station 3. 

Ces densités maximales ont été observées au cours du mois de juin, lorsque la température a 

dépassé les 28 °C, marquant ainsi son apparition pour la première fois dans la lagune El Mellah 

(Figure 54). Suite au mois de juillet, nous avons constaté une diminution de la température des 

eaux d'El Mellah, accompagnée d'un déclin de la densité d’A. senhousia. Ces résultats ont été 

prouvés par le test de Pearson qui a signalé une corrélation positive de r= 0, 701 (station 1) r= 

0, 727 (station 2) et r= 0, 471 (station 3) et significative (P ˂  0,01) entre la densité d’A. senhousia 

et la température (Figure 55). 
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Figure 54. Trajectoire de la densité d’A. senhousia (ind.m-2) en fonction de la 

température (°C) durant 2019 à la lagune El Mellah (moyenne ± SEM). 

 

Figure 55. Régression linéaire entre la densité d’A. senhousia (ind.m-2)  et la 

température (°C) durant 2019 à la lagune El Mellah.: station 1 (r = 0,701; P˂ 0,0001; y= -

1302,657+ 78,599*x); station 2 (r = 0,727; P˂ 0,0001; y = -1402,535 + 80,721 * x) ; station 3 

(r =  0,471; P ˂ 0,006; y= -508,866 + 26,962 * x). 
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 Trajectoire de la densité d’A. ovata en fonction de la température  

La figure 56 résume la  variation spatio-temporelle de la densité d’A. ovata en fonction 

de température. Après avoir enregistré une augmentation significative de la température, 

dépassant les 28 °C, nous avons observé l'apparition d’A. ovata dans les trois stations étudiées 

au mois de juin. La densité maximale de la densité d’A. ovata de 119,04 ± 66,28 ind.m-2 a été 

enregistré dans la station prés de chenal (station 3) durant le mois d’aout où la température 

atteint 26,1 °C (Figure 56). Néanmoins, le test de Pearson a montré une corrélation positive 

entre la densité d’A. ovata et la température (r= 0, 474) et significative (P ˂ 0,01) uniquement 

au niveau de la station 2, ceci indique un effet de saison sur sa densité à l’échelle de cette zone 

(Figure 57). 

 

Figure 56. Trajectoire de la densité d’A. ovata (ind.m-2) en fonction de la température (°C) 

durant 2019 à la lagune El Mellah (moyenne ± SEM). 
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Figure 57. Régression linéaire entre la densité d’A. ovata (ind.m-2) et la température 

(°C) durant 2019 à la lagune El Mellah.: station 1(r =0,120 ; P ˂ 0,505; y = -2,128 + 0,287 * 

x) ; station 2(r = 0,474; P ˂ 0,005; y= -83,380 + 4,277 * x)  ; station 3 (r = 0,338; P ˂  0,054; 

y = -58,324 + 3,435 * x) 

 

 Trajectoire de la densité de C. glaucum en fonction de la salinité  

La variation spatio-temporelle de la densité de C. glaucum  en fonction de salinité est 

résumée dans La figure 58. Nous avons remarqué que la densité de C. glaucum  diminue quand 

la salinité augmente durant la période estivale. Au niveau de 3 stations étudiées, les densités 

maximales de C. glaucum de 59,52 ± 31,50 ind.m-2 (station 1); 71,42 ± 41,24 ind.m-2 (station 

2) et 71,42 ± 20,62 ind.m-2 (station 3) ont été enregistrée durant le mois février où la salinité est 

moins de 20 PSU. Nous avons signalé une disparition complète de C. glaucum  dans les  stations 

loin du chenal (station 1 et station 2) durant le mois durant la période s’étale d’aout 2019 à 

décembre 2019 où la salinité dépasse 20 PSU (Figure 58). Toutefois, le test de Pearson montre 

une corrélation négative (r= - 0,516 et significative (P ˂ 0,01) seulement au Sud de la lagune 

(station 1) entre la densité de C. glaucum  et la salinité (Figure 59). 
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Figure 58. Trajectoire de la densité de C. glaucum (ind.m-2) en fonction de la salinité 

(PSU) durant 2019 à la lagune El Mellah (moyenne ± SEM). 

 

Figure 59. Régression linéaire entre la densité de C. glaucum (ind.m-2)  et la salinité 

(PSU) durant 2019 à la lagune El Mellah.: station 1 (r = - 0,516; P ˂ 0,002; y= 82,699 -3,178 * x) 

; station 2 (r = - 0,247; P ˂ 0,166;  y =  37,632 -1,264 * x) ; station 3 (r = 0,115; P ˂ 0,524; y =  

7,309+ 0,519 * x). 
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4.4.2. Trajectoire de la biomasse des angiospermes en fonction des caractéristiques 

physico-chimiques 

La croissance et la distribution des angiospermes dans les écosystèmes côtiers sont 

influencées par à la fois des facteurs biotiques (tel que: le pâturage, la compétition…..etc) et les 

facteurs abiotiques tels que température et salinité (Steinhardt et Selig, 2011; Hurd et al., 2014; 

Le Fur et al., 2018 ). 

 Trajectoire de la biomasse de Z. noltei en fonction de la température 

La distribution des herbiers est influencée par divers facteurs, parmi lesquels la 

température joue un rôle essentiel. En effet, la température a un impact significatif sur la 

photosynthèse et la croissance des herbiers (Bulthuis, 1987; Duarte et al., 2018). L’évolution 

spatio-temporelle de la biomasse épigée et hypogée de Zostera noltei en fonction de la 

température est résumée dans la figue 60. Nous avons observé que la biomasse épigée et 

hypogée de Zostera noltei augmente durant la période estivale où la température atteint ses 

valeurs maximales (> 28 °C), ceci montre qu’il y’a un effet saison sur l’évolution de biomasse. 

Les plus faibles de biomasse épigée et hypogée de Zostera noltei sont observé lorsque la 

température est moins de 21 °C dans la lagune et ceux pendant les moins de (décembre, février, 

mars, avril et mai). La biomasse épigée maximale de Zostera noltei  de 304,16 ± 131,98 g 

DW.m-2 (juin) et biomasse maximale hypogée de 710,71 ± 127,86 g DW.m-2 (septembre) ont 

été enregistrées au niveau au Sud de la lagune (station 1) où le tapis herbacée dominées par 

Zostera noltei. Les résultats ont été confirmés par le test de corrélation de Pearson, révélant une 

corrélation positive et significative (P ˂ 0,001) entre  la biomasse épigée (r = 0,522; r = 0,584) 

et hypogée (r= 0,548 ; r= 0,616) de Zostera noltei et la température qu’aux niveaux des stations 

loin de chenal et dominé par Zostera noltei, et aucune corrélation au Nord de la lagune (station 

3) où Ruppia maritima domine la communauté des herbiers (Figure 61).  
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Figure 60. Trajectoire de la biomasse épigée et hypogée de Zostera noltei (g DW.m-2) 

en fonction de la température (°C) durant 2019 à la lagune El Mellah (moyenne ± SEM). 
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Figure 61.  Régression linéaire entre la biomasse épigée et hypogée de Zostera noltei 

(g DW.m-2) et la température (°C) durant 2019 à la lagune El Mellah. Biomasse épigée : 

station 1 ( r = 0,522; P˂ 0,002; y =  -96,438 + 10,129*x); station 2 ( r =  0,584; P˂ 0,000;  y =  

-231,247 + 15,427*x); station 3 (r= 0,074; P˂  0,682;  y=  39,083 + 0,982*x)  .Biomasse 

hypogée : station 1 ( r= 0, 548; P˂ 0,001; y=  -268,105 + 21,948*x) ; station 2( r= 0,616; P˂  

0,000; y=  -269,158 + 19,517*x)  ; station 3 ( r =  0,137; P˂  0,446;  y=  21,243 + 3,079*x). 

 Trajectoire de la biomasse de R. maritima en fonction de la salinité 

La distribution et l'abondance des angiospermes sont liées à la gamme de salinité 

(Schubert et al., 2011; Antunes et al., 2012; Le Fur et al., 2018). L’évolution spatio-temporelle 

de la biomasse épigée et hypogée de Ruppia maritima en fonction de la salinité est résumée 

dans la figue 62. Nous avons signalé que la biomasse épigée et hypogée de Ruppia maritima 

augmente durant la période où la salinité atteint ses valeurs maximales (> 27 PSU) au Nord de 

la lagune (station 3) où Ruppia maritima domine la communauté des angiospermes. les plus 

faibles de biomasse épigée et hypogée de Ruppia maritima sont observé lorsque la salinité est 

moins de 20 PSU dans la lagune et ceux pendant les moins de (février, mars, avril et mai). La 

biomasse maximale épigée de 786,19 ± 58,06 g DW.m-2 et hypogée de 510,23 ± 62,05 g DW.m-

2 ont été enregistrées durant le mois de septembre (station 3) quand la salinité atteint 27 PSU 

(Figure 62). Ces résultats ont été affirmé par le test de Pearson qui montre une corrélation 

positive et significative (P ˂ 0,001) entre la biomasse épigée (r = 0,659) et hypogée (r= 0, 613) 

de Ruppia maritima et la salinité qu’au niveau de station prés de chenal et dominé par Ruppia 
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maritima, et aucune corrélation sur les stations loin de chenal (station 1 et 2) où Zostera noltei 

domine le tapis herbacés (Figure 63).  

