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Résumé 
 

 

Résumé 

 

Le but de notre étude consistait à déterminer le niveau de contamination et les effets 

de la pollution métallique du milieu marin au niveau de la zone côtière de l’Est Algérien, en 

évaluant chez un Mollusque Gastéropode Stramonita haemastoma, au niveau de sa glande 

digestive, les réponses de différents biomarqueurs associés à la pollution environnementale. 

A cet effet, nous nous sommes intéressés tout d’abord aux mesures des paramètres 

physicochimiques et de certains éléments traces métalliques (Cuivre "Cu", Zinc "Zn", Chrome 

"Cr", Cadmium "Cd" et Plomb "Pb") dans l’eau de mer. Une approche multi-marqueurs a été 

réalisée et soutenue par le suivi des indices biologiques et par le dosage des éléments traces 

métalliques mentionnés ci-dessus, au niveau de la glande digestive de notre espèce. La 

collecte des échantillons a été réalisée au courant de l’année 2013-2014 sur trois sites : un 

localisé dans le golfe d'Annaba (Cap de garde) et deux dans le littoral d’El-Kala (la plage 

Aouinète et la plage Messida), qui représentent la partie extrême Nord-Est du littoral 

Algérien. Les variations saisonnières des taux de glutathion réduit (GSH), du 

malondialdéhyde (MDA), de la métallothionéine (Mt) et les activités spécifiques de la 

glutathion S-transférase (GST) et de la catalase (CAT) ont été mesurées.  

En effet, les résultats obtenus montrent une variation saisonnière de l’activité de la 

GST, de la CAT et de l’expression de la Mt. Par ailleurs, des variations inter-sites du taux de 

GSH, du MDA, de la Mt et de l’activité de la CAT ont été enregistrées chez les individus. 

Aussi, les concentrations des éléments traces métalliques déterminées montrent des 

variations spatio-temporelles pour le Cu, Zn et Cr mais elles sont inférieures à la limite de 

détection pour le Cd et le Pb.  

Cette étude, qui est la première chez S. haemastoma au niveau régional, montre que 

cette approche intégrative associant des mesures chimiques et écotoxicologiques représente 

un bon moyen pour qualifier l’état de santé de l’organisme et évaluer la qualité globale des 

sites étudiés. 

 

Mots-clés : Stramonita haemastoma, golfe d’Annaba, Littoral d’El-Kala, Glutathion réduit, 

Glutathion S-transférase, Catalase, Malondialdéhyde, Métallothionéine, 

Éléments traces métalliques. 



Abstract 
 

 

Abstract 

 

The aim of our study was to evaluate the contamination level and the effects of 

metallic pollution of the marine environment in the coastal zone of eastern Algeria, by 

assessing in a gastropod Mollusk Stramonita haemastoma, in its digestive gland, the 

responses of different biomarkers associated with environmental pollution. 

For this purpose, we have been interested firstly in the measurements of 

physicochemical parameters and some trace metal elements (Copper "Cu", Zinc "Zn", 

Chromium "Cr", Cadmium "Cd" and Lead "Pb") in seawater. 

A multi-marker approach was carried out and supported by the monitoring of 

biological indices and the determination of trace metal elements mentioned above, in the 

digestive gland of our species. 

Samples collection was conducted during the 2013-2014 year on three sites: one 

located in the Annaba Gulf (Cape de Garde) and two in El-Kala coast (Aouinete beach and 

Messida beach), which represent the extreme northeastern part of the Algerian coastline. 

Seasonal variations in reduced glutathione (GSH), malondialdehyde (MDA), 

metallothionein (Mt) as well as the specific activities of glutathione S-transferase (GST) and 

catalase (CAT) were measured. 

Indeed, the results obtained show a seasonal fluctuation of GST and CAT activities and 

the expression of Mt. Moreover, inter-site variations of the rate of GSH, MDA, Mt, and CAT 

activity were recorded in individuals. Also, the concentrations of the determined trace metal 

elements show spatio-temporal variations for Cu, Zn and Cr but they are lower than the 

detection limit for Cd and Pb. 

This study, which is the first in S. haemastoma at the regional level, demonstrates that 

this integrative approach combining chemical and ecotoxicological measures is a good way 

to describe the health state of the organism and assess the overall quality of the studied 

sites. 

 

Keywords: Stramonita haemastoma, Annaba Gulf, El-Kala coast, Reduced glutathione, 

Glutathione S-transferase, Catalase, Malondialdehyde, Metallothionein, Trace 

metal elements. 
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 ملخص

 

إلى تحديد مستوى التلوث ومدى تأثير التلوث عن طريق المعادن للبيئة البحرية في المنطقة الساحلية  تناتهدف دراس

 Stramonitaالشرقية للجزائر، وذلك من خلال تقييم، في الغدة الهضمية لنوع من الرخويات بطنية القدم 

haemastomaلهذا الغرض، قمنا أولاً  .لتلوث البيئي، مدى الاستجابة لردود المؤشرات الحيوية المختلفة المرتبطة با

 ،  "Cr"الكروم  ، "Zn"، الزنك "Cu"النحاس)بقياس المؤشرات الفيزيائية وبعض العناصر المعدنية النادرة 

 .في مياه البحر  ("Pb"الرصاص و  "Cd"الكادميوم

قياس العناصر المعدنية كما انتهجنا دراسة مؤشرات متعددة ، مدعمة من خلال متابعة المؤشرات البيولوجية و 

 2013أين تم جمع العينات خلال الفترة الممتدة من  .النادرة المذكورة أعلاه، على مستوى الغدة الهضمية للنوع المدروس

في ثلاثة مواقع: الأول يقع في خليج عنابة )رأس الحمراء( والآخرين في ساحل القالة )شاطئ عوينات وشاطئ  2014إلى 

 .نهاية الجزء الشمالي الشرقي من الساحل الجزائريمسيدا(، التي تمثل 

( و Mtن )ي، ميتالوثيوني (MDA)، مالونديالدهيد (GSH)تم قياس الاختلافات الموسمية للجلوتاثيون المرجع

 (CAT). و الكاتلاز  (GST) ترانسفيراز -S نشطة الأنزيمية للجلوتاثيونالأ

على حد سواء. كما أشارت Mt ومعدل  CAT و GST موسميًا لنشاطأظهرت النتائج  المتحصل  عليها تباينًا 

 لدى العينات. CAT و نشاط Mt و GSH، MDAالدراسة إلى تسجيل تغيرات بين المواقع في معدلات

النحاس، الزنك والكروم تغيرات زمانية و  لكل منبالإضافة إلى ذلك، تظُهر تركيزات العناصر المعدنية النادرة 

  .والي بينما  الكادميوم والرصاص  لم يسجلا أي تغير كون تركزيهما  أقل من الحد الأدنى للكشفمكانية على الت

التي  هاته  الطريقة التكاملية، كما  أن S. haemastomaتعد هاته الدراسة الأولى من نوعها  إقليميا على نوع 

ة  لتقيم  الحالة الصحية للعينات  خاصة  و النظام تعد وسيلة جد هام السمية الإيكولوجيةتجمع بين القياسات الكيميائية و

 .البيئي بشكل عام للمواقع التي تمت دراستها

 

 

 

 

 -S جلوتاثيون مرجع، جلوتاثيون ساحل القالة، خليج عنابة، ،Stramonita haemastoma الكلمات المفتاحية:

 .معدنية نادرةعناصر  ،نيكاتلاز، مالونديالدهيد، ميتالوثيوني ترانسفيراز،
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Introduction 

 

Le littoral se trouve continuellement exposé à une grande variété de substances 

contaminantes et de micropolluants directement rejetés dans les mers et les océans, 

auxquels s’ajoutent ceux rejetés dans l’air et qui seront drainés par les sols et les fleuves 

(Damiens et al., 2004 ; Valavanidis et al., 2006). La pollution marine possède différentes 

origines. Elle peut être d’origine industrielle (hydrocarbures, éléments traces métalliques, 

substances chimiques, etc.), agricole (nutriments, pesticides, etc.), ou tout simplement être 

produite par les rejets domestiques suite à la présence de nombreux émissaires d’eaux 

usées urbaines où se concentre une grande variété de polluants (Valavanidis et al., 2006). La 

présence de ces composés dans les milieux environnementaux, les organismes vivants et la 

nourriture constitue aujourd'hui une menace sérieuse pour la santé humaine et l'intégrité de 

l'environnement. 

La pollution métallique est l’une des formes de pollution anthropique les plus 

abondantes et les plus dangereuses menaçant la zone littorale. Les polluants métalliques se 

retrouvent dans le milieu marin principalement par le ruissellement superficiel de la pluie, 

par les dépôts atmosphériques directs et par les rejets des eaux usées et des établissements 

industriels. Le trafic maritime est également une source considérable de métaux compte 

tenu de leur présence dans la composition des peintures antisalissures des bateaux 

(Boulajfene et al., 2017). 

Les éléments traces métalliques (ETM) sont des micropolluants qui peuvent affecter la 

salubrité du milieu marin, puisqu’ils ne subissent pas de dégradation biologique ou 

chimique. Ils peuvent de ce fait s’accumuler dans les différents maillons des chaînes 

trophiques à des concentrations toxiques dans les organismes marins. Vu la solubilité des 

ETM, l’analyse de l’échantillon d’eau de mer ne peut pas être considérée comme un moyen 

fiable pour déterminer le degré de pollution du milieu marin. Toutefois, l’étude de la 

bioaccumulation des ETM au niveau des organismes qui y sont exposés constitue un moyen 

très important pour l’évaluation de la pollution métallique (Belhaouari et al., 2011).  
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La contamination métallique peut avoir des effets néfastes chez les organismes 

aquatiques après assimilation et accumulation (Cajaraville et al., 2000 ; Funes et al., 2006). 

Toutefois, les ETM n’ont pas tous le même impact sur la santé : certains (Cuivre "Cu" et Zinc 

"Zn") sont essentiels à faible dose et nocifs à forte dose, et d’autres nocifs même à faible 

dose (Cadmium "Cd" et Plomb "Pb") (Van der Velde et al., 1992).  

Il est important de dire que les effets toxiques du Cd et du Pb chez les espèces marines 

sont multiples. Le Cd induit de façon indirecte la production des espèces réactives de 

l’oxygène (ERO) et la peroxydation lipidique par interférence avec les systèmes antioxydants. 

Il est également décrit comme inhibiteur de la réparation des lésions de l’ADN (Kamel, 

2014). Au niveau sublétal, le Cd peut provoquer des effets physiologiques (anomalies dans le 

développement embryonnaire et larvaire chez les mollusques bivalves) et des inhibitions de 

croissance (Chiffoleau et al., 2001). Sobrino-Figueroa et al. (2007) ont montré que le Cd est 

le métal le plus toxique sur les populations juvéniles d’Argopecten ventricosus, qui inhibe 

leur croissance, suivi du Pb. Chez la moule Mytilus edulis, l’effet toxique du Pb peut se 

traduire par une compétition avec des ETM essentiels divalents et une perturbation de leur 

métabolisme : notamment le calcium, le magnésium et le Cu (Belabed, 2010). 

Le Cu est un micro-élément important et essentiel qui agit comme pigment 

respiratoire chez les invertébrés marins. L’accumulation du Cu dans la cellule est à l’origine 

d’une cytotoxicité, qui se manifeste par une inhibition enzymatique du système pyruvate-

oxydase, la glucose-6-phosphodéshydrogénase et la glutathion-réductase. Des 

concentrations élevées de ce métal peut entraîner des dommages oxydants aux lipides, et 

aux protéines (Kamel, 2014). Il peut causer également une déformation d’ADN. En plus, il a 

été démontré que, en excès le Zn devient un élément prooxydant en induisant la formation 

indirecte des radicaux libres, et en inhibant l’activité enzymatique de certaines enzymes 

antioxydantes telles que la glutathion réductase et la peroxydase (Sensi et Jeng, 2004).  

D’une manière générale la surveillance environnementale ou écotoxicologique dans un 

écosystème marin est fondée sur deux approches complémentaires qui sont les 

biomarqueurs et les bioindicateurs (Valavanidis et al., 2006).  

Le concept de biosurveillance de la qualité des eaux marines, permet d’apprécier l’état 

de santé du milieu et de caractériser l’effet des xénobiotiques sur les organismes 

aquatiques.  
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Cette caractérisation des effets peut se faire à l’échelle biochimique par mesure de 

certains biomarqueurs spécifiques et non spécifiques (Bodin et al., 2004).  

L'application des biomarqueurs chez les bioindicateurs est une approche importante 

dans le domaine de la biosurveillance de l'environnement aquatique pour évaluer les effets 

et la relation entre l'exposition aux polluants environnementaux et l'augmentation des effets 

à long terme sur les individus et les populations, ils permettent un suivi à la fois spatial et 

temporel donnant une image dynamique des variations des quantités de polluants présents 

dans le milieu marin (Fernández et al., 2010), mais les données obtenues sont parfois 

difficiles à interpréter en raison du grand nombre de variables naturelles affectant les 

processus biologiques, qui pourraient agir comme facteurs de confusion sur les réponses des 

biomarqueurs (González-Fernández et al., 2015). Ainsi, l'utilisation d'une batterie de 

biomarqueurs est une approche de confiance pour évaluer l'état de santé de 

l'environnement et augmenter la possibilité de détecter les changements biologiques 

précoces (Almamoori et al., 2013). 

Les bioindicateurs sont des organismes vivants utilisés pour surveiller la santé de 

l’environnement, où toute perturbation physiologique dans leur organisme indique une 

exposition chronique à la pollution (Lagadic et al., 1997). La capacité d’adaptation d’un 

organisme à l’environnement dépend principalement des mécanismes efficaces de la 

détoxification de divers composés endogènes et exogènes (Jakanovic, 2001); chez les 

organismes aquatiques ces mécanismes sont les premiers sollicités par la présence des 

xénobiotiques (Roche et al., 2003) ; de ce fait  les biomarqueurs constituent un signal 

précoce d’effets de la contamination sur ces organismes. Ils permettent d’évaluer leur état 

de santé et celui des populations des écosystèmes (Flammarion et al., 2000). Leur inhibition 

ou leur induction est un bon outil environnemental pour évaluer l’exposition et les effets 

potentiels des xénobiotiques sur l’organisme vivant (Varo et al., 2002). A cet effet, de 

nombreuses espèces ont été utilisées comme bioindicatrices de la pollution ; principalement 

les bivalves et les échinodermes: Mytilus galloprovincialis, Perna perna, Donax trunculus et 

Paracentrotus lividus (Abbes et al., 2003 ; Sifi et al., 2007; Amira et al., 2011; Soltani et al., 

2012 ; Sifi et al., 2013 ; Bensouda et Soltani-Mazouni, 2014 ; Amri et al., 2018).  
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Le littoral Est-algérien est la zone touristique et économique la plus importante. Il est 

continuellement affecté par divers contaminants provenant des activités urbaines, agricoles, 

portuaires et industrielles (Boucetta et al., 2016a). Le golfe d'Annaba et le littoral d'El Kala, 

qui représentent l'extrême Nord-Est de la côte algérienne, connaissent les mêmes 

problèmes environnementaux. Ils sont exposés aux risques des différents types de pollution 

anthropique qui ont un impact sur les organismes qui y vivent et sur les êtres humains. 

Le golfe d’Annaba est l’un des plus importants pôles touristiques et économiques 

installé sur la côte Est algérienne. Ses ressources halieutiques sont menacées par une 

pollution liée à une activité économique en plein essor. Il est le réceptacle de tous les résidus 

toxiques ou non  produits par les différentes unités industrielles implantées le long de la 

côte. En outre, des travaux antérieurs ont montré que la région du golfe d’Annaba est 

influencée par des effluents riches en ETM, il est soumis à des activités agricoles, industriels, 

urbaines ainsi qu’au développement touristique (Semadi et Deruelle, 1993; Abdenour et al., 

2000; Beldi et al., 2006) et par conséquent subit l'impact de nombreux produits chimiques et 

de facteurs stressants; ce qui rend l’évaluation de la qualité de l’écosystème marin 

indispensable.  

Le littoral d’El-Kala est peu influencé par les apports d'origine anthropique compte 

tenu de la faible urbanisation de la région. Notons aussi l'absence d'industries et par 

conséquence pas ou peu de pollution atmosphérique ou continentale qui serait due à celles-

ci (Ounissi et Khelifi-Touhami, 1999).  

Stramonita haemastoma, qui est un mollusque gastéropode marin de la famille des 

Muricidae communément appelé « Bakouma » en Algérie, a fait l’objet de quelques travaux 

concernant son utilisation comme bioindicateur de la pollution par le tributylétain 

(phénomène d’imposex) (Liu et Suen, 1996 ; Horiguchi et al., 1997 ; Chiavarini et al., 2003 ; 

Lemghich et Benajiba, 2007 ; El Mortaji et al., 2011 ; Sierra-Marquez et al., 2018) mais 

beaucoup moins d’attention a été porté à cette espèce jusqu’à présent en écotoxicologie.  

Dans ce contexte, une approche multiparamétrique a été mise en place en utilisant 

plus d’un biomarqueur pour l’évaluation diagnostique et prédictive du potentiel de stress 

oxydant subi par une population de S. haemastoma.  
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Pour cela, nous avons choisi d’établir un suivi des variations saisonnières du taux du 

glutathion réduit (GSH), du malondialdéhyde (MDA), de la métallothionéine (Mt), de 

l’activité spécifique de la glutathion S-transférase (GST) et de la catalase (CAT) chez ce 

Mollusque Gastéropode issu de trois sites d’étude : cap de Garde (golfe d’Annaba), plage 

Aouinète et plage Messida (littoral d’El-Kala) au niveau de la zone côtière de l’Est Algérien.  

Peu d’études se sont intéressées à la bioaccumulation en ETM chez les Gastéropodes, 

malgré leur importance, leur grande diversité et leur capacité à bioaccumuler les ETM 

(Yüzereroğlu et al., 2009; Belhaouari et al., 2011; Rabaoui et al., 2013; Boulajfene et al., 

2017). Ceci nous a conduit à mener une étude saisonnière de l’accumulation des ETM : le Cu, 

le Zn, le Chrome "Cr", le Cd et le Pb dans la glande digestive et d’analyser ces mêmes ETM 

dans l’eau de mer dans le but d’évaluer la qualité environnementale du milieu marin. 

Ce présent document comporte quatre parties : 

La première partie est consacrée à une synthèse bibliographique axée principalement 

autour de la problématique de la pollution marine, des biomarqueurs et leurs utilités dans 

l'évaluation de la qualité de l'environnement marin et une description de la biologie de 

l'espèce S. haemastoma. 

La deuxième partie est dédiée à une présentation des sites d'études, ainsi que la 

méthodologie suivie pour la concrétisation de notre objectif de travail. 

La troisième partie résume, tour à tour, les variations spatiotemporelles d'indices de 

condition, d'une batterie de biomarqueurs et d’ETM mesurés chez notre espèce pour 

l'évaluation du potentiel de risque des sites côtiers. 

La quatrième et dernière partie se rapporte aux conclusions générales du travail 

effectué et perspectives qui en découlent. 
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Chapitre 1 : Pollution marine et contamination par les éléments traces 

métalliques 

 

Cette partie a pour but, de faire le point des connaissances actuelles sur la pollution 

marine et la contamination chimique par les éléments traces métalliques (ETM) et, 

particulièrement, ceux recherchés lors de ce travail, ainsi que leurs effets sur les différents 

écosystèmes littoraux et marins.  

 
1. Pollution marine 

1. 1. Définition 

Le terme de pollution marine fait l’objet d’une définition, de la part du GESAMP 

(1989), comme étant "l’introduction par l’homme, directement ou indirectement, de 

substances ou d'énergie dans le milieu marin (y compris les estuaires) occasionnant des 

effets néfastes tels que des nuisances envers les ressources biologiques, des risques pour la 

santé de l'homme, des entraves aux activités maritimes (y compris la pêche), une altération 

de la qualité de l'eau de mer du point de vue de son utilisation et une dégradation des 

valeurs d'agrément". 

 
1. 2. Types de polluants  

Un polluant est dit d'un produit chimique qui existe à un niveau jugé comme étant 

supérieur à celui qui doit exister normalement dans n’importe qu’elle composante de 

l’environnement. Cependant, pour les produits synthétisés par l’homme, tout niveau 

détectable est considéré comme anormal (Ah-Peng, 2003). Dans l’environnement côtier, un 

polluant est défini comme un agent physique, chimique ou biologique dans un 

hydrosystème, qui y provoque, par sa concentration dans l'eau, des perturbations 

préjudiciables au bon équilibre de l'écosystème et en réduit les possibilités d'usages de l'eau. 

Le comportement  dans  l'environnement  d'une  substance  est  difficile  à  appréhender, car 

il  dépend  de  ses  propriétés et de la nature du milieu dans lequel elle se trouve. Par 

exemple, sa capacité à se retrouver dans l'atmosphère dépend à la fois de son degré de 

volatilité et de sa solubilité dans l'eau (RNB, 1999). Selon Mouchel et Thévenot (2003) on 

distingue : 
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• Les macropolluants : Ce sont des molécules naturelles qui se trouvent dans 

l'environnement à des concentrations différentes de celles habituellement observées, ce qui 

entraîne une augmentation de la cinétique des réactions biochimiques. 

• Les micropolluants : Ce sont des produits actifs minéraux ou organiques toxiques à des 

concentrations infimes (de l'ordre du µg L-1 ou moins) (Tableau 1), ils sont susceptibles de 

contaminer les différents compartiments eau/air/sol puisqu'ils sont directement introduits 

au sein même de l'écosystème. Cependant, leur détection dans les cours d’eau est difficile, 

en raison de la multiplicité des substances,  la  variabilité  des  contaminations  et  leur  très  

faible concentration (RNB, 1999). 

 

Tableau 1 : Classes des micropolluants potentiellement retrouvés dans le milieu marin 

(Krishna Das, 2006). 
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1. 3. Types  de  pollution  

La plupart du temps, un rejet n'est jamais une source unique et les différents types de 

pollution sont mélangés et agissent les uns sur les autres (effets de synergie). Ainsi, un égout 

rejette des déchets organiques, des détergents dont certains s'accompagnent d’ETM 

(pollution chimique), des microorganismes (pollution biologique), le tout dans de l'eau douce 

(pollution physique) (Gravez et Bernard, 2006). Ainsi, nous distinguons :  

 

• Pollution chimique : C’est une pollution due au déversement de substances chimiques 

telles que les hydrocarbures, les détergents, les biocides, les pesticides (DDT, Lindane,…), les 

ETM (Pb, Cd, Hg…) (GIS, 1996). De nombreuses substances de synthèse issues du génie 

humain ont la capacité d’engendrer des sous produits (métabolites) encore plus dangereux 

comme le DDE, les dioxines. Ainsi, l’Océan mondial est systématiquement pollué par des 

substances toxiques, même dans ses régions les plus reculées, à titre d’exemple les morues 

de la mer Baltique présentent des teneurs record en PCB (Vincent, 2006). 

 

• Pollution physique : On parle de pollution physique lorsque le milieu marin est modifié 

dans sa structure physique par divers facteurs. Il peut s'agir d'un rejet d'eau douce qui fera 

baisser la salinité d'un lieu (par une centrale hydroélectrique), d'un rejet d'eau réchauffée ou 

refroidie (par une centrale électrique ou une usine de regazéification de gaz liquide), d'un 

rejet liquide ou solide de substances modifiant la turbidité du milieu (boue, limon, 

macrodéchets…), d’une source de radioactivité (GIS 1996 ; Gravez et Bernard 2006). 

Cependant, le rejet de chaleur dans l’environnement constituant de nos jours une forme de 

pollution physique du milieu naturel capable de provoquer de vrais bouleversements, car 

d’un point de vue écologique, il existe un paramètre incontournable qui est la température 

du milieu. Or, dans certains pays industrialisés, l’augmentation de température en aval des 

centrales électriques peut atteindre 7 à 8 °C, ce qui engendre une modification totale des 

communautés aquatiques et de leurs modes de fonctionnement (Vincent, 2006).  

 

• Pollution biologique : Il peut s'agir de pollution par des micro-organismes (bactéries, virus, 

champignons) provenant des égouts qui peuvent proliférer à leur arrivée dans le milieu 

marin, même s'il est vrai qu'il s'agit d'un milieu qui ne favorise pas la vie de la plupart des 

agents pathogènes (Gravez et Bernard, 2006).  
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Cette pollution peut résulter du rejet dans les eaux continentales ou littorales d’une 

grande variété de substances organiques fermentescibles d’origines diverses (effluents 

urbains, matières fécales, industries, élevages,...) et se traduit par une forte contamination 

bactériologique. Elle soulève, dans bien des cas, de redoutables problèmes d’hygiène 

publique: qualité des eaux potables, salubrité des plages, qui ne sont pas limités aux seuls 

pays du tiers monde. Cette extension incessante de la pollution microbiologique des eaux 

continentales et littorales a pour conséquence une recrudescence d’affections pathogènes 

(colibacilles, hépatites, virus entériques,...) (Vincent, 2006). Il peut également s'agir de 

l'introduction d'une espèce marine dans une zone où elle est normalement absente et dans 

laquelle elle a un impact non négligeable (ex : la caulerpe : Caulerpa taxifolia) (Gravez et 

Bernard, 2006).  