 

 

Figure 62. Trajectoire de la biomasse épigée et hypogée de Ruppia maritima (g DW.m-2) en 

fonction de la salinité (PSU) durant 2019 à la lagune El Mellah (moyenne ± SEM). 
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Figure 63. Régression linéaire entre la biomasse épigée et hypogée de Ruppia 

maritima (g DW.m-2) et la salinité (PSU) durant 2019 à la lagune El Mellah. Biomasse 

épigée: station 1 (r = 0,269; P˂ 0,130; y = 29,936 -1,004*x); station 2 (r = 0,198; P ˂ 0,271; y 

= -3,287+ 0,202 * x); station 3 (r = 0,659; P ˂  0,0001; y = -388,952 + 33,561 * x) .Biomasse 

hypogée: station 1 (r = 0,341; P ˂ 0,052; y = 32,604 -1,174 * x) ; station 2(r= 0,198; P˂  

0,271; y = -2,227 + 0,137)  ; station 3 (r = 0,613; P ˂ 0,000; y = -236,808 + 20,802 * x). 
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5. Discussion  

Au cours des dernières décennies, les écosystèmes côtiers, en particulier les herbiers marins, 

connaissent une diminution alarmante de leur état à l'échelle mondiale, ce qui se traduit par une 

perte significative de biodiversité (Waycott et al., 2009; Van Der Heide et al., 2012). En raison 

de leur sensibilité et de leur rôle écologique majeur, les herbiers marins sont fréquemment 

utilisés comme indicateurs biologiques de la santé des écosystèmes. (Montefalcone, 2009 ; Do, 

2012). Au sein de l’unique lagune en Algérie « El Mellah », les études antérieures concernant 

la composition détaillée des populations des herbiers sont insuffisantes. Pour ces raisons, notre 

étude s'est focalisée sur l'évaluation de l'état environnemental de la lagune d’El Mellah en 

analysant la relation entre les angiospermes, leurs bivalves associés et les conditions 

environnementales. 

La dynamique des macroorganismes benthiques tels que les macrophytes, les 

macrofaunes et les macro-algues est conditionnée par les facteurs abiotiques tels que la 

température, la salinité, le pH et l'oxygène dissous. Chaque paramètre exerce une influence 

variable d'un organisme à un autre (Velez et Epifanio, 1981; Short et Neckles, 1999). Dans le 

cas des macrophytes, la croissance et la répartition spatio-temporelle sont directement affectées 

par la température et la salinité (Steinhardt et Selig, 2011; Hurd et al., 2014; Le Fur et al., 2018). 

En revanche, chez les bivalves, la température joue un rôle majeur dans la régulation et la 

reproduction (Velez et Epifanio, 1981). Les investigations des caractéristiques physico-

chimiques de la lagune El Mellah ont révélé une variabilité à la fois dans le temps et dans 

l'espace (Figure 15, 16, 17, 18).  

La température des eaux d'El Mellah, tout comme celle de nombreux écosystèmes 

lagunaires côtiers méditerranéens, est fortement influencée par les variations météorologiques 

en raison de sa faible profondeur. La lagune El Mellah se trouve sous un climat méditerranéen, 

caractérisé par des étés chauds et secs et des hivers doux à froids. Elle présente un important 

écart thermique annuel, variant de 13 °C (en 1982) à 30,50 °C (en 2010) (Tableau 11.Annexe). 

Cette fluctuation saisonnière Mellah peut augmenter sa vulnérabilité face au changement 

global. (Draredja, 2007; Anthony et al., 2009; De Wit, 2011; Le Fur, 2018). Ce phénomène est 

également observé dans la plupart des lagunes méditerranéennes (Tableau 11.Annexe). 

L'écosystème peu profond de la lagune El Mellah se caractérise par une homogénéité thermique, 

un phénomène qui a été observé dans ses eaux depuis 1979 par Bakalem et Romano (1979), 

Guelorget et al. (1989), Draredja (1992 et 2007), Melouah (2013), et qui a été confirmé au cours 

de notre étude en 2019. Cette caractéristique est également présente dans plusieurs autres 
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lagunes méditerranéennes peu profondes, telles que l'étang de Citis en France (Baudin, 1980) 

et la lagune d'Orbetello en Italie (Lenzi et al., 2003; Melouah, 2013). Au cours de notre étude, 

la température dans la lagune El Mellah a montré une variation comprise entre 15,68 °C et 30,11 

°C pour l'ensemble des stations étudiées (Figure 19), avec un écart thermique annuel de 14,43 

°C, ce qui témoigne d'une forte saisonnalité typiquement méditerranéenne. Ces amplitudes 

thermiques peuvent avoir un impact sur la biologie de la lagune en entraînant une sélection des 

espèces. selon Lee et al., (2005), les températures optimales pour la croissance des macrophytes 

subtropicaux se situent entre 23 °C et 32 °C. Dans le cas d’El Mellah, on observe une biomasse 

maximale des angiospermes et une densité maximale des bivalves associés lorsque les 

températures se situent entre 25 °C (en juin) et 30 °C (en septembre) ; Ces résultats indiquent 

que les angiospermes et des bivalves associés présentent une certaine tolérance thermique, 

contrairement à d'autres communautés telles que les peuplements phytoplanctoniques et 

zooplanctoniques hivernaux, qui ont tendance à disparaître en été en raison d'une forte variation 

thermique (Lam-Hoai et Rougier, 2001 ; Bernardi et al., 2004 ; Draredja, 2005 ; Benmarce, 

2012 ; Melouah, 2013). 

La salinité est parmi les facteurs primordiale qui conditionne le dynamique et la 

distribution spatio-temporelle des macroorganismes benthique tel que les macrophytes et les 

macrofaunes benthique (Short et Neckles, 1999 ; Le Fur, 2018). La salinité d’El Mellah est 

comme la salinité de toutes les lagunes côtières, elle est influencée par les apports marins, d’eau 

douce du bassin versant ainsi que l’évaporation. Nos résultats montrent que les variations 

saisonnières présentent de fortes fluctuations (Tableau 12.Annexe) avec une amplitude de 14,77 

PSU,  allaient de la mésohaline (13 ± 2,71 PSU) en mai à polyhaline (28,43 ± 0,55 PSU) en 

octobre durant 2019 (Figure 16). Les résultats obtenus dans notre étude sont similaires à ceux 

rapportés précédemment par Refes (1994), Grimes (1994) et Melouah (2013) qui ont également 

travaillé sur cet écosystème. Cependant, nos valeurs sont légèrement inférieures à celles 

rapportées par Draredja (2007) au cours de l'année 1998. Nous avons observé une faible 

variabilité spatiale de la salinité dans la lagune El Mellah, attribuée à l'effet de la durée des 

marées, comme mentionné par Draredja (2007). La gamme de salinité d'El Mellah diffère de 

celle de la plupart des lagunes méditerranéennes (Melouah, 2013). L’amplitude de variation de 

salinité dans El Mellah est inférieure à celui de Lagune de Pialassa Baiona; Lagune d’Alimini 

Grande en Italie (Ponti et al., 2008) et Estuaire de Gironde en France (Pasquaud, 2006), en 

revanche il est plus large à celui de l’Etang de Thau en France (Derolez et al.,  2020), Lagune 

de Nador en Maroc (Louzzi et al., 2007), Lagune de Le Cesine et de Venise en Italie (Solidoro 
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et al., 2004). De plus, Dans la Lagune de Bizerte en Tunisie (Boufahja et al., 2006); Lagune de 

Nador en Maroc (Louzzi et al., 2007); l’Etang de Thau en France (Derolez et al., 2020); Lagune 

de Karavasta en Albanie (Ponti et al. (2008); Lagune de Papas en Grèce (Reizopoulou et 

Nicolaidou, 2004) les eaux sont beaucoup plus salées que les eaux de la lagune El Mellah 

(Tableau 12.Annexe). Cette différence est principalement due à la nature du chenal qui relie la 

lagune à la mer. Ce chenal est sinueux et étroit, ce qui entraîne un colmatage rapide et limite 

considérablement les échanges d'eau entre la lagune et la côte adjacente (Draredja, 2007 ; 

Benmarce, 2012). La salinité des écosystèmes lagunaires est influencée par l'évaporation, la 

pluviométrie et les apports marins et d'eau douce provenant du bassin versant (Short et Neckles, 

1999 ; Le Fur, 2018). Au cours de notre étude, nous n'avons observé aucune corrélation entre 

la salinité et la température, ni entre la salinité et les précipitations (Figure 23 et 25). Cependant, 

nous avons constaté une augmentation significative de la salinité pendant la période sèche, qui 

s'étend de juin à août, avec une amplitude de 10 PSU (précipitations comprises entre 3 et 47 

mm) (Figure 24). 