 
1. 4. Origine des polluants 

1. 4. 1. Origine continentale   

Les polluants sont introduits dans la zone littorale à partir du continent par les rejets 

d'effluents ou les dépôts de déchets solides sur la côte, par les apports des fleuves et les 

eaux de ruissellement en secteur urbain et agricole (eaux pluviales). Les effluents 

domestiques sont collectés dans les réseaux et conduits dans une station d'épuration, qui 

réduit mais non supprime leur charge polluante, avant d'être rejetés. Ils peuvent aussi être 

rejetés sans épuration dans certains cas. Les effluents industriels sont très variés, et sont 

collectés par les réseaux d'assainissement ou rejetés directement (Beauchamp, 2003).  

  
1. 4. 2. Origine marine 

Les polluants sont apportés par les courants marins; ils sont introduits au large, par les 

activités des transports maritimes et les exploitations des fonds marins (plates-formes 

pétrolières), ou proviennent d'autres zones côtières par l'action des courants littoraux  (Fig. 

1) (Beauchamp, 2003). 
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Figure 1 : Origine de la pollution marine (Beauchamp, 2003). 

 

1. 5. Pollution accidentelle et chronique  

Le milieu marin peut être pollué de manière accidentelle ou chronique (Beauchamp, 

2003).  

 
La pollution accidentelle provient :  

- en mer, suite à une collision, échouage de navire, perte de conteneurs, accidents sur 

plateforme de forage ;   

- à terre, suite à un accident dans une usine, accident de transport.  

 
La pollution chronique (systématique) : elle est faite de déversements volontaires, ou 

inconscients, et étalés dans le temps :  

- en mer, rinçage des cuves de pétroliers (déballastage), des ordures et eaux usées des 

navires (y compris la navigation de plaisance), déversements volontaires de déchets solides à 

partir de navire, rejet d'effluents par canalisation immergée ;  

- à terre, eaux usées des réseaux d'assainissement et des industries côtières, eaux de 

ruissellement des terres agricoles, eaux pluviales des zones urbaines et des axes routiers.  
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2. Éléments traces métalliques en milieu marin 

Un métal est un élément chimique issu le plus souvent d’un minerai doté d’un éclat 

particulier, bon conducteur de chaleur et d’électricité, ayant des caractéristiques de dureté 

et de malléabilité, se combinant aisément avec d’autres éléments pour former des alliages 

utilisés par l’homme depuis l’Antiquité. Si les ETM sont souvent indispensables au 

déroulement des processus biologiques (oligoéléments), nombre d’entre eux peuvent 

s’avérer contaminants pour diverses formes de vie, lorsque leur concentration dépasse un 

seuil, lui-même fonction de l’état physico-chimique (spéciation) de l’élément considéré. 

C’est le cas du Cuivre (Cu), du Zinc (Zn), du Chrome (Cr), du Nickel (Ni), du Fer (Fe), du Cobalt 

(Co), du Vanadium (V), du Sélénium (Se), du Molybdène (Mo), du Manganèse (Mn) de 

l’Arsenic (As) et du Titane (Ti) (Miquel, 2001). D’autres éléments ne sont pas nécessaires à la 

vie et peuvent être même préjudiciables comme le Plomb (Pb), le Cadmium (Cd), le Mercure 

(Hg) et l’Antimoine (Sb) (Chiffoleau et al., 2001). 

L’appellation « éléments en traces métalliques » (ETM) ou par extension « éléments 

traces » est communément utilisée pour désigner les éléments métalliques naturels, 

caractérisés par une masse volumique élevée, supérieure à 5 g/cm3. 

Les utilisations des ETM sont multiples et très diversifiées, depuis les additifs de Pb 

dans les carburants jusqu’aux sels d’Argent de l’industrie photographique, au Nickel ou au 

Cd des batteries d’accumulateurs, au Zn des gouttières ou au Cr des aciers inoxydables, au 

Cu de l’industrie électrique ou à l’Arsenic des produits phytosanitaires. Les sources de 

contamination le sont par conséquent, durant toutes les phases d’élaboration, d’utilisation 

et/ou de recyclage de ces produits, des ETM sont rejetés dans l’environnement, soit 

directement dans les eaux continentales ou marines, soit dans l’atmosphère transportés par 

les vents, associés aux aérosols avant de se déposer par voie sèche ou humide à la surface de 

la terre ou de l’océan. Ainsi, les ETM sont présents dans tous les compartiments de 

l’environnement, à la fois parce qu’ils sont naturellement présents (sources naturelles), ou 

parce que certaines activités de l’homme favorisent leur dispersion (source anthropique). 

Enfin, ils présentent un danger potentiel pour les consommateurs de produits marins du fait 

de leur possibilité de concentration dans les espèces marines, de leur élimination difficile et 

de leur large répartition dans le milieu aquatique (Chiffoleau et al., 2001).  
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Les ETM pénètrent dans le milieu marin : par ruissellement de surface d’origine 

pluviale, par les retombées atmosphériques directes et par les rejets provenant de réseaux 

d’égouts et établissements industriels. 

Les effets des ETM sur le milieu marin sont considérés comme un grave problème de 

pollution : En effet, la présence ou l’excès des ETM provoque une altération des mécanismes 

biologiques et peuvent provoquer un effet sur le mécanisme respiratoire et le système 

nerveux des organismes marins, induire la formation indirecte des radicaux libres (Sensi et 

Jeng, 2004), inhibe l’activité enzymatique de certaines enzymes antioxydants (Splittgerber et 

Tappel, 1979). 

 
3. Caractéristiques des ETM étudiés 

Le Cd et le Pb sont des polluants particulièrement visés, à cause de leur large 

distribution et leurs implications profondes dans la santé humaine (Clarkson et Magos, 2006; 

Islam et al., 2007; Mergler et al., 2007), et leur rôle positif dans les cellules, à ce jour, n’est 

pas connu. Le Zn et le Cu sont des ETM essentiels (oligo-éléments), nécessaires à la vie d’un 

grand nombre d’organismes, en quantité généralement faible. 

 
3. 1. Cuivre (Cu)  

3. 1. 1. Propriétés fondamentales  

Le Cu est un élément chimique de symbole Cu et de numéro atomique 29. Métal de 

couleur rougeâtre, il possède une haute conductivité thermique et électrique à température 

ambiante (Hurlbut et Klein, 1982 ; Mahan, 1987).  

Le Cu est un des rares ETM qui existe à l'état natif. L'occurrence du Cu natif est 

cependant assez faible (Hurlbut et Klein, 1982). Le Cu est moyennement abondant dans la 

croûte terrestre pour être un métal lourd (Wedepohl, 1995). On le trouve le plus 

fréquemment sous forme de sulfure ou de sulfosel (Hurlbut et Klein, 1982). Les modèles 

chimiques pour les eaux naturelles montrent que Cu reste à l’état d’ion 2+ jusqu’à un pH de 

6 unités. Pour la plupart des eaux neutres, Cu(CO3)2
2- et CuCO3

0 sont également importants, 

le second est plus important entre pH 7 et 8. Ensuite, à pH au-dessus de 8, le complexe de 

dihydroxide de cuivre (2+) prédomine. Le Cu forme aussi plusieurs complexes avec des ligans 

organiques (Callender, 2003).     
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L’oxyde cuivreux Cu2O est insoluble dans l’eau alors que les formes CuSO4, Cu(OH)2 et 

CuCl2 le sont. La majorité du Cu rejeté dans l’eau est sous forme particulaire et tend à se 

déposer, à précipiter ou à s’adsorber à la matière organique, au fer hydraté, aux oxydes de 

manganèse ou aux argiles. Dans l’eau, le Cu particulaire représenterait de 40 à 90% du Cu 

(ATSDR, 1990). Après introduction du Cu dans le milieu aquatique, l’équilibre chimique est 

généralement atteint en 24 heures (Casas, 2005). 

 
3. 1. 2. Sources naturelles et anthropiques  

Le Cu est présent dans l’environnement de manière ubiquiste. Sa concentration dans 

l’écorce terrestre est estimée à environ 70 mg kg-1. Le transport par le vent des poussières 

de sol, les éruptions volcaniques, les décompositions végétales, les feux de forêts et les 

aérosols marins constituent les principales sources naturelles d’exposition.  

Le Cu est extrait d’une grande variété de minerais. Il se rencontre surtout sous forme 

de sulfures CuS et Cu2S dans la tétrahédrite et l’énargite, et sous forme d’oxydes. Le minerai 

le plus important est la chalcopyrite. La teneur en Cu dans les minerais varie de 0.5 à 5%. Elle 

est de 0.01% dans les roches volcaniques et de 0.0055% dans les roches cristallines.  

Les principales sources anthropiques sont l’industrie du Cu et des ETM en général, 

l’industrie du bois, l’incinération d’ordures ménagères, la combustion de charbon, d’huile et 

d’essence et la fabrication de fertilisants (phosphate). Le milieu environnemental le plus 

exposé au Cu est le sol: 97% du Cu libéré dans l’environnement s’y retrouve contre 

seulement 3% dans les eaux et 0.04% dans l’air (ATSDR, 1990). La contamination des sols est 

due principalement aux scories d’extraction et de broyage des minerais de Cu, les boues des 

usines de traitement des eaux usées, les déchets de la galvanoplastie, l’industrie du fer et de 

l’acier. Dans les eaux, le Cu provient pour la majeure partie de l’érosion des sols par les cours 

d’eau (68%), de la contamination par le sulfate de cuivre (13%) et des rejets d’eaux usées qui 

contiennent encore du Cu, même après traitement. 

La viticulture, principale monoculture dans la région méditerranéenne constitue une 

source potentielle de pollution métallique. Divers fongicides à base de Cu sont, par exemple, 

largement utilisés pour protéger la vigne. De surcroît, en zone Méditerranéenne, 

l'importance du ruissellement et de l'érosion sont susceptibles d'accroître les transferts vers 

les eaux superficielles des produits phytosanitaires issus du traitement de la vigne, le Cu 

inclus.  
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Par conséquent, ce métal, connu pour son effet fongicide sur les végétaux, se retrouve 

présent dans l’écosystème aquatique récepteur et peut être à l’origine de perturbations au 

niveau des populations phytoplanctoniques (Casas, 2005).  

 
3. 1. 3. Utilisation du Cu par l’Homme 

Le Cu est l’un des ETM les plus employés à cause de ses propriétés physiques et de sa 

conductibilité électrique et thermique. Il est utilisé dans la métallurgie, dans la fabrication 

des alliages de bronze (avec étain), de laiton (avec Zn) ou de joaillerie (avec or et argent). Il 

est très largement employé dans la fabrication de matériels électriques (fils, enroulements 

de moteurs, transformeurs), dans la plomberie, dans les équipements industriels, dans 

l’automobile et en chaudronnerie. L’acétate de Cu est utilisé comme catalyseur, notamment 

dans la fabrication de caoutchouc, comme pigments pour les céramiques et les teintures, 

comme fongicide et comme insecticide. Le chlorure cuivrique est employé comme 

catalyseur, agent désodorisant, désulfurant ou purifiant, fixateurs pour la photographie. Il 

est utilisé pour la production de couleurs dans les compositions pyrotechniques ou encore 

pour la conservation du bois et le raffinage des ETM.  

Aussi, le sulfate de cuivre anhydre est utilisé en analyse pour la détection et 

l’élimination de traces d’eau provenant des alcools. La forme hydratée est utilisée comme 

fongicide agricole, bactéricide et herbicides. Il entre dans la composition de la bouillie 

bordelaise utilisée pour le traitement des vignes (Casas, 2005).  

 
3. 1. 4. Propriétés biologiques et toxicité 

Le Cu est un oligo-élément indispensable au métabolisme des êtres vivants. Il est 

impliqué dans de nombreuses voies métaboliques, notamment pour la formation 

d’hémoglobine et la maturation des polynucléaires neutrophiles. De plus, il est un cofacteur 

spécifique de nombreuses enzymes et métalloprotéines de structure intervenant dans un 

métabolisme oxydatif, la respiration cellulaire, la pigmentation (OMS-IPCS, 1998). Il a une 

importance capitale dans l’entretien des processus biologiques. Chez les Mollusques, le sang 

renferme un pigment respiratoire à base de Cu, l’hémocyanine.  

Chez l'Homme et les Mammifères, régulés par le foie, le Cu intervient dans la fonction 

immunitaire et contre le stress oxydant ; son manque cause le syndrome de Muenke.  
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Il est aussi, à dose plus élevée et sous ses formes oxydées, un puissant poison pour 

l'Homme, causant la maladie de Wilson (Plumlee et Ziegler, 2003).  