Dans les environnements aquatiques et lagunaires, de nombreux processus physiques, 

chimiques et biologiques interviennent pour contrôler la solubilité et la biodisponibilité de 

l'oxygène dissous. Parmi ces processus, on retrouve la salinité, la température, la pression, les 

courants, les remontées d'eau froide, la dissolution directe de l'oxygène atmosphérique, la 

photosynthèse des végétaux, l'apport d'eau de mer saturée en oxygène, la consommation 

respiratoire de la faune et de la flore, ainsi que la dégradation des matières organiques. Tous 

ces facteurs contribuent à la solubilité et la  biodisponibilité de l’oxygène dissous dans ces 

milieux (Sacchi et Testard, 1971 ; Davis, 1975 ; Draredja, 2007 ; Hadjadji, 2015). Au niveau 

d’El Mellah, les fortes teneurs en oxygène dissous sont enregistrées durant la période hivernale 

(9,69 ± 0,84 mg.L-1 en mars) et les faibles teneurs durant la période estivale (3,9 ± 0,51 mg.L-1 

en juillet) (Figure 19), Ces fluctuations sont principalement attribuables aux conditions 

climatiques. Cependant, nous avons observé une amplitude élevée de 5,7 mg.L-1 par rapport aux 

études précédentes menées sur le même écosystème par Guelorget et al., (1989); Draredja 

(2007) et Draredja et al., (2019). Comparativement à d'autres lagunes côtières 

méditerranéennes, notre écosystème présente des variations moins importantes de la 

concentration en oxygène dissous. Par exemple, dans l'étang de Thau, l'étude de Laugier et al. 

(1999) a révélé un écart de variation de 12,9 mg.L-1, tandis que dans les eaux de la Lagune de 

Di Sacca Goro, les fluctuations varient entre 1,7 et 14,5 mg.L-1 avec une amplitude de 12,8 

mg.L-1 (Mistri et al., 2001) (Tableau 13.Annexe). Ces variations sont vraisemblablement liées 
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aux conditions climatiques locales ainsi qu'aux activités biologiques propres à ces écosystèmes 

(Draredja, 2007). La solubilité de l’oxygène dans l'eau est inversement corrélée à la température 

et à la salinité (Barthelemy et Goubier, 1991 ; Hadjadji, 2015). Dans la lagune El Mellah, nous 

avons observé des valeurs faibles d'oxygène dissous pendant l'été, ce qui est clairement 

attribuable à l'augmentation significative de la salinité et de la température (Figure 26 et 28). 

En revanche, pendant l'hiver, lorsque la température diminue, nous avons enregistré des valeurs 

élevées d'oxygène dissous (Figure 26). En effet, l'analyse de Pearson a révélé une corrélation 

négative entre la concentration d'oxygène dissous et la salinité au Sud d'El Mellah (Figure 27), 

ainsi qu'une forte corrélation négative entre la concentration d'oxygène dissous et la température 

dans toutes les stations étudiées (Figure 29). 

Le pH des eaux de la lagune El Mellah présente une légère alcalinité, ce qui est courant 

dans la plupart des lagunes méditerranéennes, et nous avons observé une faible variabilité 

spatiale parmi les stations étudiées (Figure 17). Les mesures de pH que nous avons obtenues 

lors de notre étude dans les eaux d'El Mellah sont similaires à celles rapportées par Semroud 

(1983) et Draredja (2019), qui ont également travaillé sur cet écosystème (Tableau 14.Annexe). 

Les herbiers marins comptent parmi les écosystèmes qui fournissent la plus grande valeur 

en termes d'importance écologique et services écosystémiques (Orth et al., 2006 ; Le Fur et al., 

2018). Selon Costanza et al., (1997), la valeur économique d'un hectare d'herbier 

d'angiospermes marines s'élève à 19 004 $ par an. Cette estimation place cet habitat parmi les 

plus chers de la planète en termes de services et de biens (Bargain, 2012). La communauté des 

angiospermes marine étudiée à El Mellah était principalement appartient des familles 

Zosteraceae et Ruppiaceae, Il s’agit de Zostera noltei (Hornemann, 1832), Ruppia maritima 

(Linnaeus, 1753) et Ruppia cirrhosa ((Petagna) Grande, 1918). Les herbiers marins sont 

habituellement utilisés comme indicateurs biologiques de la santé des écosystèmes 

(Montefalcone, 2009; Do, 2012). Dans les littératures, il n’y a pas assez  d’études qui permettent 

une vision assez détaillée de la composition des populations de macrophytes d’El Mellah 

notamment les angiospermes marines.   

Diverses études menées à l'échelle mondiale ont observé des changements dans la 

distribution et l'abondance des herbiers marins (Young et Kirkman, 1975 ; Adams et al., 1992 

; Quammen et Onuf, 1993 ; Short et Neckles, 1999). Notre étude a relevé une présence de  

Zostera noltei dans toutes les stations investiguées avec une dominance totale sur les stations 

loin de chenal, en revanche, une présence dominante de Ruppia maritima qu’au Nord de la 

lagune. Ces résultats indiquent le changement considérable de distribution de tapis herbacés en 
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comparant avec les études de Guelorget, (1989) qui a signalé  la dominance de Zostera noltei 

les zones prés chenal au Nord de la lagune et la colonisation de Ruppia maritima les stations 

méridionales les plus éloigner de la communication avec la mer adjacente ; et également avec 

l’étude de Draredja, (2007) qui a indiqué que  l’angiosperme Ruppia sp. envahissent les rives 

jusqu’à une profondeur de 1,50 m notamment sur l’Est, Sud et Ouest de la lagune. Dans les 

lagunes méditerranéennes, la distribution des macrophytes benthiques est principalement 

structurée par deux facteurs clés : la salinité et les niveaux de nutriments (état trophique) 

présents dans la colonne d'eau (Le Fur, 2018), en effet, nous avons signalé un changement 

significatif de distribution des herbiers à El Mellah comparant avec les études de Guelorget et 

al., (1989) est probablement lié à la fluctuation de salinité (Tableau 11.Annexe) durant les 

derniers décennies. D'un autre côté, Ruppia et Zostera démontrent une remarquable tolérance à 

la salinité et sont parfaitement adaptés aux variations soudaines (Kantrud, 1991 ; Greve et 

Binzer, 2004).  

Ruppia cirrhosa avec la présence de plusieurs invertébrés, notamment les annélides dans 

les sédiments à El Mellah, peut offrir une importante ressource de nourriture pour les canards 

plongeurs, qui exploitent largement (d'Avack et al., 2015). Durant notre étude, nous avons 

observé la présence de Ruppia cirrhosa  dans les eaux d’EL Mellah dans des profondeurs 

supérieures à un mètre, probablement être attribuée à sa morphologie, notamment sa longueur 

pouvant atteindre jusqu'à 100 cm (Tison et al., 2014). 

Les angiospermes marines colonisent la quasi-totalité des milieux intertidaux et subtidaux 

littoraux du globe (Short, 2003), ils présentent généralement une biomasse élevée dans le milieu 

qu'elles colonisent (Auby, 1991). À El Mellah la biomasse de cette communauté peut atteindre 

jusqu’à 1313,32 ± 132,73 g DW.m-2 durant août (Figure 32). Nos résultats sont assez similaire 

à ceux rapporté par  Falace et al., (2009) dans la lagune de Marano‐Grado (Italie), où une 

biomasse maximale de 900 g DW.m-2 des herbiers a été signalée.  

Les taux de croissance des herbiers marins sont soumis à des variations saisonnières 

clairement définies. Ils affichent une croissance croissante au printemps et en été, tandis qu'ils 

diminuent pendant les saisons d'automne et d'hiver (Orth etMoore, 1986; Vermaat et al., 1987; 

Macauley et al., 1988 ; Dunton, 1990; Lee et Dunton, 1996 ; Lee et al., 2007). Nous avons noté 

une augmentation de biomasse des herbiers d’El Mellah durant la période périnatale et estivale 

avec un pic durant le mois de septembre (865,94 ± 179,35 g DW.m-2 ; 515,59 ± 152,64 g DW.m-

2 ; 1313,32 ± 132,73 g DW.m-2 respectivement pour les stations 1, 2 et 3) (Figure 32), ces 

résultat sont due certainement  aux lumières et température ; qui sont les deux plus importantes 
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facteurs de contrôle de la photosynthèse des herbiers. Cependant, la température agissant 

directement sur les processus physiologiques (accélération des réactions biochimiques avec la 

température), l'effet de la lumière dépend non seulement des capacités photosynthétiques mais 

aussi de la morphologie de l'herbier (Zieman et Wetzel, 1980; Dennison et Alberte, 1982 ; 

Evans et al., 1986; Bulthuis, 1987; Pérez et Romero, 1992 ; Plus et al., 2013). De plus, une 

régression notable de biomasse des herbiers à la lagune d’El Mellah durant le mois aout est 

probablement due aux d'épiphytes observé sur les surfaces foliaires des feuilles, selon Short et 

al., (2001) la présence fréquente d'épiphytes sur les surfaces foliaires des feuilles réduit la 

transmission de la lumière jusqu'aux chloroplastes des cellules de l'épiderme, où se déroule la 

photosynthèse (Bargain, 2012). 

Les herbiers marins sains de Zostera noltie ont été identifiés comme ayant un effet 

stabilisateur dans les baies côtières peu profondes (De Wit et al., 2001 ; Santos et al., 2004 ; 

Delgard et al., 2013). Au Sud de la lagune qui est sous les influences continentale (oued el-

Mellah et oued El R’Kibet), nous avons enregistré une dominance totale de Zostera noltei ; 

nous avons noté également une variation saisonnière de la biomasse de celle-ci, soit pour la 

biomasse épigée ou la biomasse hypogée (Figure 33). À El Mellah, Zostera noltei présente une 

biomasse significative (jusqu'à 846  g DW.m-2 au Sud de la lagune) par rapport à celle observée 

par Laugier et al., (1999) à l'étang de Thau (maximum de 215 à 226 g DW.m-2).  Les pousses 

de Zostera noltei  ont des longueurs minimales au début du  printemps, et atteignent leurs 

longueurs maximales en fin d’été (Auby, 1991 ; Ganthy, 2011) ; durant l’hiver les feuille de Z. 

noltei sont perdues ou enlevées par le broutage ou l'action des vagues (Nacken et Reise, 2000 ; 

d'Avack et al., 2015). En effet à EL Mellah une biomasse épigée maximale de 304,16 ± 131,98 

g DW.m-2 (station 1) et de 341,76 ± 71,40 g DW.m-2 (station 2) en juin (Figure 33). En 

comparaison avec d'autres études menées sur les lagunes méditerranéennes, la biomasse épigée 

à El Mellah est plus abondante ; une valeur maximale de biomasse épigée de 92 g DW.m-2 a 

été enregistrée par Pergent-Martini et al., (2005) en juillet 1998 à Étang d'Urbino ; et une 

biomasse maximum épigée de 173,8 g DW.m-2  à été signalé par Plus et al., (2001) en 1998 à 

l’étang de Thau. 

Selon l’étude d’Auby, (1991) au Bassin d'Arcachon le développement des rhizomes de 

Zostera noltei, comme celui des feuilles, est très ralenti au début de l'hiver. La biomasse 

hypogée à El Mellah, s'accroît progressivement à partir du mois de mai et atteint son maximum 

au mois de septembre avec une biomasse hypogé maximale  de 710,71 ± 127,86 g DW.m-2 a 

été enregistré au Sud de la lagune (Figure 33). Nos résultats sont significativement plus élevés 
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que ceux rapportés dans les lagunes méditerranéennes par PEREZ et CAMP, (1986) au delta 

de l'Ebre où la biomasse hypogée maximale de 370 g DW.m-2 a été signalé juillet ; par Pergent-

Martini et al. (2005) qui ont indiqué une biomasse hypogée maximale de 368 g DW.m-2 à Étang 

d'Urbino en janvier 1999 et ne dépasse pas 100 à l’Étang de Biguglia en avril 1999. 

Les changements du niveau de la mer, de la salinité, l’état trophique du CO2 

atmosphérique et du rayonnement UV peuvent entrainer une modification de la répartition, la 

productivité et la composition des herbiers marins (Short et Neckles, 1999; Le Fur, 

2018). Néanmoins, les Zostères présentent une bonne capacité d'adaptation aux changements 

soudains et sont capables de croître dans des conditions de salinité variant de 5 à 45 (Greve et 

Binzer, 2004).  En effet aucune corrélation n'a été observée entre la biomasse de Z. noltei et la 

salinité au niveau d’El Mellah durant notre étude. Par ailleur, les variations de température 

peuvent également altérer la répartition et l'abondance des herbiers marins en affectant 

directement le processus de floraison (de Cock, 1981 ; McMillan, 1982 ; Durako et Moffler, 

1987 ; Short et Neckles, 1999) et la germination des graines (Harrison, 1982 ; Phillips et al., 

1983 ; Short et Neckles, 1999) . Cependant, des études ont démontré que la germination des 

graines de Zostera marina et Zostera noltie augmente de manière significative lorsque les 

températures passent de 10 ºC à 30 ºC (Hootsmans et al., 1987 ; Short et Neckles, 1999). ceux-

ci expliquent la corrélation positive entre la biomasse (épigée et hypogée) de Zostera noltei et 

la température qui a été signalé (Figure 60 et 61) au niveau des stations dominés par Z. noltie. 

De plus, à l'étang de Thau, le métabolisme de Zostera noltie est principalement impacté par la 

température, lumière et la disponibilité des éléments nutritifs dans son environnement (Plus et 

al., 2001). Par conséquent, nous suggérons que la colonisation de Zostera noltei au niveau des 

stations éloignées du chenal à El Mellah est étroitement liée à son état trophique. 

Ruppia. sp revêt une grande importance écologique, car de nombreuses espèces 

macrozoobenthiques l'utilisent comme refuge et zone d’abri pour leurs œufs et leurs juvéniles 

(Melouah, 2014), à El Mellah , la majorité des jeunes palourdes et des jeunes coques sont 

observés principalement au sein de cet herbier (Grimes, 1994 ; Refes, 1994). Dans la région 

Méditerranée, trois espèces de Ruppia. sp ont été reconnues tel que Ruppia maritima, Ruppia 

Cirrhosa et Ruppia drepanensis (Mannino et al., 2015). Néanmoins, selon  Ruppia drepanensis 

est présente uniquement dans le Sud-ouest de la Méditerranée(Comín et al., 1993 ; Triest et 

Sierens, 2010, 2013, 2014 ; Ito et al., 2013 ; Mannino et al., 2015). Evidement durant notre 

étude à El Mella,nous avons signalé que la présence de Ruppia maritima, Ruppia Cirrhosa. De 

plus, dans les zones extra-méditerranéennes, R. maritima semble être plus courante que R. 
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cirrhosa (Mannino et al., 2015). En revanche, au niveau d’ El Mellah nous avons observé la 

présence remarquable de Ruppia maritima par rapport de Ruppia Cirrhosa.  

Depuis 2007, Ruppia maritima a été classée par l'UICN dans certaines zones humides 

Red Liste (Short et al., 2010). En effet, comparant avec l’étude précédente Guelorget, (1989) 

sur El Mellah nous avons enregistré un déclin de répartition une abssence quasiment totale de 

R. maritima sur les zones loins de chenal. Les populations de R. maritima en Méditerranée sont 

peu documentées, tandis que celles des régions en dehors de la Méditerranée ont été largement 

étudiées (Mannino et al., 2015). 

Pendant l'hiver, Ruppia maritima meurt complètement et hiverne principalement sous 

forme de graines (druplets) qui germent au début du printemps (avril). À partir d'avril, la plante 

commence à croître rapidement et atteint sa biomasse maximale en août-septembre (Verhoeven 

et van Vierssen, 1978; d'Avack et al., 2015) (Figure 33). Au Nord de la lagune, prés de la mer 

adjacente, nous signalons une variation saisoniere R. maritima similaire à celle signalé par 

Verhoeven et van Vierssen, (1978) aux Pays Bas « De Bol »; sa biomasse épigée et hypogée 

maximale (786,19 ± 58,06 g DW.m-2; 510,23 ± 62,05 g DW.m-2) ont été noté durant september 

à El Mellah (Figure 33), ceux-ci est plus élévé comparant avec l’étude de Verhoeven (1980) 

sur les les habitats saumâtres temporaires où une biomasse maximale de 290 g DW.m-2 a été 

enregistrée (Mannino et al., 2015). 