La toxicité vis à vis des organismes marins dépend de la forme chimique du Cu et de 

son état d’oxydation. En particulier, la concentration létale en 48 h pour 50% des larves 

d’huîtres plates serait de 1 à 3 μg L-1 et des inhibitions de croissance du phytoplancton se 

produisent à partir de 4 μg L-1. Les caractéristiques physico-chimiques du milieu (pH, dureté, 

teneurs en autres éléments inorganiques) agissent sur le degré de dissociation entre les 

formes métalliques et ioniques. Le Cu complexé est moins toxique que le Cu à l’état ionique 

(Casas, 2005).  

 
3. 2. Zinc (Zn)  

3. 2. 1. Propriétés fondamentales  

Le Zn est un élément chimique, de symbole Zn et de numéro atomique 30. Le Zn est un 

métal, moyennement réactif, qui se combine avec l'oxygène et d'autres non-métaux, et qui 

réagit avec des acides dilués en dégageant de l'hydrogène. L'état d'oxydation unique du Zn 

est +2 (appelé ion zincique) (Mahan, 1987).  

 
3. 2. 2. Sources naturelles et anthropiques 

Les sources naturelles de Zn dans l’environnement sont l’altération de roches (56%), le 

volcanisme (22%) et la végétation (Lantzy et Mc Kenzie, 1979 ; Phelan et al., 1982 ; Horowitz, 

1985). Le Zn principalement sous forme de sulfure (Blende) est assez uniformément 

distribué dans les roches magmatiques (40 à 120 mg kg-1). Sa concentration est un peu plus 

élevée dans les sédiments argileux (80 à 120 mg kg-1) et les schistes alors quelle est plus 

faible dans les roches mères sableuses (Astruc, 2001).  

Cependant, Nriagu (1991 ; 1996) a calculé que ces sources naturelles ne représentent 

qu’environ 7% des émissions totales de cet élément dans l’environnement, étant donné que 

la production et le traitement de minerai et les activités industrielles représenteraient 75% 

et 18% respectivement, des émissions du Zn dans le milieu naturel.  

Il entre naturellement dans l’atmosphère à partir du transport par le vent de particules 

du sol, des éruptions volcaniques, des feux de forêts et d’émission d’aérosols marins. 
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Les apports anthropiques de Zn dans l’environnement résultent des sources minières 

industrielles (traitement minerai, raffinages, galvanisation du Fer, gouttières de toitures, 

piles électriques, pigments, matières plastiques, caoutchouc), des épandages agricoles 

(alimentation animaux, lisiers) et des activités urbaines (trafic routier, incinération ordures). 

Dans les zones portuaires, le Zn est introduit à partir de la dissolution des anodes destinées à 

la protection des coques de bateaux contre la corrosion, et est contenu dans certaines 

peintures antisalissures (Astruc, 2001).  

 
3. 2. 3. Utilisation du Zn par l’Homme 

La principale utilisation du Zn est la galvanisation des aciers : le dépôt d'une mince 

couche de Zn en surface de l'acier le protège de la corrosion. La galvanisation consomme 

47% du Zn exploité dans le monde. L'acier galvanisé est utilisé dans l'automobile, la 

construction, l'électroménager, les équipements industriels, etc. Le laiton (alliage de Cu et 

de Zn) et le bronze (alliage de Cu et d'étain, auquel on ajoute parfois du Zn) consomment 

19% du Zn. Les alliages de Zn, tel le zamak, pour pièces moulées (automobile, équipements 

ménagers, pièces industrielles...) représentent 14% de sa consommation, les produits 

chimiques, 9%, et les autres applications (dont les plaques et pièces pour toiture), 11%. Il est 

aussi utilisé en agriculture, comme apport d'oligo-élément, essentiellement en zone de sols 

fortement calcaires. La culture la plus sensible à la carence ou l’insuffisance en Zn est 

probablement le maïs. Des symptômes d'insuffisance apparaissent aussi sur la plupart des 

arbres fruitiers. Les apports, préventifs ou curatifs, se font sur le sol ou par pulvérisation 

foliaire. Pour exemple, les besoins annuels pour le maïs se situent autour de 300 à 500 

grammes de Zn par hectare (Anonyme, 2007). Le Zn est présent dans plusieurs centaines 

d'enzymes, et participe aux échanges oxygène-gaz carbonique par les globules rouges. 

L’apport de cet oligo-élément diminue significativement la survenue de certaines infections 

(essentiellement pneumonie et diarrhée) chez les enfants des pays en voie de 

développement ; ce qui peut se traduire en terme de gain d’espérance de vie (Bhutta et al., 

1999).  
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3. 2. 4. Propriétés biologiques et toxicité  

Comme le Cu, le Zn est un métal essentiel et nécessaire à la vie des organismes. C’est 

l’un des oligo-éléments les plus abondants chez l’homme (besoins 15 mg jour-1). Il intervient 

au niveau de la croissance, du développement osseux et cérébral, de la reproduction, du 

développement fœtal, du goût et de l’odorat, des fonctions immunitaires et de la 

cicatrisation des blessures (Nas/Nrc, 1989). Cependant, comme tout oligo-élément, 

l’incorporation du Zn en quantité trop importante peut entraîner un phénomène de toxicité. 

En agriculture le Zn se concentre dans les sols, perturbe la croissance des végétaux par 

détérioration de l’appareil chlorophyllien (Gaujous, 1995). En effet, le caractère 

phytotoxique de Zn a été montré par de nombreuses études qui ont souligné une diminution 

de la production de biomasse dans des sols amendés avec des boues riches en Zn (Hinesly et 

al., 1977 ; Chang et al., 2009). Même si les végétaux arrivent à se développer sur sols pollués 

en Zn et présentent des concentration importantes, certaines dépassant des normes 

internationales de qualité alimentaire (Liu et al., 2005). 

Le mode d’action du Zn est toxique pour les organismes marins à partir de quelques 

mg L-1. Sa toxicité pour ces organismes n’en fait pas un contaminant prioritaire, bien qu’il 

agit, à de fortes concentrations, sur la reproduction des huîtres et la croissance des larves 

(Casas, 2005). 

L’effet toxique du Zn n’est généralement pas instantané. En effet, un poisson soumis à 

une pollution accidentelle contenant ce métal peut ne mourir qu’après quelques jours. Ainsi, 

une concentration de 7 mg L-1 de Zn provoque chez les algues une réduction de 50% de la 

croissance après une exposition de 3 jours et une concentration de 62.5 mg L-1 dans des 

cours d’eau fait diminuer leur DBO5 de 50% (Nabi et Aouaragh, 1992). Il semble, selon les 

derniers auteurs, qu’il exerce son action toxique par formation de composés insolubles au 

niveau des muqueuses recouvrant les branchies ou par action toxique interne. 

Dans les poissons la dose létale est comprise entre 0.5 et 5 mg L-1 en Zn (Moore et 

Ramamoorthy, 1984). 

Le Zn possède également un effet toxique chez l’Homme. Les produits piscicoles, sont 

la source majeure de Zn pour le consommateur. 
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L’inhalation de la vapeur d’oxyde de Zn provoque :  

• La fièvre ;  

• Une irritation de la gorge et toux ;  

• Des douleurs musculaires ;  

• Des irritations gastriques et divers effets sur le foie et les poumons reporte qu’il existe une 

relation très étroite entre la consommation de l’eau potable qui circule dans les conduits 

(tuyaux) galvanisés et l’intoxication par le Zn (Cossa et Lassus, 1989). 

Par ailleurs, chez l’être humain les vapeurs de Zn peuvent causer (la fièvre des 

fondeurs) qui se manifeste par : 

• Un état fébrile s’accompagnant d’une fièvre à 40 °C ;  

• Douleurs musculaires. 

Les dérivés chlorés du Zn peuvent causer un œdème pulmonaire souvent mortel 

(Derache, 1986). 

Enfin, Zn est soupçonné être cancérigène pour l’homme (Emsley, 1991 ; Yong et al., 

1993). 

 
3. 3. Chrome (Cr)  

3. 3. 1. Propriétés fondamentales  

Le Cr est un élément chimique de symbole Cr, et de numéro atomique 24. C'est un 

métal dur, d'une couleur gris acier argenté. Il résiste à la corrosion et au ternissement. Les 

états d'oxydation les plus communs du Cr sont +2, +3 et +6 ; +3 étant le plus stable et les  +4 

et +5 sont relativement rares. Les composés du Cr d'état d'oxydation +6 (Cr hexavalent) sont 

de puissants oxydants (Brown, 1971).  

Le Cr est essentiellement  obtenu à partir de la chromite, minerai du type spinelle ; ce 

dernier est un minerai assez répandu sur le globe.  

Dans ce minerai le Cr est  pratiquement toujours associé au magnésium sous forme de 

chromite de fer FeCr2O4 mais peut être également associé au magnésium sous forme de 

chromite de magnésium (Mg Cr2O4). On y trouve également de l’oxyde d’aluminium Al2O3 et 

de la silice. D’après Sittig (1976), le Cr représente 0.037% de la croûte terrestre. 
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3. 3. 2. Sources naturelles et anthropiques  

Le Cr se rencontre en petites quantités à l’état naturel dans tous les types de roches et 

de sols sous forme de Cr(III) solide et relativement inerte et il est entraîné dans le milieu 

aquatique en quantités limitées par l’altération et l’érosion de ces matières. La pénétration 

du Cr dans l’atmosphère a d’autres causes notamment les poussières entraînées par le vent, 

les émissions volcaniques, les aérosols de sels marins, les poussières provenant des feux de 

brousse et les débris végétatifs. La majeure partie du Cr d’origine naturelle est 

probablement trivalent, mais les déchets d’origine anthropique rejetés dans 

l’environnement peuvent être du Cr(III) et du Cr(VI). 

Le Cr rejeté dans l’atmosphère par les industries, est dû à la combustion de carburant 

fossile, à divers procédés industriels (y compris la production de fer et d’acier et la 

transformation des produits chimiques et de produits réfractaires) et à des activités reliées 

au transport comme le fonctionnement des véhicules motorisés. Les sources mineures 

incluent la poussière fugitive des routes (causée par l’usure des pneus et des garnitures de 

freins), les émissions des convertisseurs catalytiques à base de Cr et le rejet de poudres de Cr 

fines ayant servi de poudre imprimante dans les photocopieuses (ATSDR, 1988). 

 
3. 3. 3. Utilisation du Cr par l’Homme 

Le Cr est utilisé dans les industries des couleurs et laques, des films et photographie, 

des allumettes, dans les industries galvaniques et électriques, métallurgiques, 

pharmaceutiques, les industries du bois, du cuir, du textile, de polissage…, il est aussi utilisé 

dans la protection contre la corrosion. 

 
3. 3. 4. Propriétés biologiques et toxicité  

Le Cr trivalent est un oligo-élément essentiel pour le métabolisme du sucre chez l'être 

humain. Une déficience en Cr peut affecter le potentiel de l'insuline à réguler le niveau de 

sucre dans l'organisme. L’impact immédiat de sa présence dans le milieu marin se manifeste 

par sa concentration dans les différents organismes aquatiques.  

Des études ont montré qu’une alimentation adéquate en Cr améliore la croissance et 

la longévité tout en favorisant un bon métabolisme du glucose, des lipides et des protéines. 
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Il peut néanmoins être toxique selon l’état physico-chimique dans lequel il se trouve 

(Zhang et Li, 1987 ; Smith et al., 1989 ; Katz et Salem, 1994 ; Elbetieha et Al-Hamood, 1997 ; 

Ucun et al., 2002 ; Goyal et al., 2003). Sous la forme Cr(VI), forme apparaissant la plus 

toxique, il est considéré comme un danger réel pour l’environnement (Suzuki et al., 1992) 

puisqu’il peut entraîner des effets mutagènes et carcinogènes chez les êtres vivants (Kaim et 

Schwederski, 1994 ; Mc Lean et Beveridge, 2001). 

D’après le « Water Quality Criteria » (1963), les poissons sembleraient  plus résistants 

que les autres espèces aquatiques aux sels de Cr. Dans l’ensemble, les tests biologiques 

montrent que le Cr hexavalent  est plus toxique pour les poissons que le Cr trivalent. Chez la 

carpe, le Cr a tendance à s’accumuler principalement dans le foie et les reins (Renholdt et al., 

1976).   

 
3. 4. Cadmium (Cd)  

3. 4. 1. Propriétés fondamentales  

Le Cd est un élément chimique de symbole Cd et de numéro atomique 48 (Cossa et 

Lassus, 1989). C’est un métal blanc, mou, malléable et il ternit au contact de l'air (Callender, 

2003). Cet élément n'existe pas à l'état natif. Son minerai, la greenockite, est très rare et 

inexploité (Hurlbut et Klein, 1982 ; Wedepohl, 1995 ; Martelli et al., 2006). Le Cd est présent 

dans presque tous les minerais de Zn (la teneur en Cd varie de 0.01 à 0.05%). Il est 

également présent dans des minerais de Pb et de Cu, ainsi que dans des phosphates naturels 

(Hurlbut et Klein, 1982 ; Martelli et al., 2006). 