Le changement des conditions environnementales tel que la température, l'eutrophisation, 

la disponibilité de la lumière, le mouvement de l'eau et l'assèchement des bassins affecte 

signitivativement la biomasse et la productivité de R. maritima (Congdon et Mccomb, 1979 ; 

Verhoeven, 1979; Bortolus et al., 1998 ; Milchakova, 1999 ; Cho et al., 2009 ; Lopez-Calderon 

et al., 2010 ; Mannino et al., 2015). De plus, Les changements de la salinité peuvent également 

affecter les taux de photosynthèse dans les angiospermes immergés (Lirman et al., 2008), en 

revanche ; Ruppia maritima présente la plus grande tolérance à la salinité connue de toutes les 

angiospermes submergées (Kantrud, 1991). La germination des herbiers est influencée par 

l'interaction entre la salinité et la température. Chez Ruppia maritima, les graines de germent 

bien à 43,4 PSU à 28 °C, mais les taux de germination sont plus faibles à des températures 

élevées et à de faibles salinités (<3,5 PSU) (Kantrud, 1991 ; d'Avack et al., 2015). Cela, peut 

expliquer la corrélation positive entre la biomasse épigée (r= 0,659) et hypogée (r = 0,613) de 

Ruppia maritima et la salinité qui a été signalé au Nord d’El Mellah (Figure 62 et 63). 
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La régression de biomasse de R. maritima d’El Mellah pourrait étre due également aux 

espèces d'oiseaux sauvages présentent à El Mellah tel que : le canard morillon Aythya fuligula 

(Linnaeus, 1758), la foulque macroule Fulica atra (Linnaeus, 1758), le canard Anas penelope 

(Linnaeus, 1758) qui peuvent se nourrir directement de Ruppia sp., durant l’hiver (Verhoeven 

et van Vierssen, 1978; d'Avack et al., 2015).  

Les bivalves sont des organismes marins qui sont étroitement associés aux herbiers et 

jouent un rôle considérable dans les écosystèmes tropicaux tels que la formation de chaînes 

alimentaires (Sousa et al., 2009 ; Syukur et al., 2021). Leur répartition est étroitement liée à la 

disponibilité de surfaces végétales colonisables et à la densité de la végétation (Dvořak et Best, 

1982). En effet, il a été observé que la densité de bivalves associés dans la lagune d'El Mellah 

augmente proportionnellement à la biomasse des herbiers (Figure 44) ; le test de Pearson a 

signalé une avec une corrélation positive entre eux de  r= 0,684 (station 1) et  r= 0,834 (station2) 

(Figure 45). Durant notre étude, un total de 1310 individus de bivalves testacés appartenant à 

cinq espèces de bivalves a été recensé à l'échelle de la lagune Mellah : Cerastoderma glaucum 

(Bruguière, 1789), Abra ovata (Philippi, 1836), Ruditapes decussatus (Linnaeus, 1758), 

Loripes orbiculatus (Poli, 1795) et la nouvelle espèce invasive Arcuatula senhousia (Benson, 

1842) (Tableau 6 ; Figure 34). Depuis 1979, la composition qualitative des bivalves dans la 

lagune El Mellah a montré une certaine stabilité, avec un nombre variant entre 5 et 6 espèces 

(Bakalem et Romano, 1979 ; Semroud, 1983 ; Draredja, 1992 ; Grimes, 1994 ; Draredja, 2005 ; 

Benmarce, 2012 ; Melouah, 2013). Cependant, Nous remarquons que la diversité des espèces 

de bivalves dans la lagune d'El Mellah semble être relativement faible en comparaison avec 

d'autres lagunes méditerranéennes, telles que : l’étang de Berre avec 34 espèces (Febvre, 1968) 

; le lac de Tunis avec 14 espèces (Zaouali, 1980) et les deux lagunes d’Albufeira et d’Obidos 

avec 36 espèces (Quintino et al., 1986). Selon Melouah, (2013), El Mellah se distingue comme 

étant le site le plus pauvre en termes de diversité des lagunes méditerranéennes. Cette 

particularité est attribuée, comme signalé précédemment, aux caractéristiques physico-

chimiques de l'environnement. En effet, le chenal reliant la lagune à la mer est sinueux et étroit, 

ce qui entraîne rapidement son colmatage et limite considérablement les échanges hydriques 

entre la lagune et la côte adjacente. Par conséquent, la lagune Mellah est fortement confinée, ce 

qui contribue à sa faible diversité biologique (Benmarce, 2012 ; Draredja, 2007). 

La densité maximale de bivalves associés est de 1619,03 ± 623,80 ind.m-2 a été enregistré 

au Sud de la lagune (Figure 36). Il est important de noter que la nouvelle espèce invasive A. 

senhousia domine la communauté d’El Mellah avec fi  de 77,70% , 84,88% et 41,59 



                                                                                                                                      Discussion 
 

Page | 113  
 

respectivement pour station 1, 2 et 3 (Figure 41). Ces résultats montrent un accroissement du 

stock malacologique de la lagune par rapport à l’étude précédent de Melouah (2013), qui a 

signalé une densité de 213,31 ± 80,65 ind.m-2 durant 2010 sur le même écosystème. 

Depuis 2005, l'exploitation de Cerastoderma glaucum et Ruditapes decussatus est 

interrompue. Cela est dû à la disparition de la palourde d'une part, et à la diminution du stock 

naturel de la coque d'autre part. (Draredja et al., 2009). Durant notre étude, La densité maximale 

de Cerastoderma glaucum ne dépasse pas  71 ± 11 ind.m-2 en février, avec une disparition totale 

durant l’été et l’automne sur la station 1 et 2 (Figure 37). Nous avons noté un déclin de cet 

espèces en comparant avec l’étude précédente de  de Melouah et al., (2014), qui a enregistré 

une densité oscille entre 22 ind.m-2 (janvier) à 176 ind.m-2 (avril). Dans ce contexte, il est justifié 

de qualifier la présence de la palourde comme étant menacée dans El Mellah. Lors de notre 

étude, une densité maximale de 48 ± 12 ind.m-2 a été signalé pour la palourde européenne, 

Ruditapes decussatus. Cependant, il convient de signaler un déclin du stock de cette espèce par 

rapport à l’étude de  (Draredja et Beldi, 2002 ; Draredja et al., 2006) qui avaient enregistré une 

densité de 250 ind. m-2 . Le développement des herbiers a eu un impact sur la santé de la 

population de coques, affectant leur croissance, leur abondance et leur recrutement (Do et al., 

2011). Par conséquent, Nous suggérons que ce déclin est liée certainement régression de Ruppia 

maritima au niveau de la lagune, qui a été reconnu par leur importance écologique majeure. 

Effectivement, d'après les études menées par Refes (1994) et Grimes (1994), il a été observé 

que la plupart des jeunes palourdes et des jeunes coques se trouvent principalement dans cet 

herbier (Melouah, 2013). Ce déclin peut également être attribué à divers facteurs tels que la 

prédation intense par des prédateurs tels que les crabes et les daurades, la compétition trophique 

entre la palourde et la coque pour l'accès aux ressources alimentaires du milieu, ainsi que les 

difficultés d'adaptation aux fluctuations des conditions physico-chimiques de l'environnement 

(Melouah, 2013). 

En excluant la nouvelle moule invasive A. senhousia, Le Lucinidae Loripes orbiculatus 

se distingue comme le principal bivalve dominant dans la lagune El Mellah (Figure 41), étant 

caractéristique des milieux lagunaires méditerranéens. Cette dominance a été signalé également 

par Guelorget et Michel (1976); Draredja (2005); Melouah (2013) sur le même écosystème. 

Une densité maximale ne dépasse pas (238 ± 104 ind.m-2 ; 202,38 ± 36 ind.m-2 ; 268 ± 72 ind.m-

2) respectivement pour les stations 1, 2 et 3 a été relevé durant la période estivale (Figure 37). 

La densité signalé à El Mellah est inférieure à celle signalée par  Van Der Geest et al., (2020) 

dans l’étang de Thau, qui était de 1771 ind.m-2, ainsi qu’à celle rapporté par Sanmartí et al., 
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(2018) dans delta de l'Èbre, qui était de 1981 ind.m-2. Cette densité faible pourrait être 

directement liée aux conditions physico-chimiques et l’état trophique de la lagune, ceci est 

probablement causé par l'état de colmatage du chenal de communication avec la mer, ce qui 

perturbe le développement optimal de la faune benthique en général (Melouah, 2013).  