Le Cd a une grande résistance à la corrosion ; son point de fusion est bas ; il a une 

bonne conductivité de l’électricité, ses produits dérivés ont une bonne résistance aux fortes 

températures, et il présente des caractéristiques chimiques proches de celles du Calcium, en 

particulier le rayon ionique, facilitant ainsi sa pénétration dans les organismes (Chiffoleau et 

al., 2001 ; Borchardt, 1985). 

Dans les eaux naturelles, l’ion libre Cd2+ prédomine au-dessous de pH 8. Plus la salinité 

augmente, plus la concentration en Cd2+ diminue (Campbell, 1995). Pour des pH supérieurs à 

8, le Cd précipite avec les carbonates (CdCO3) (Hem, 1972 ; Andujar et al., 2010).  
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En zone côtière, lors du mélange des eaux douces avec l’eau de mer, le Cd forme des 

complexes très stables avec les Chlorures: les Chloro-complexes (CdCl2, CdCl+, CdCl3- et 

CdCl2). Pour des salinités faibles, c’est l’espèce CdCl+ qui domine, alors qu’en milieu  marin, 

c’est CdCl2 qui est majoritaire (Cossa et Lassus, 1989). 

Les rivières très riches en matières en suspension ou des eaux proches du fond des 

rivières, peuvent présenter du Cd adsorbé à la fraction solide. L’adsorption du Cd dans la 

fraction solide est considérée comme étant un enjeu majeur pour expliquer la concentration 

de cet élément dans les eaux naturelles (Lum, 1987).  

 
3. 4. 2. Sources naturelles et anthropiques  

Le Cd rejeté dans l’atmosphère provient de sources naturelles et anthropiques. Le Cd 

présent dans la croûte terrestre peut être dispersé dans l’air par entraînement de particules 

provenant du sol et par les éruptions volcaniques. Cependant, les activités industrielles telles 

que le raffinage des ETM non ferreux, la combustion du charbon et des produits pétroliers, 

les incinérateurs d’ordures ménagères et la métallurgie de l’acier constituent les principales 

sources de rejet atmosphérique. Dans l’eau, le Cd provient de l’érosion naturelle, du 

lessivage des sols (engrais phosphatés), ainsi que des décharges industrielles et du 

traitement des effluents industriels et des mines (Ramade, 1992). 

 
3. 4. 3. Utilisation du Cd par l’Homme  

Le Cd a de multiples utilisations : notamment dans les écrans de télévision, les barres 

de contrôles des réacteurs nucléaires, les colorants (émail, glaçure). Il entre dans la 

composition de nombreux alliages à bas point de fusion (soudures, brasures) et sert à la 

fabrication de certaines batterie d'accumulateurs (Anonyme, 2007). Mais, ses principales 

utilisations sont celles de ces composés qui concernent les revêtements anticorrosion 

(appliqué sur l'acier par cadmiage, le Cd protège contre la corrosion, en particulier saline) ou 

encore la fabrication de pigments de couleurs (jaune et rouge). 

 
3. 4. 4. Propriétés biologiques et toxicité  

Contrairement à de nombreux ETM, le Cd n’a aucun rôle métabolique connu et ne 

semble pas biologiquement essentiel ou bénéfique au métabolisme des êtres vivants.  

 



Chapitre 1 : Pollution marine et contamination par les éléments traces métalliques 

 

 

22 

 

Il remplace parfois le Zn dans des systèmes enzymatiques carencés en Zn chez le 

plancton (Price et Morel, 1990; Lane et Morel, 2000). 

Le Cd présente des risques chez le consommateur. Même à de faibles concentrations, 

il tend à s’accumuler dans le cortex rénal sur de très longues périodes (50 ans) où il entraîne 

une perte anormale de protéines par les urines (protéinurie) et provoque des 

dysfonctionnements urinaires chez les personnes âgées. 

Chez l’homme, le phénomène de toxicité aiguë est connu depuis 1950 sous le nom de 

syndrome d’Itai-Itai défini par l’association d’une insuffisance rénale avec ostéoporose 

(déminéralisation et fragilisation des os) et ostéomalacie (déminéralisation et déformation 

des os). Son nom provient des cris poussés par les malades, riziculteurs âgés de 40 à 60 ans, 

du bassin de la rivière Jintsu au Japon, intoxiqués par l’eau de boisson et la consommation 

de riz contaminés par les rejets d’une usine d’ETM non ferreux (Casas, 2005). 

Le JECFA (Joint Expert Comittee for Food Additives) : comité mixte FAO/OMS, tolère 

chez l’homme une dose hebdomadaire tolérable (DHT) de 7 µg de Cd par kilogramme de 

poids corporel et par semaine. Il faut noter que, outre la boisson et la nourriture, le 

tabagisme est une source importante de Cd notée dans toutes les études épidémiologiques. 

Le règlement (CE) n° 466/2001 fixe les quantités maximales de Cd dans les denrées 

alimentaires (1 mg kg-1 poids humide). 

Les effets toxiques du Cd ne le sont pas seulement pour l’Homme, mais aussi pour les 

végétaux et les animaux (Benito et al., 1999 ; Andujar et al., 2010). 

De nombreux chercheurs ont travaillé sur l’impact induis par l’exposition au Cd. Selon 

Larson et al. (1975), ce toxique provoque chez les Poissons une anémie, une perturbation 

des ions divalents et une altération du métabolisme ; une altération dans l’activité de 

certains enzymes du foie, et une quasi inhibition enzymatique d’après Viale (1977), ainsi 

qu’un déséquilibre de l’activité des enzymes respiratoires. Plusieurs chercheurs ont annoncé 

qu’à basse concentration, les organismes marins s’affectent au niveau respiratoire (Nelson 

et al., 1976 ; Vernberg et al., 1974; Moraietou-Apostolopoulou et al., 1982). Plusieurs autres 

effets dus au Cd ont été mis en évidence, à différent niveau de l’organisme.  
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A ce sujet, Zaroogian et Morrison (1981) annoncent que l’exposition du Mollusque 

Crassostrea virginica à 5 g L-1 de Cd provoquerait un retard de développement larvaire chez 

10% des individus; alors que la mue chez les Crustacés est perturbée à 0.1 et 1 mg L-1, et la 

fertilité chez Mysidopsis bahia est affectée à 6.4 g L-1 de Cd (Nimmo et al., 1978).  

Concernant les Poissons, Von Westernhage et al. (1980) rapportent qu’à des 

concentrations allant de 5 g L-1 à 50 g L-1, Limanda limanda et Pleuronectes platessa 

subissent des impacts externes tels que l’érosion des nageoires. L’exposition du Cd de 

Channa punctatus (poissons téléostéens) induit une inhibition dans le tissu gonadal alors que 

50 mg L-1 provoque chez Fundulus heroclitus (poisson estuarien) des modifications tissulaires 

pathologiques, dans le tractus digestif, les reins et les branchies (Ram et Sathyanesan, 1983). 

 
3. 5. Plomb (Pb)  

3. 5. 1. Propriétés fondamentales  

Le Pb est un élément chimique de la famille des cristallogènes, de symbole Pb et de 

numéro atomique 82. Le Pb est un produit naturel de la désintégration de l'uranium (Mahan, 

1987). Le Pb natif est rare, il est associé au gisement de sulfures ; on l'extrait de sa source 

minérale principale, la galène (PbS) qui en contient 86.6% en poids, mais aussi des minerais 

associés aux Zn (la sphalérite), à l'argent et le plus abondamment au Cu (Hurlbut et Klein, 

1982). D'autres variétés communes sont la cérusite (PbCO3) et l’anglésite (PbSO4) (Chiffoleau 

et al., 2001). Le Pb a deux états d’oxydation 2+ et 4+. L’état tétravalent est un très fort 

oxydant, mais il n’est pas fréquent dans l’environnement. En revanche, l’état divalent est le 

plus stable dans l’environnement (Callender, 2003). Le Pb2+ en solution dans les eaux 

naturelles va être complexé par les carbonates, parce que ces eaux se trouvent, en général, 

dans un domaine de pH entre 6 à 8 unités (Hem, 1976). Toutefois dans les eaux acides, le Pb 

sera associé aux sulfates PbSO4
0, alors que pour des pH élevés (plus de 8 unités), ce métal se 

trouvera sous forme complexe avec des hydroxydes. Toutefois, la spéciation peut varier de 

manière importante en fonction des concentrations en chlore et phosphore (Nriagu, 1974). 

 
3. 5. 2. Sources naturelles et anthropiques 

Les apports naturels de Pb dans l’environnement ne représentent qu’environ 4% des 

émissions totales et se font essentiellement sous forme inorganique (Nriagu, 1978 ; 1979).  
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Les émissions de cet élément sont donc notamment liées à des activités anthropiques, 

l’industrie minière, la métallurgie et la sidérurgie représentant environ 80% des émissions de 

Pb dans l’environnement (Nriagu, 1979 ; Fergusson, 1990 ; Nriagu, 1991 ; Bouchereau, 

1992 ; Nriagu, 1996). 

Les apports de Pb à l’océan se font majoritairement par voie atmosphérique, la source 

principale étant encore à l’heure actuelle la combustion des carburants automobiles. 

Des eaux côtières, dont les teneurs sont inférieures à 50 ng L-1 peuvent être 

considérées comme non contaminées. 

 
3. 5. 3. Utilisation du Pb par l’Homme 

L'Homme utilise le Pb depuis plus de 7000 ans en raison de sa grande diffusion, sa 

facilité d'extraction, sa grande malléabilité et son bas point de fusion.  

L’utilisation du Pb est directement liée à la métallurgie. Avec deux pics notables: sous 

l’empire romain pour la production de la monnaie, les canalisations et la vaisselle ; et 

pendant la révolution industrielle pour l’industrie, l’imprimerie, les peintures et les 

carburants automobiles. Cette dernière utilisation qui consistait à ajouter du Pb à l’essence 

comme antidétonant est, aujourd’hui, prohibée (Miquel, 2001). 

Aussi, le Pb est utilisé dans l’industrie du verre et il est d’une grande utilité pour 

construire des protections pour atténuer les rayons (les rayons X). Les accumulateurs 

électriques sont devenus la principale utilisation du Pb (Fergusson, 1990 ; Anonyme, 2007). 

En 2004, les batteries au Pb, destinées à l'automobile ou à l'industrie, représentent 72% de 

la consommation de Pb. Les pigments et autres composés chimiques représentent 12% de la 

consommation (Anonyme, 2007). 

 
3. 5. 4. Propriétés biologiques et toxicité 

Le Pb n’est pas un oligo-élément, il est classé parmi les ETM les plus toxiques pour 

l’Homme et les animaux (Roony et al., 1999). 

Plusieurs travaux ont été effectués afin de déterminer l’impact induit par la 

bioconcentration du Pb.  
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Calabrese et al. (1973) montrent qu’une exposition de 48 heures à 2.5 ng L-1 de Pb 

provoquerait une anomalie dans le développement des embryons d’huîtres, alors que les 

travaux de Hrs-Brenko et al. (1977) montrent qu’une concentration de 500 µg L-1 est 

susceptible d’entraîner une inhibition du développement embryonnaire chez la moule M. 

galloprovincialis et les larves qui se développent présentent des anomalies.  

Chez M. edulis, en présence de Pb (0.1 mg L-1), il existe une perturbation du 

métabolisme des autres ETM divalents: notamment le Calcium, le Magnésium et le Cu 

(Marchand et Kantin, 1997).  

Enfin, le saturnisme désigne l’ensemble des manifestations de l’intoxication humaine 

par le Pb. Ses principaux organes cibles sont le système nerveux, les reins et le sang.  

Cette maladie se caractérise par une anémie et une perturbation du métabolisme par 

compétition avec les ions Ca2+.  

En général, le Pb est administré dans l’organisme et quotidiennement par l’air, l’eau, 

les aliments et la cigarette (Casas, 2005). 

Les signes majeurs d’une intoxication chronique au Pb ont été décrits par 

l’organisation mondiale de la santé W.H.O (1995), et ils se présentent ainsi : 

• Anémie et faiblesse ; 

• Le Pb affecte aussi les intestins et l’estomac. Des coliques sont associées à une 

diminution du fonctionnement de la glande thyroïdienne ;  

• Agitation, irritabilité ;  

• Troubles rénaux, cardio-vasculaires, hématopoïétiques (formation de globules du 

sang) ;  

• Les atteintes neurophysiologiques sont très fréquentes (fatigue, irritabilité, retard 

intellectuel chez les enfants) ;  

• Mal de tête (encéphalopathie) ;  

• Tremblements musculaires ;  

• Hallucination et perte de mémoire.  

Les symptômes peuvent progénérer :  

• Le délire, la folie.  