L'abondance plus élevée des lucinidés dans les zones végétalisées par rapport aux zones 

dénudées (Van Der Geest et al., 2020), peut être expliquée par le rôle capital des bivalves 

Lucinidae dans les herbiers marins. En effet, ces bivalves établissent un mutualisme avec les 

herbiers, où les herbiers fournissent un habitat propice et de l'oxygène grâce à leurs racines, 

tandis que les Lucinidae bénéficient de leurs symbiotes chimiosynthétiques pour consommer 

du sulfure, un processus essentiel pour leur survie (Van Der Heide et al., 2012 ; Cardini et al., 

2019). Durant notre étude, nous avons observé que la densité de L. orbiculatus était 

positivement corrélée avec la biomasse épigée et hypogée de Zostera noltei, mais pas avec la 

biomasse de R. maritima (Figure 50 A, B). Ces résultats présentent des similitudes avec l’étude 

de Van Der Geest et al., (2020) réalisée à Thau, ou ils ont signalé une corrélation positive que 

entre la biomasse épigée des Zostera sp. et la densité de L. orbiculatus, tandis qu'aucune 

corrélation n'a été observée avec la biomasse hypogée. El Mellah présente une grande 

abondance de Zostera noltei par rapport à Thau, avec une biomasse épigée de 251 ± 45,71 g 

DW.m-2 et une biomasse hypogée de 258 ± 16,84 g DW.m-2 (Figure 33 et 49), tandis que Thau 

présente une biomasse épigée de 74,0 ± 12,1 g DW.m-2 et une biomasse hypogée de 134,3 ± 

31,2 g DW.m-2 pendant la fin du printemps (Van Der Geest et al., 2020). La corrélation positive 

entre la biomasse épigée de Zostera noltei et la densité de L. orbiculatus à El Mellah peut 

s'expliquer par la dépendance critique de la force du mutualisme tripartite vis-à-vis de la relation 

directe entre la biomasse aérienne des herbiers marins et la libération d'oxygène induite par la 

photosynthèse des racines, ainsi que de la relation indirecte entre la biomasse aérienne des 

herbiers marins et le piégeage de la matière organique, conduisant à une production de sulfure 

plus élevée dans les sédiments (Van Der Geest et al., 2020). En outre, il est possible de relier 

cela aux quantités significatives de NH4
+excrétées par L. orbiculatus, ainsi que la forme d'azote 

préférée par la plante, qui est également fournie par L. orbiculatus, contribue à la productivité 

de ces importants écosystèmes de carbone bleu (Alexandre et al., 2015 ; Cardini et al., 2019). 

Des études antérieures menées par Van Der Heide et al. (2012) ont suggéré que l'intensité 

du mutualisme entre les herbiers marins et les lucinidés peut également être influencée par la 

température. En effet, nous avons relevé que la densité L. orbiculatus était positivement corrélée 

avec la température (r = 0,613; r = 0,568; r= 0,601) sur les stations 1, 2 et 3 respectivement à 
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El Mellah (Figure 52). Nous avons rapporté également une corrélation positive entre la 

biomasse épigée et hypogée de Zostera noltei et la température (Figure 61). Ces résultats 

mettent en évidence l'impact de la température sur le mutualisme entre L. orbiculatus et Zostera 

noltei dans cet écosystème, car la décomposition anaérobie de la matière organique et la 

production de sulfure sont étroitement liées à la température (Van Der Geest et al., 2020).  

La présence des espèces invasives est largement reconnue comme l'un des principaux 

facteurs contribuant à la perte de biodiversité en Méditerranée. Ces espèces ont le potentiel de 

perturber tous les aspects des écosystèmes marins ainsi que d'autres écosystèmes aquatiques 

(Galil, 2007 ; Otero et al., 2013). La moule asiatique Arcuatula senhousia (Benson, 1842)  a 

été observée pour la première fois en juin 2019 dans la lagune d'El Mellah, avec une densité 

maximale de 1321 ± 475,6 ind.m-2 (station 1) ; 1071,428 ± 36 ind.m-2 (station 2) ; 893 ± 119 

ind.m-2
 (station 3) durant juin (Figure 38). Ces résultats montrent des densités relativement 

faibles par rapport aux densités signalées dans la baie de San Diego, qui atteignaient 15 000 

ind.m-² (Reusch et Williams, 1998). 

Cependant, dans les zones où elle a été introduite, A. senhousia peut avoir un impact 

significatif sur les communautés indigènes de macrophytes et d'invertébrés benthiques (Crooks 

et Khim, 1999 ; Allen et Williamsn, 2003 ; Hamza et al., 2022).en effet, depuis son introduction, 

cette espèce domine la communauté de bivalve de la lagune El Mellah (Figure 42). Crooks 

(2001) a également observé cette situation dans l'est de l'océan Pacifique (Mission Bay, San 

Diego), où il a noté que A. senhousia est maintenant 100 fois plus abondante que n'importe quel 

bivalve indigène et a entraîné une diminution de la richesse des espèces indigènes (disparition 

de Chionista fluctifraga et diminution de la densité de Solen rostriformis). Selon Cohen (2005), 

A. senhousia entraîne la mortalité directe des palourdes cultivées au Japon en les étouffant avec 

des tapis denses de fils byssaux à la surface du sédiment. Dans la lagune d'El Mellah, la présence 

d'A. senhousia peut conduire à la disparition complète de la coque menacée C. glaucum, car 

lors de notre échantillonnage, nous avons observé des agrégats d'A. senhousia attachés à des 

coquilles vides de C. glaucum. De même, dans l'océan Atlantique (le Solent), A. senhousia a 

été observée attachée à des huîtres mortes, Ostrea edulis (Lau et al. 2018; Watson et al. 

2021 ; Hamza et al., 2022). 

A. senhousia a été observée souvent en association avec les prairies de zostères (Zostera 

spp.) dans les régions où elle a été introduite, notamment dans des sites tels que le Solent, la 

baie de San Francisco et la baie de San Diego (Cohen, 2005 ; Kushner et Hovel, 2006 ; Watson 

et al., 2021). À El Mellah, on a également observé des spécimens d'A. senhousia attachés aux 
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feuilles et aux rhizomes de Z. noltei (Figure 47). De plus, nous avons constaté une corrélation 

positive entre la  densité d'A. senhousia et la biomasse épigé et hypogé de Z. noltei à la station 

2 (r= 0,510 ; r= 0,549) (Figure 48). Cette présence peut entraîner un déclin de Zostera spp. dans 

cet écosystème si la densité d'A. senhousia continue d'augmenter. En effet, dans la baie de San 

Diego, des densités élevées d'A. senhousia (15000 ind.m-²) ont inhibé la propagation et la 

croissance de Zostera marina (Reusch et Williams 1998).  

Cette espèce de moule invasive présente une remarquable capacité à tolérer un large 

éventail de conditions environnementales. Elle est capable de survivre et de s'adapter à des 

températures allant de 1 à 31 °C (Cohen 2005; Zenetos 2016; Kovalev et al. 2017 ; Hamza et 

al., 2022). Selon Inoue et Yamamuro (2000), la température minimale de l'eau nécessaire à la 

reproduction est de 22,5 °C. Dans le cas d’El Mellah, la température des eaux la dispersion d’A. 

senhousia dans cet écosystème, avec des variations entre 15,7 et 30 °C ; de juin à septembre, la 

température était supérieure à 22,5 °C, ce qui favorise la période de reproduction d’A. senhousia 

pendant cette période (Hamza et al., 2022). En effet, lors de notre étude, nous avons enregistré 

que la densité de la moule corrélé positivement avec la température au niveau de toute station 

(r = 0,701; r = 0,727; r= 0,471) (Figure 54), ce que reflète l’impact de la température sur 

l’évolution d’A. senhousia au niveau de El Mellah. 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

Conclusion 
 Et 

 Perspectives  
 



                                                                                                            Conclusion et perspective 
 

Page | 117  

 

6. Conclusion et perspective  

Le rythme croissant du changement climatique mondial observé au cours de ce siècle et 

qui devrait accélérer dans le futur, aura un impact significatif sur les océans de la Terre, avec 

des impacts potentiels importants sur les herbiers marins (Duarte et al., 2008 ; Do, 2012). Cette 

préoccupation est particulièrement pertinente pour les lagunes côtières méditerranéennes, qui 

sont exposées à la fluctuation saisonnière méditerranéenne et aux activités anthropiques, les 

rendant particulièrement vulnérables au changement global (Anthony et al., 2009; De Wit, 

2011 ; Le Fur et al., 2018) . En raison de leur sensibilité et de leur rôle écologique majeur, les 

herbiers marins sont souvent utilisés comme indicateurs biologiques de la santé des 

écosystèmes (Montefalcone, 2009 ; Do, 2012).  