• Bouleversements (convulsions).  

• Paralysie (en particulier des poignets et des chevilles) et le coma. 
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Le saturnisme des Oiseaux existe chez les spécimens qui ont ingéré des Plombs de 

chasse (Gaujous, 1995).  

 
4. Processus de bioaccumulation  

La bioaccumulation est le processus d’assimilation et de concentration des ETM dans 

l’organisme. Le processus se déroule en trois temps : assimilation, bioaccumulation par 

l’indicateur biologique (bioconcentration) et bioaccumulation entre individus 

(bioamplification). 

 
a. Assimilation 

Il existe deux voies principales d’exposition aux polluants : la voie externe (par contact) 

qui provoque un phénomène d’adsorption et la voie interne par assimilation ou absorption 

(Bourrinet et al., 2008). 

b. Bioconcentration 

Tous les ETM en général sont concernés par la bioconcentration (bioaccumulation par 

l’individu) (Bourrinet et al., 2008), ce phénomène n’est réalisé que si la cinétique des 

processus d’absorption l’emporte sur celle des processus contribuant à une réduction de la 

contamination (Marchand et al., 1990). 

c. Bioamplification 

Les transferts trophiques des ETM (bioaccumulation entre individus) suivent un 

processus classique. Le polluant, présent dans les algues et micro-organismes est ingéré par 

un herbivore, lui-même proie d’un carnivore, lui-même proie d’un super-carnivore, animal 

ou homme. En bout de chaîne alimentaire, le consommateur final aura bioaccumulé les 

formes solubles des ETM (Bourrinet et al., 2008). 
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Chapitre 2 : Biomarqueurs 
 
1. Biosurveillance de la pollution marine 

Les réponses aux grandes questions scientifiques que pose la protection de 

l’environnement littoral passent nécessairement par une meilleure connaissance des 

mécanismes de toxicité, afin d’améliorer l’évaluation prédictive des impacts. Aujourd’hui, les 

connaissances acquises sur le fonctionnement des écosystèmes permettent une meilleure 

appréciation de la capacité d’acceptation du milieu. Ceci pose la question des stratégies de 

surveillance de l’environnement, mais également des méthodologies permettant de 

connaître les tendances d’évolution à long terme des paramètres de qualité du milieu et des 

niveaux de contamination des populations (RNO, 2003). 

La mesure directe des contaminants dans l'eau fait appel à des techniques analytiques 

sophistiquées et coûteuses, difficilement applicables à de grandes séries d'échantillons. Par 

ailleurs, la variabilité temporelle du milieu littoral ne confère que peu de représentativité à 

une mesure ponctuelle dans la colonne d’eau (RINBIO, 2001). L’écotoxicologie marine est 

maintenant en mesure de proposer un premier élément de réponse à l’évaluation de l’effet 

des polluants par le développement d’indicateurs biologiques ou bioindicateurs (RNO, 2006). 

En effet, la biosurveillance utilise des réponses biologiques d’organismes sélectionnés 

pour la surveillance de l’environnement (PNUE/PAM, 2004). Cette démarche repose sur 

l’hypothèse que le contenu en contaminant d'un animal reflète la concentration en 

contaminants biodisponibles dans l’eau sous formes particulaire et/ou dissoutes, selon un 

processus de bioaccumulation. L’intérêt des "organismes sentinelles" ou "indicateurs" pour 

la surveillance des contaminants dans le milieu marin est reconnu au niveau international 

(Andral et Alzieu, 2004; Damiens et al., 2007; Schmidt et al., 2013). 

 
2. Indicateurs biologiques de pollution 

La notion d’indicateur biologique a évolué d’années en années. Au départ, le terme de 

bioindicateur désignait tout organisme ou système biologique qui, par sa présence ou son 

absence, était caractéristique d’un milieu précis ou alors révélait l’incidence d’un facteur 

particulier. En écotoxicologie, ce terme désigne des espèces biologiques ou animales qui, du 

fait de leurs particularités écologiques, réagissent à un polluant par une modification nette 

et spécifique de leurs fonctions vitales (Ulmer, 1997).  
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Et plus précisément un indicateur biologique est un organisme ou un ensemble 

d’organismes qui -par référence à des variables biochimiques, cytologiques, éthologiques ou 

écologiques- permet de façon pratique et sûre de caractériser l’état d’un écosystème ou 

d’un écocomplexe et de mettre en évidence aussi précocement que possible leurs 

modifications, naturelles ou provoquées. En outre, la surveillance biologique de la qualité 

des ressources vivantes commerciales côtières, vis-à-vis des diverses pollutions employant 

les bioindicateurs vise finalement la surveillance de la santé publique chez l’homme, qui est 

le consommateur final dans la chaîne alimentaire (Blandin, 1986).  

Les organismes aquatiques concentrent beaucoup les polluants : ils sont donc utiles 

pour prévoir et pour détecter la distribution spatiale et temporelle de ces polluants. Ils sont 

ainsi choisis dans les programmes de surveillance d’après leur importance envers l'homme, 

la commodité de l'échantillonnage, l'importance écologique et la diversité biochimique, 

physiologique et comportementale. 

Une bonne connaissance de la biologie des espèces est une condition essentielle à leur 

sélection comme bioindicateur. L’étude des cinétiques d’accumulation permet d’obtenir des 

informations sur la durée d’intégration de la contamination. Des connaissances sur le mode 

de vie, la stratégie de nutrition, la reproduction, la croissance, la durée de vie sont aussi 

nécessaires (Nakhlé, 2003). Les stratégies d’accumulation propres à chaque bioindicateur 

surtout pour les métaux traces doivent être bien établies avec des expériences au 

laboratoire (Phillips et Rainbow, 1993). 

 
3. Biomarqueurs 

Les biomarqueurs ont fait leur apparition en écotoxicologie au cours des années 

quatre vingt. Définis comme étant un changement observable et/ou mesurable au niveau 

moléculaire, biochimique, cellulaire, physiologique ou comportemental, qui révèle 

l’exposition présente ou passée d’un individu à au moins une substance chimique à 

caractère polluant. Cette définition de Lagadic et al. (1997) est l’une des définitions les plus 

communément acceptées. Les concepts et paradigmes de recherche des biomarqueurs ont 

évolués depuis les années 90 pour aboutir à un questionnement scientifique intégrant la 

réponse biologique du gène à la physiologie, en s’appuyant sur des études à partir de 

l’individu jusqu’aux populations (Van der Oost et al., 2003).  
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Actuellement, les méthodes de biosurveillance faisant appel au suivi de la réponse 

biologique des organismes soumis dans leur environnement à différents degrés de pollution 

sont en plein essor. Cette évaluation repose sur deux concepts complémentaires, à savoir les 

bioindicateurs et les biomarqueurs. L’utilisation des biomarqueurs repose sur la 

connaissance des mécanismes physiologiques et biochimiques qui précèdent les 

modifications visibles au niveau des organismes et des populations. De ce fait, l’utilisation 

d’une approche multiparamétrique combinant une batterie de biomarqueurs avec des 

contaminants chimiques constitue la base d’une approche pertinente permettant 

l’évaluation de l’état de santé d’un écosystème. 

L’étude de biomarqueurs précoces apporte l’avantage d’une évaluation intégrée dans 

le temps et dans l’espace des polluants biodisponibles. Combinés à des marqueurs 

physiologiques comme la performance de reproduction, la croissance et le comportement, 

les biomarqueurs apportent des informations utiles à l'évaluation des effets des 

contaminants à différents niveaux d'organisation biologiques. Une bonne évaluation de 

l’impact écotoxicologique des contaminants nécessite souvent une approche multifactorielle 

c'est-à-dire utilisant plusieurs types de marqueurs biologiques (Minier et al., 2000 ; Roméo 

et al., 2003). Au niveau biochimique, il existe différents types de biomarqueurs regroupés 

selon leur fonction au niveau cellulaire. Les principaux biomarqueurs utilisés sont des 

marqueurs enzymatiques comme la catalase, la glutathion peroxydase, la glutathion- S 

transférase, et l’acétylcholinestérase (Durou et al., 2007). Certaines protéines comme les 

métallothionéines, qui ont la propriété d’être induites par les métaux lourds et d’autres 

facteurs de stress sont aussi largement retenues comme indice de contamination métallique 

(Damiens et al., 2006).  

L’analyse du rôle fonctionnel des biomarqueurs proposée par Depledge (1994) a 

montré que les biomarqueurs contribuent essentiellement au maintien de l’homéostasie de 

l’organisme. Lorsque la dose interne et/ou la durée d’exposition augmentent, certains 

biomarqueurs, comme les métallothionéines, interviennent pour compenser l’action des 

contaminants, notamment en limitant leur toxicité. D’autres biomarqueurs au contraire ne 

contribuent en rien à limiter l’action des toxiques : ils la subissent. C’est par exemple le cas 

de la synthèse du malondialdéhyde et l’inhibition de l’acétylcholinestérase (Lagadic et al., 

1997).  
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4. Avantages et limites de l'utilisation des biomarqueurs 

Les biomarqueurs sont des outils mis en œuvre pour établir un diagnostic de risque 

environnemental. Ils constituent un signal précoce de l'effet de la contamination sur les 

organismes. Leurs usages et leur intérêt dans la détermination du risque environnemental 

sont devenus incontournables. Toutefois le manque de connaissance sur les mécanismes 

physiologiques et fonctionnels et le comportement de certains organismes aquatiques 

sentinelles utilisés limitent fortement l’utilisation optimale de ces outils. L'utilisation des 

biomarqueurs peut s'avérer très pertinente dans certaines conditions, mais pas dans 

d'autres induisant ainsi à un diagnostic erroné. Un biomarqueur unique ne permet pas de 

rendre compte de l’ensemble des contaminants présents dans les écosystèmes et 

susceptible de perturber l’état de santé des organismes qui y vivent. Afin de prendre en 

compte la grande diversité des contaminants et la multiplicité de leurs effets, il est apparu 

nécessaire de recourir à une approche multi-biomarqueurs basée sur la mesure de plusieurs 

biomarqueurs complémentaires (Blaise et al., 2002 ; Galloway et al., 2004). Les 

biomarqueurs sont plus particulièrement conçus pour l’évaluation d’un risque 

écotoxicologique, ils visent à rechercher la signature biologique de l’impact ou de la 

présence d’un contaminant dans une structure vivante. Le biomarqueur parfait et universel 

n’existe pas. Un biomarqueur peut s’avérer très pertinent dans certaines conditions, mais ne 

pas répondre dans d’autres, voire induire un diagnostic erroné. Ces conditions varient en 

fonction de plusieurs paramètres, qu’il est inconcevable de présumer de la pertinence d’un 

biomarqueur dans toutes les situations possibles, parfaitement claires et définies. Les 

mélanges de substances et les contaminations multiples impliquent de potentiels synergies 

et antagonismes, ce qui complexifie déjà grandement la compréhension des faits. 

Néanmoins, de nombreux autres facteurs sont susceptibles d’influencer la physiologie d’un 

organisme et donc la réponse d’un biomarqueur. Parmi eux, il est possible de distinguer 

notamment des facteurs intrinsèques, tels que l’âge, le sexe, le statut reproducteur ou les 

caractéristiques génétiques de l’espèce sentinelle. Enfin, d’autres facteurs extrinsèques 

exercent une influence sur la réponse des biomarqueurs, qu’il s’agisse d’interactions 

biotiques (compétition intra- ou interspécifique, prédation, parasitisme…) ou encore de 

facteurs abiotiques tels que la température ou la salinité.  
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Si l’influence de ces facteurs peut être en partie limitée ou, à défaut, correctement 

appréhendée en conditions contrôlées, l’interprétation de la réponse des biomarqueurs 

devient extrêmement plus délicate en milieu naturel (Amiard et al., 1998).  

 
5. Approche multibiomarqueurs 

Aucun biomarqueur ne peut à lui seul prendre en compte la diversité des 

contaminants et à la multiplicité de leurs effets sur les organismes. Ainsi, la mise en œuvre 

d’un ensemble cohérent de biomarqueurs s’est rapidement imposée afin d’établir un 

diagnostic complet de l’état de perturbation des organismes au sein de leur environnement 

(Flammarion et al., 2002 ; Galloway et al., 2004). Chaque biomarqueur constitutif de la 

batterie apporte dans une information en lien avec sa spécificité. Une sélection à priori des 

biomarqueurs doit être opérée afin d’éviter la redondance entre les biomarqueurs mis en 

œuvre et par la même, de diminuer les coûts des études. Ce travail de sélection doit alors 

s’appuyer sur la bonne connaissance des réponses des biomarqueurs. De plus, en fonction 

des objectifs des études, une sélection basée sur la spécificité des biomarqueurs doit être 

opérée (Sanchez, 2007).  

 
6. Biomarqueurs choisis pour l’étude 

6. 1. Glutathion réduit 

Le glutathion réduit est un tripeptide (L -γ-glutamyl-L-Cysteinyl glycine) qui joue un 

rôle central dans les processus de défense antioxydant intracellulaire (Arrigo, 1999 ; Sies, 

1999). Ce tripeptide constitue le composé thiol majeur intracellulaire ; il joue, grâce à son 

groupement thiol de la cystéine, un rôle important dans la protection des structures 

cellulaires et tissulaires (Yo et al., 1993 ; Michelet et al., 1995). De plus, le glutathion réduit 

est un cofacteur de plusieurs enzymes, qui catalysent la détoxification et l’excrétion de 

plusieurs composés toxiques. Parmi ces enzymes la glutathion peroxydase (GPx) réduit les 

hydroxydes en alcools primaires, la glutathion synthétase intervient dans la biosynthèse du 

GSH, et enfin, la glutathion -S-transférase (GST) intervient dans les réactions de conjugaisons 

des électrophiles (Saint-Denis et al., 1998).  

Le GSH a la capacité de réduction et c’est un donneur de proton aux peroxydes. Ces 

derniers sont transformés alors en alcools primaires non toxiques et solubles dans l’eau. 

Cette réaction est catalysée par la GPx (Bast et Haenen, 1984 ; Pierce et Tappel, 1987).  
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Suite à cette réaction, le GSH est oxydé en glutathion oxydé (GSSG) ce qui provoque la 

diminution du taux de GSH dans la cellule. Dans les réactions de conjugaison, le GSH joue le 

rôle d’un nucléophile via son groupement (-SH), ces réactions sont catalysées par la GST 

(Chasseaud, 1976 ; Addams et al., 1983).  

La fonction antioxydante du GSH est représentée dans la figure 2 : Le peroxyde 

d'hydrogène, résultant d'un métabolisme aérobique, peut être métabolisé par la GSH-

peroxydase dans le cytosol et la mitochondrie et par la catalase dans le peroxysome. Le 

GSSG formé est réduit en GSH par la GSSG réductase aux dépens du NADPH, formant ainsi 

un cycle redox. Les peroxydes organiques (ROOH) peuvent être réduits par la GSH 

peroxydase ou la GSH S-transférase. En cas de stress oxydatif grave, la capacité de la cellule 

à réduire le GSSG en GSH peut être dépassée, entraînant une accumulation de GSSG. Pour 

éviter une modification de l'équilibre rédox, le GSSG peut soit être activement transporté 

hors de la cellule, soit réagir avec une protéine sulfhydryle (PSH) pour former un disulfure 

mixte (PSSG) (Shelly  et Lu, 2009). 

 

 

 
Figure 2 : Fonction antioxydante du GSH (Shelly  et Lu, 2009). 
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6. 2. Glutathion-S transférase : enzyme de phase II de biotransformation 

Les glutathion-S transférases (GST) représentent une famille d'enzymes 

multifonctionnelles essentiellement cytosoliques, impliquées dans des opérations diverses 

de transport et de biosynthèse intracellulaires (George, 1990). Toutefois, la fonction des GST 

la plus étudiée, concernant les programmes de suivi environnementaux, demeure leur 

activité de catalyse des réactions de conjugaison entre des groupements hydrophiles 

endogènes (glutathion), et des molécules réactives comportant des sites électrophiles, 

capables de réagir avec des macromolécules comme les acides nucléiques (ARN, ADN). A ce 

titre, les GST font partie des mécanismes de défense des cellules contre des stress chimiques 

et sont qualifiées d’enzymes de phase II parce qu’elles interviennent généralement à la suite 

des enzymes de phase I (cytochrome P450) qui oxydent les xénobiotiques les rendant parfois 

plus actif biologiquement (ex HAPs).  

La phase de conjugaison concerne aussi bien des molécules endogènes que des 

xénobiotiques comme les PCBs, les HAPs et les pesticides (Aarab, 2004).  

Les GST ont été mises en évidence dans la plupart des êtres vivants tels que la levure 

(Foley et Sheehan, 1998), les Mollusques (Blanchette et Singh, 1999), les Crustacés (Keeran 

et Lee, 1987; Le Blanc et Cochrane, 1987), les poissons (George et Young, 1988; Martinez- 

Lara et al., 1997; Perez-Lopez et al., 2000), les mammifères (Habig et al., 1974; Kamisaka et 

al., 1975) et les plantes (Hong et al., 1999). Leurs intérêt est dès lors exploité en 

écotoxicologie environnementale dans de nombreux études, entant qu'enzyme témoignant 

d'un stress oxydant ou de présence de contamination organique dans le milieu de vie, 

notamment chez les organismes aquatiques. 

 

 

Figure 3 : Mécanisme de détoxication des glutathion S-transférases (GST).  
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6. 3. Catalase 

La catalase est une enzyme tétramérique, chaque unité portant un groupement 

prosthétique (hème) et une molécule de NADPH. Cette enzyme est présente chez tous les 

organismes aérobies. Chez les eucaryotes elle est principalement située dans le cytosol et 

dans les peroxysomes où elle catalyse la réduction du peroxyde d’hydrogène en eau et en 

oxygène moléculaire (Cossu et al., 1997a). Le H2O2 est un précurseur du radical hydroxyle, et 

est une espèce réactive à l’oxygène (ROS) qui induit des dommages d’ADN (Baumard et al., 

1999; Halliwell et Gutteridge, 1999). Au regard de son mode d’action et de sa localisation 

peroxysomale, la catalase est décrite comme complémentaire de la GPx dans l’élimination 

du H2O2 et la protection contre la peroxydation lipidique. La catalase est sensible à certains 

contaminants inducteurs de stress oxydatif au niveau des membranes cellulaires, comme les 

HAPs, les PCBs et certains pesticides (Solé et al., 1995b). L’activité catalase est largement 

étudiée chez plusieurs espèces et différents groupes zoologiques (mollusques, insectes, 

mammifères...) comme un marqueur de stress oxydatif. Elle varie selon l’espèce, les saisons, 

les conditions abiotiques et la présence de xénobiotiques (Labrot et al., 1996 ; Dellali et al., 

2001).  

 
6. 4. Peroxydation lipidique 

Une augmentation importante de flux de molécules oxydantes peut entraîner un 

dépassement des capacités antioxydantes des organismes et générer des dommages au 

niveau des macromolécules. La mesure de certaines altérations subcellulaires constitue un 

biomarqueur pertinent qui reflète l’effet de l’exposition à des molécules oxydantes.  

Parmi les dommages causés par les espèces réactives de l’oxygène (ERO) au niveau des 

macromolécules biologiques figure la peroxydation des acides gras polyinsaturés 

(lipoperoxydation).  

La dégradation des lipides se produit principalement au niveau des phospholipides 

membranaires car leurs chaînes d’acides gras constituent la cible des attaques radicalaires. 

Les acides gras polyinsaturés sont la cible privilégiée de l’attaque par le radical hydroxyle 

capable d’arracher un hydrogène sur les carbones situés entre deux doubles liaisons pour 

former un radical diène conjugué, oxydé en radical peroxyle.  
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Cette réaction appelé peroxydation lipidique, forme une réaction en chaîne car le 

radical peroxyle formé se transforme en peroxyde au contact d’un autre acide gras qui 

forme un nouveau radical diène conjugué. 

La peroxydation lipidique consiste en trois réactions de type radicalaires : initiation, 

propagation et terminaison (Figure 4) : 

*Etape d’initiation : se manifeste par le captage d’un atome d’hydrogène au niveau d’un 

groupement allylique CH2 d’un acide gras polyinsaturé par une espèce hautement réactive, 

en l’occurrence un radical hydroxyle (●OH), alkoxyle (RO●) ou peroxyle (ROO●) pour donner 

un radical alkyle (R●). Il s’ensuit un réarrangement moléculaire permettant l’obtention d’un 

diène conjugué. Ce dernier réagit avec une molécule d’oxygène pour former un radical 

peroxyle très réactif (ROO●). 

*Etape de propagation : le radical peroxyle instable favorise l’attaque successive des 

phospholipides voisins donnant naissance à un nouveau alkyle et un hydroperoxyde lipidique 

(ROOH). 

*Etape de terminaison : le processus de peroxydation se poursuit jusqu’à ce que deux 

radicaux réagissent entre eux. 

Les hydroperoxydes ainsi formés vont se décomposer par clivage de leur chaîne 

carbonée en un mélange complexe de molécules comprenant des alcanes (pentane et 

éthane...) et des aldéhydes (malondialdéhyde (MDA), 4-hydroxy-2-nonenal, dienal) (Dotan et 

al., 2004 ; Lackner, 1998). Ainsi le MDA forme une expression de la lipoperoxydation 

(Pompella et al., 1987 ; Sunderman et al., 1987), cette dernière est le résultat de l'attaque 

des lipides polyinsaturés par des ERO générées dans certaines conditions de stress, en 

particulier avec des contaminants organiques (HAPs, PCBs, pesticides) et inorganiques 

(métaux de transition).  

Toutefois, la lipoperoxydation présente aussi une variation en fonction de l’espèce, de 

l’âge, de la saison, des conditions abiotiques et du tissus étudié (Kappus, 1987 ; Viarengo et 

al., 1990), de plus elle peut constituer un phénomène physiologique naturel qui intervient 

dans la dégradation de nombreux métabolites cellulaires (hormones, acides gras...) (Sani, 

2007). 
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La lipopéroxydation peut être mesurée grâce au dosage des substances réactives à 

l’acide thiobarbiturique (TBARS), tel que le MDA qui est considéré comme un biomarqueur 

de stress oxydatif en général, et de peroxydation lipidique en particulier. 

 

Figure 4 : Peroxydation lipidique (Site web 1).  

 

6. 5. Métallothionéines : biomarqueur de stress métallique 

Les métallothionéines (Mt) ont été utilisées en tant que biomarqueur d’exposition à 

des contaminations métalliques, ces protéines sont impliquées dans la régulation des 

métaux se propageant dans l’organisme (Roesijadi et Robinson, 1994 ; Viarengo et al., 2000). 

Elles jouent un rôle fondamental dans la régulation des éléments métalliques 

essentiels (Cu, Zn) et dans la détoxification des métaux lourds toxiques (Cd, Hg).  

Diverses études mettent en évidence leur implication dans l’augmentation de la 

résistance des individus à un stress métallique basée sur des mécanismes physiologiques 

(court terme) et génétiques (long terme) (Klerks et Levinton, 1989 ; Tanguy et Moraga, 

2001 ; Knapen et al., 2004). L’induction des Mt peut laisser en cela présager d’altérations 

potentiellement importantes à des niveaux supérieurs d’organisation. Cependant, d’autres 

structures moléculaires sont impliquées dans l’homéostasie métallique intracellulaire et ce 

n’est que lorsque les capacités de séquestration des Mt sont dépassées qu’un effet toxique 

pour l’organisme peut apparaître (Roesijadi, 1992).  
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L’induction des Mt est donc difficile à traduire en termes d’effets toxiques et son 

utilisation restreinte à la bioindication (Handy et al., 2003). Il est possible que les Mt soient 

impliquées dans des processus autres que l’homéostasie métallique. Chez les mammifères, 

et de manière moins évidente chez les poissons, ces protéines ont la capacité de piéger les 

radicaux libres tels que les ERO (Cajaraville et al., 2003). 
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Chapitre 3 : Présentation du modèle biologique : Stramonita haemastoma 

 

1. Critères de reconnaissance  

Gastéropode à coquille ventrue de la zone de ressac. L’animal retourné laisse voir son 

opercule et la couleur rouge-orangé de la bouche (Lamare et Müller, 2008).  

 
2. Origine des noms 

2. 1. Origine du nom français  

Traduction littérale du nom latin (Lamare et Müller, 2008). 

2. 2. Origine du nom scientifique  

haemastoma : du grec [haem-] = sang, et [stoma] = bouche. Donc bouche de sang en 

allusion à la couleur de l'ouverture de la coquille (Lamare et Müller, 2008). 

 
3. Noms  

3. 1. Noms communs français 

Pourpre, pourpre bouche de sang (Lamare et Müller, 2008), rocher à bouche rouge 

(Lindner, 2011), Ovarque bouche de sang (Schneider, 1992).  

 
3. 2. Noms communs internationaux 

Florida rocksnail, red-mouthed rock shell (Grande-Bretagne), Boca roja (Espagne), 

Boccone di mare (Italie), Rotmund-Leistenschnecke (Danemark), Ouarque (Pays basque) 

(Schneider, 1992 ; Lamare et Müller, 2008). 