Les recherches menées dans cette thèse se concentrent sur la relation entre les 

angiospermes ; leurs bivalves associées et les conditions environnementales qui sont 

étroitement liée à l'état de santé des lagunes. En étudiant l’évolution spatio-temporelle des 

organismes benthiques, il est possible d'évaluer la santé globale du seul écosystème lagunaire 

en Algérie et de prendre des mesures appropriées pour sa préservation. 

L’analyse de la variation spatio-temporelle des angiospermes révèle un changement 

significatif dans leur répartition par rapport aux observations précédentes dans El Mellah. Cela 

met en évidence l’impact des fluctuations des conditions environnementales sur la communauté 

benthique d’El Mellah. 

Pour la première fois, une étude quantitative des herbiers a été réalisée au niveau de la 

lagune, ce qui nous a permis de les comparer à d'autres lagunes méditerranéennes afin d'évaluer 

leur richesse spécifique, leur stock naturel et leur biomasse. Les herbiers au niveau d'El Mellah 

semblent être abondants par rapport à d'autres écosystèmes méditerranéens, ce qui suggère le 

taux de matières organiques (degré trophique) dans les apports des eaux douces d'El Mellah 

sont relativement réduits. 

Les bivalves associés sont étroitement associés aux herbiers. Le déclin de dispersion de 

l’herbier Ruppia maritima dans la lagune El Mellah ainsi que le colmatage du chenal, ont 

perturbé le fonctionnement de cet écosystème en entraînant la réduction massive de stock 

naturel de la palourde européenne Ruditapes decussatus et de la coque Cerastoderma glaucum, 

deux espèces comestibles qui pourraient éventuellement être exploitées dans la lagune El 

Mellah. Une approche intégrée de gestion et de protection est nécessaire pour préserver cette 

ressource biologique d’intérêt socio-économique.  
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L'espèce invasive A. senhousia, qui a été observée pour la première fois en juin 2019 dans 

l'écosystème côtier d'El Mellah, a le potentiel de provoquer des changements dans la structure 

et le fonctionnement de cet écosystème. Ce phénomène peut entraîner un déclin de la 

biodiversité de la lagune, notamment de l'herbier Z. noltei et de la coque menacée C. glaucum. 

Pour comprendre l'effet des tapis d'A. senhousia sur les assemblages de bivalves, il est 

nécessaire de mener des études approfondies afin de déterminer si la disparition de C. glaucum 

est le résultat de cette invasion. De plus, des études sur la croissance de Z. noltei sont également 

nécessaires pour évaluer son impact. 

Les herbiers marins subissent une importante diminution en raison de l'accumulation de 

sulfure toxique dans les sédiments. Cette situation devrait se produire plus fréquemment à 

l'avenir en raison du réchauffement climatique en cours et de l'augmentation de la charge 

organique dans les écosystèmes côtiers à travers le monde (Van Der Geest et al., 2020). Dans 

la lagune El Mellah, la densité L. orbiculatus est corrélée positivement avec la biomasse épigée 

et hypogée de Z. noltei, ainsi que avec la température. Cette corrélation reflète l'existence d'un 

mutualisme tripartite entre les herbiers, les bivalves lucinidae et leurs symbiotes branchiaux 

consommateurs consommatrices de sulfure. Ce mutualisme joue un rôle crucial dans 

l'atténuation du stress dû au sulfure dans les herbiers marins de cet écosystème. 

Les résultats obtenus mettent en évidence l'importance d'étudier les facteurs qui 

influencent le mutualisme entre les herbiers marins et les lucinidae dans la lagune d'El Mellah. 

Cette étude est nécessaire pour améliorer le succès à long terme de la restauration des herbiers 

marins et renforcer leur résilience face au changement global. En parallèle, des études 

approfondies et une surveillance continue sont également indispensables pour évaluer l'impact 

des changements environnementaux sur l'ensemble de la communauté benthique de la lagune. 

Ces études permettront de comprendre les effets des perturbations environnementales et 

d'élaborer des mesures de conservation et de restauration appropriées pour préserver l'intégrité 

de l'écosystème. 
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Figure 1 Annexe: L’évolution de la température (°C) en fonction de la salinité (PSU) des 

eaux des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. 

 

Figure 2 Annexe. L’évolution de la salinité (PSU) en fonction de la température (°C) 

des eaux des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. 
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Figure 3 Annexe. L’évolution de la salinité (PSU) en fonction de précipitations (mm) 

des eaux des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. 

 

Figure 4 Annexe. L’évolution de l’oxygène dissous (mg.L-1) en fonction de la salinité 

(PSU) des eaux des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. 
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Figure 5 Annexe. L’évolution de l’oxygène dissous (mg.L-1) en fonction de la 

température (°C) des eaux des stations prospectées durant 2019 à la lagune El Mellah. 

 

Tableau 11. Comparaison de la variabilité thermique dans différentes lagunes côtières 

méditerranéennes (Draredja, 2007 ; Melouah, 2013). 

Lagune Variations thermiques 

(°C) 

Amplitudes 

(°C) 

Références bibliographiques 

lagune El Mellah (Algérie)  13-26 13 Gimazane (1982) 

12 - 30 18 Guelorget et al. 1989) 

12,30 - 26,20 13,90 Semroud (1983) ; De Casabianca et al. (1991) 

10 - 30,20 20,20 Draredja (2007) 

12,14 - 29,42 17,28 Benmarce (2008-2009) 

11,50-30,50 19 Melouah, 2013 

(mars 2010 – février 2011) 

12,3 -28,5 16,2 Draredja et al.  2019 

(l’étude durant 2016) 

15,68-30,11 14,43 présente étude 

Lac de Tunis (Tunisie)  9,80 - 34,60 24,80 Ben Souissi et al. (2001) 

Lagune Ghar El Melh (Tunisie)  9 - 29,50 20,50 Romdhane et Chakroune (1986)  
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Lagune de Smir (Maroc) 12 - 16 - Chaouti (2004) 

Lagune de Ver Tell (Espagne)  6,97 - 16,59 9,62 Badosa et al., (2008) 

Etang de Thau (France) 5 - 29 24 Plus et al., (2003) 

9-25 16 Derolez et al.  2020 

durant 2015 

8-26 18 Derolez et al.  2020 

durant 2017 

Lagune d’Orbetello (Italie)  4 - 26 22 Lenzi et al., (2003) 

Lagune de Le Cesine (Italie)  6 - 29 23 Ponti et al. (2008) 

Lagune de Pialassa Baiona (Italie)  6 - 29 23 Ponti et al. (2008) 

Lagune Di Sacca Goro (Italie)  5 - 34 29 Ponti et al. (2008) 

Lagune Di Sacca Goro (Italie) 5,70 - 28,50 22,80 Mistri et al. (2001) 

Lagune de Karavasta (Albanie)  4 - 30 26 Ponti et al. (2008) 

Lagune de Papas (Grèce)  10 - 32 22 Reizopoulou et Nicolaidou (2004) 

Lagune de Laki (Grèce)  6,70 - 25,90 19,20 Mogias et Kevrekidis (2005) 

Lagune de Drana (Grèce)  2 - 34 32 Malea et al., (2004) 

Lagune de Monolimni (Grèce)  1,80 - 28,50 26,70 Kevrekidis (2004) 

4,20 - 28,50 24,30 Kevrekidis et al., (2009) 

Lagune de Varna (Bulgarie)  5 - 25 20 Ponti et al., (2008) 

Lagune Sinoe-Leahova (Roumanie)  6 - 25 19 Ponti et al. (2008) 

Lagune de Bardawil (Egypte)  15,60-32,70 17,10 Aboul-Ezz (1988)  

Lagune de Burollus (Egypte)  17 - 29,30 12,30 Samaan et al. (1989) 

 

Tableau 12. Comparaison de la variabilité haline dans différentes lagunes côtières 

méditerranéennes (Draredja, 2007 ; Melouah, 2013). 

Lagune Variations halines 

(psu) 

Amplitudes 

(psu) 

Références bibliographiques 

Lagune El Mellah (Algérie) 27 - Guelorget et al. (1989) 

18,73 - 33,25 14,52 Refes (1994) ; Grimes (1994) 

23,50 - 34,65 11,15 Draredja (2007) 
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16,28 - 36,22 19,94 Benmarce (2008-2009) 

15,40 - 28,90 13,50 Melouah, 2013 

(mars 2010 – février 2011) 

24,2-35,6 11,2 Draredja et al.  2019 

(l’étude durant 2016) 

13-28,43 15,43 présente étude 

Lac sud de Tunis (Tunisie) 29,90 - 43,60 13,70 Ben Souissi et al. (2001) 

Lagune de Kelibia (Tunisie) 8,24 - 18,49 10,25 Menif et Ben Hassine (2003) 

Lagune de Bizerte (Tunisie) 39,20 - 40,10 0,90 Boufahja et al., (2006) 

Lagune de Nador (Maroc) 35 – 40 5 Louzzi et al., (2007) 

Estuaire de Bou Regreg 

(Maroc)  

14,30 - 34,70 20,40 Cherkaoui et al., (2003) 

Etang de Thau (France) 30,70 – 43 12,30 Laugier et al., (1999) 

35-41 6 Derolez et al.  2020 

durant 2015 

34-39,5 5,5 Derolez et al.,  2020 

durant 2016 

Estuaire de Seine (France)  15,25 – 25,17 9,92 Desroy et al., (2001) 

Estuaire de Gironde (France) 0,50 – 30 29,50 Pasquaud (2006) 

Lagune de Fogliano (Italie)  18 - 45 27 Gravina et al., (1989) 

Lagune de Lungo (Italie)  13 - 33 20 Gravina et al., (1989) 

Lagune de Fondi (Italie) 13 - 33 20 Gravina et al., (1989) 

Lagune d’Alimini Grande 

(Italie) 

2,20 - 34,80 32,60 Ponti et al., (2008) 

Lagune de Le Cesine (Italie) 4 – 9 5 Ponti et al. (2008) 

Lagune de Torre Guaceto 

(Italie) 

5,80 - 13,30 7,50 Ponti et al. (2008) 
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Lagune de Venise (Italie) 27 – 32 5 Solidoro et al., (2004) 

Lagune de Di Sacca Goro 

(Italie)  

17 - 36 19 Mistri et al., (2001) 

Lagune de Pialassa Baiona 

(Italie) 

5,50 - 36,70 31,20 Ponti et al., (2008) 

Lagune de Karavasta 

(Albanie) 

18 – 59 41 Ponti et al. (2008) 

Lagune de Tsoukalio (Grèce) 24 – 27 3 Nicolaidou et al., (2006) 

Lagune de Rodia (Grèce) 17 - 19,50 2,50 Nicolaidou et al., (2006) 

Lagune de Papas (Grèce) 20 - 42,50 22,50 Reizopoulou et Nicolaidou (2004) 

Lagune Sinoe-Leahova 

(Roumanie) 

7-14 7 Ponti et al. (2008) 

Tableau 13. Comparaison de la variabilité de  l’oxygène dissous dans différentes lagunes 

côtières méditerranéennes (Draredja, 2007). 

Lagune Les variations des teneurs 

en oxygène dissous (mg.L-1) 

Amplitudes 

(mg.L-1) 

Références 

bibliographiques 

Lagune El Mellah 

(Algérie) 

7-9 2 Guelorget et al., (1989) 

4,5-8 3,5 Draredja (2007) 

5,8-8,1 2,3 Draredja et al.  2019 

(l’étude durant 2016) 

3,9-9,6 5,7 présente étude 

Etang de Thau (France) 3,1-16 12,9 Laugier et al., (1999) 

Lagune de Di Sacca 

Goro (Italie) 

 

1,7-14,5 12,8 Mistri et al., (2001) 

 

Tableau 14. Comparaison de la variabilité du pH relevé dans différents milieux saumâtres 

méditerranéens (Melouah, 2013). 

Lagune Variations 

halines pH 

Amplitudes  Références bibliographiques 
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Lagune El Mellah (Algérie) 7,10 - 8,20  1,10 Semroud (1983) 

8,20 - Guelorget et al., (1989) 

7 - 10 3 Draredja (2007) 

8,19 - 10,86  2,67 Benmarce (2008-2009) 

7,9-7,09  1,81 Melouah, 2013 

(mars 2010 – février 2011) 

7,8-8,5 0,7 Draredja et al.,  2019 

(l’étude durant 2016) 

7,85-8,43 0,58 présente étude 

Lac sud de Tunis (Tunisie) 7,90 - 9,30  1,40 Ben Souissi et al., (2001) 

Lagune de Smir (Maroc) 7,90 - 8,30 0,4 Chaouti (2004) 

Estuaire de Nador (Maroc)  6 - 10  4 Louzzi et al., (2007) 

Lagune de Ver Tell (Espagne)  7,50 - Badosa et al., (2008) 

Estuaire de Seine (France)  8,31 - 9,20 0,89 Desroy et al., (2001) 

Lagune de Vouliagmeni (Grèce)  7  - Chintiroglou et al., (2004) 

Lagune de Monolimni (Grèce)  7,45 - 9,32 1,87 Kevrekidis et al., (2009) 
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Figure 6 Annexe. Ruppia cirrhosa 
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Figure 7 Annexe: Box plots de biomasse des angiospermes de station 1 
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Figure 8 Annexe : Box plots de biomasse des angiospermes de station 2 
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Figure 9 Annexe: Box plots de biomasse des angiospermes de station 3 
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Figure 10 Annexe: Variations spatio-temporelles de la densité faune benthique 

associée aux macrophytes (Cerastoderma glaucum; Abra ovata; Ruditapes decussatus; 

Loripes orbiculatus; Arcuatula senhousia). 
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Figure 11 Annexe. Représentation graphique du plan de projection F1-F2 de l’analyse 

factorielle, réalisée sur des variables physico-chimiques (température, salinité, pH et oxygène 

dissous), la biomasse épigée et hypogée des angiospermes (Z. noltei et R. maritima) et la 

densité des macrofaunes benthiques (C. glaucum, A. ovata, R. decussatus, L. orbiculatus et A. 

senhousia) au niveau de 3 station étudiée à la lagune El Mellah durant 2019. 

 

 

 

 

 

Z.noltei-leaves

Z.noltei-roots

R.maritima-leaves
R.maritima-roots

C. glaucum

R.decussatus L.orbiculatus

A.ovata

A.senhousia

pH

Salinity (psu)

Temperature ( °C)

Dissolved oxygen (mg.L-1)

-1

-0,8

-0,6

-0,4

-0,2

0

0,2

0,4

0,6

0,8

1

-1 -0,8 -0,6 -0,4 -0,2 0 0,2 0,4 0,6 0,8 1

--
a

x
e
 F

2
 (

3
1

,1
4

 %
) 

--
>

-- axe F1 (45,99 %) -->

Variables (axes F1 et F2 : 77,12 %)



                                                                                                                                   ANNEXE 
 

Page | 163  
  

Tableau  15. Tableau de corrélations entre les paramètres physico-chimiques 

(température, salinité, pH et oxygène dissous), la biomasse épigée et hypogée des angiospermes  

(Z. noltei et R. maritima) et la densité des macrofaunes benthiques (C. glaucum, A. ovata, R. 

decussatus, L. orbiculatus et  A. senhousia) au niveau de 3 station étudiée à la lagune El Mellah 

durant 2019 (Corrélations significatives marquées à p < 0,05). 

Variables Z.noltei-

leaves 

Z.noltei-

roots 

R.maritima-

leaves 

R.maritima-

roots 

pH Salinity 

(psu) 

Temperature 

(°C) 

Dissolved 

oxygen 

(mg,L-1) 

C.glaucum -0,134 -0,274 0,227 0,242 0,255 -0,207 -0,180 0,226 

R.decussatus -0,079 -0,166 0,233 0,229 0,353 -0,078 -0,003 0,060 

L.orbiculatus 0,514 0,673 -0,147 -0,139 0,292 0,069 0,533 -0,405 

A.ovata 0,150 0,136 0,158 0,180 0,212 0,131 0,399 -0,457 

A.senhousia 0,399 0,508 -0,309 -0,317 0,051 0,290 0,542 -0,607 

pH 0,318 0,033 0,203 0,214 1 -0,066 0,290 -0,218 

Salinity (psu) -0,184 0,062 0,161 0,158 -0,066 1 0,217 -0,328 

Temperature 

 ( °C) 

0,308 0,306 0,105 0,108 0,290 0,217 1 -0,803 

Dissolved oxygen 

(mg,L-1) 

-0,349 -0,329 -0,031 -0,034 -0,218 -0,328 -0,803 1 

 

 

 

Biomasse 

épigée 

St1  R2 = 0,093 

St2  R2 = 0,260  

St3  R2 =  0,040 
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Figure 12 Annexe: Variation spatio-temporelle de la densité d’ Arcuatula senhousia (ind.m-2) 

en fonction de la biomasse épigée et hypogée de Zostera noltei (g DW.m-2) 
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