 
3. 3. Autres noms scientifiques parfois utilisés, mais non valides  

Thaïs haemastoma (Linnaeus, 1767) 

Purpura haemastoma (Linnaeus, 1767) 

Buccinum haemastoma (Linnaeus, 1767) 

Murex consul (Gmelin, 1791) 

Purpura unifascialis (Lamarck, 1822) 

Purpura gigantea (Calcara, 1840) 

Purpura barcinonensis (Hidalgo, 1867) 

Purpura oceanica (Locard, 1866) 

Purpura sakem (Pallary, 1920) 
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4. Position systématique 

Embranchement : Mollusca (Mollusques) (Cuvier, 1795) 

 Sous-embranchement : Conchifera (Mollusques à coquilles) (Gegenbaur, 1878) 

  Classe : Gastropoda (Gastéropodes) (Cuvier, 1797) 

   Sous-classe : Orthogastropoda (Ponder et Lindberg, 1996) 

    Super-ordre : Caenogastropoda (Cox, 1960) 

     Ordre : Neogastropoda (Thiele, 1929) 

      Super-famille : Muricoidea (Rafinesque, 1815) 

       Famille : Muricidae (Rafinesque, 1815) 

        Sous-famille : Rapaninae (Gray, 1853) 

         Genre : Stramonita (Schumacher, 1817) 

          Espèce : Stramonita haemastoma (Linnaeus, 1767) 

 

4. 1. Caractéristiques de l’embranchement des Mollusques 

L’embranchement des Mollusques a été établi par le taxonomiste suédois Carl Linné 

en 1758. Les Mollusques sont des animaux pluricellulaires dont l'embryon possède trois 

feuillets (triploblastiques) et une cavité ou coelome, le blastopore donne la bouche 

(Protostomiens). Le corps des Mollusques est mou, jamais segmenté (sauf chez les 

Monoplacophores), la plupart d’entre eux ont une coquille univalve ou bivalve (Lemee, 

2002). Apparus il y a près de 600 millions d'années (au Précambrien), cet embranchement 

est le deuxième en terme de diversité : plus de 100 000 espèces vivantes, dont 99% 

appartiennent aux Bivalves et aux Gastéropodes. Les Mollusques regroupent sept classes 

(Lalli et Gimer, 1989).  
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  Tableau 2 : Les sept classes des Mollusques (Lalli et Gimer, 1989). 
 

 
Aplacophora 

 
Pas de coquille, vermiformes, de section circulaire. La tête est 
indistincte et dépourvue d’organes sensoriels, la bouche est 
ventrale. 
 

 
Monoplacophora 

 

 
Coquille d'une seule pièce. Présence d'une métamérie. 
 

 
Polyplacophora 

 
Présence de 8 plaques, articulées entre elles, disposées en 
série d'avant en arrière. 
 

 
Gastéropoda 

 

 
Coquille spiralée autour d'un axe imaginaire. 
 

 
Scaphopoda 

 
Coquille en forme de défense d’éléphant et ouverte à ses deux 
extrémités, légèrement arquée. La tête est réduite. 
 

 
Bivalvia 

 

 
Coquille constituée de deux valves séparées, articulées au 
niveau d'une charnière. Pas de tête. 
 

 
Céphalopoda 

 

 
Coquille pouvant être interne et réduite. Présences de 
tentacules. 
 

 

4. 2. Caractéristiques de la classe des Gastéropodes  

La classe des Gastéropodes a été établie par le biologiste paléontologue français 

Georges Cuvier en 1797. Les Gastéropodes sont caractérisés par une coquille univalve (à 

l'opposé des Bivalves) le plus souvent en spirale (quelques exceptions : la patelle qui a une 

coquille en forme de chapeau chinois ou la limace de mer qui a une coquille interne). 

Le corps des Gastéropodes est mou, non segmenté, la tête est bien distincte portant 

des tentacules sensoriels, le pied organe musculeux ventral aplati servant à la locomotion 

(reptation, fouissement), le manteau entoure la masse viscérale et forme une cavité qui 

contient des branchies plumeuses parfois absentes et la paroi de la cavité du manteau sert 

alors de poumon (Morin, 2002). 

Les Gastéropodes sont caractérisés typiquement par leur coquille spirale susceptible 

d’être obturée par un opercule corné ou calcifié, inséré sur le pied de l’animal. Toutefois 

cette coquille peut perdre cet aspect spiral ou même être totalement absente.  
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On reconnaît 4 sous-classes principales: les Prosobranches à cavité palléale antérieure 

et à 1 ou 2 branchies en avant du cœur; les Opisthobranches à cavité palléale latérale droite 

ou postérieure et à 1 ou 0 branchie en arrière du cœur; les Pulmonés dont le toit de la cavité 

palléale antérieure est transformé en un poumon; les Gymnomorphes toujours dépourvus 

de coquilles et de cavité palléale.  

Au cours du développement embryonnaire des Gastéropodes, une flexion 

endogastrique rapproche bouche et anus. Une torsion de 180° de la masse viscérale par 

rapport à l'ensemble tête-pied a lieu chez les Gastéropodes Prosobranches. Chez les 

Opisthobranches, cette torsion n'est que de 90°. Enfin, les Gastéropodes pulmonés ont 

conquis le milieu aérien : leur cavité palléale est transformée en poumon (Lemee, 2002).  

La plupart des Gastéropodes marins à coquille appartiennent à la sous-classe des 

Prosobranches (Fischer et al., 1987). 

 
4. 3. Sous-classe des Prosobranches 

Comme tous les Gastéropodes à coquille, les Prosobranches possèdent typiquement 

une coquille d’une seule pièce, conique et enroulée en spirale autour d’un axe, dit columelle. 

L’ensemble des tours forme la spire. On nomme apex le sommet de la coquille; sa base est 

formée par le dernier tour qui présente l’ouverture dont le pourtour, ou péristome, est plus 

ou moins circulaire, ovale, ou compliqué par la présence d’une échancrure ou d’un canal, 

voire même par deux canaux. Le bord de l’ouverture, du côté de l’axe de la coquille, est dit 

“bord columellaire”, tandis que vers I’extérieur c’est le labre ou bord labial. On nomme ligne 

de suture, ou suture, la ligne de contact des tours successifs. Lorsque l’enroulement laisse un 

espace libre dans l’axe de la spire, I'orifice visible à la base de la coquille est nommé ombilic. 

L’enroulement de la spire se fait en général en progressant dans le sens des aiguilles d’une 

montre (coquille dextre); dans le cas contraire on la dit sénestre. La coquille peut être lisse 

ou ne présenter que la trace laissée par les étapes de la croissance (stries de croissance). Elle 

peut aussi présenter des stries, des côtes, des bourrelets, des cordons, des varices ou des 

lignes d’épines, de tubercules ou de nodosités. Ces éléments de sculpture peuvent être 

orientés le long de lignes spirales parcourant les tours successifs sans discontinuité; ils 

peuvent également se présenter transversalement aux tours et grossièrement parallèles à 

l’axe de la coquille et sont alors dits axiaux. 
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L’animal possède une tête bien distincte portant deux tentacules, deux yeux et la 

bouche. Le pied se développe ventralement en une masse musculeuse aplatie. La coquille 

abrite la masse viscérale, en position dorsale et enroulée en hélice. 

Les Prosobranches sont essentiellement marins et pour la plupart benthiques. C’est 

dans les étages circalittoral et infralittoral que vivent la plupart des espèces comestibles. 

Elles colonisent de nombreux milieux, rocheux, sédimentaires ou détritiques. De 

nombreuses espèces sont épibenthiques; quelques-unes ont une activité fouisseuse. 

Leurs régimes alimentaires sont extrêmement variés: phytophage, carnassier, 

détritivore, nécrophage, microphage. 

Les groupes les plus primitifs (Patellidae, Trochidae) rejettent les éléments sexuels des 

deux sexes dans la mer où a lieu la fécondation. Dans les groupes plus évolués il y a 

fécondation interne. Selon les espèces, les oeufs peuvent être rejetés nus, ou revêtus d’une 

coque protectrice dans laquelle se déroule le développement. La larve peut être libérée sous 

la forme véligère nageuse ou plus tardivement, après la métamorphose, sous la forme 

rampante définitive. II existe en Méditerranée 128 familles de Prosobranches (Fischer et al., 

1987).  

 

Figure 5 : Morphologie interne et externe des Gastéropodes (Fischer et al., 1987). 
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4. 4. Ordre des Néogastéropodes 

Coquille avec canal siphonal bien développé. Un repli du manteau forme un tube 

extensible : le siphon. La plupart sont des prédateurs ou nécrophages. Tous marins sauf le 

genre Clea (Lamare et Müller, 2008). 

4. 5. Famille des Muricidae 

Coquille spiralée à sculpture très importante et très variable, comportant des 

costulations spirales et des varices axiales enrichies d’épines, de lamelles ou d’excroissances 

foliacées; ouverture souvent d’importance moyenne, prolongée par un canal dont le 

développement peut être réduit ou très important, et parfois soudé en tube, le péristome 

pouvant être modifié par la présence de cette sculpture au niveau du labre. Opercule corné, 

mince. 

La famille des Muricidae compte entre 400 et 500 espèces, selon qu’on isole, ou non, 

certains groupes de genres sous d’autres dénominations de familles. Ils sont distribués dans 

toutes les mers du globe. Carnivores, ils consomment surtout d’autres Mollusques; leurs 

techniques d’attaque de la proie sont variées: ils peuvent écarter l’opercule d’un autre 

Gastéropode, ou le forcer avec leur pied, ou perforer la coquille d’un Bivalve grâce à une 

sécrétion acide. 

Sexes séparés; oeufs protégés par une coque cornée, sorte d’outre de profil et de 

dimension variables selon les espèces. Dans ces coques, des dizaines de larves vont éclorer, 

se développer, se métamorphoser; le jeune en sortira à l’état de jeune mollusque rampant. 

(Fischer et al., 1987).  

 
5. Distribution 

S. haemastoma a une large distribution dans le monde. Ce gastéropode est très 

répandu dans les eaux tropicales et chaudes de l'Atlantique Ouest. On le trouve en Amérique 

du Nord, les Caraïbes, en Caroline du Nord et en Floride, aux Bermudes et sur toute la côte 

brésilienne, y compris les îles de Fernando de Noronha et Abrolhos. On le trouve également 

dans l'Atlantique Est: Afrique de l'Ouest et Afrique du Sud-Ouest tropicale, incluant le Cap-

Vert et l'Angola, et dans les eaux européennes, les îles de Macaronésie, la Méditerranée et la 

côte sud-ouest des Pouilles (Meziane et Kerfouf, 2018), vivant même dans les eaux froides 

de la Corée et du Japon (Limaverde et al., 2007). 
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En Algérie, les études sur S. haemastoma restent très rares. À cet effet, une étude de 

l’abondance et de la structure démographique de ce gastéropode a été réalisée par 

Bendoula et al. (2017) sur huit stations entre Mostaganem et Ain Temouchent, et par 

(Meziane et Kerfouf, 2018) sur 18 stations le long des rives rocheuses intertidales du littoral 

ouest algérien.  

 
6. Biotope 

Ce gastéropode vit sur les substrat rocheux et boueux (Chiavarini et al., 2003) à 

proximité des côtes, dans un habitat exposé aux vagues jusqu’à 3 m de profondeur,  

occasionnellement dans des habitats sablonneux (El Ayari et al., 2015). Certaines 

populations vivent plus en profondeur. On peut parfois trouver cette espèce sur des fonds 

vaseux (Lamare et Müller, 2008).  

S. haemastoma préfère se rapprocher de la rive intertidale inférieure, zone des basses 

marées constamment immergée (Santos, 2011); des abondances plus élevées ont été 

observées dans le milieu intertidal (Ramírez et al., 2009).  

La densité et l'activité de l’espèce dans les habitats intertidaux peu profonds fluctuent 

saisonnièrement, les mollusques tendent à devenir moins abondants et moins actifs pendant 

les mois froids et orageux d’hiver (Rilov et al., 2005).  

Ce gastéropode se confond avec le substrat sur lequel il évolue. 

A l’aube du printemps, on retrouve de nombreux individus groupés (Lamare et Müller, 

2008). 

Ce gastéropode prédateur habite principalement des zones où le refuge est disponible 

(Rilov et al., 2002). La disponibilité d'un abri dans la zone intertidale peut ainsi jouer un rôle 

majeur dans la détermination de la distribution et de l'activité de ce gastéropode. Il peut 

expliquer pourquoi ce gastéropode est extrêmement rare sur les plates-formes où les proies 

sont abondantes, mais les abris sont rares (Rilov et al., 2005). Se cacher à l'intérieur des abris 

est un moyen de minimiser à la fois le risque de déplacement induit par les vagues et le 

stress de déshydratation (Ramírez et al., 2009).  
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          Rassemblement sous un rocher 

Figure 6 : Stramonita haemastoma dans son milieu naturel (Lamare et Müller, 2008). 

 
7. Description 

Stramonita haemastoma est un escargot de mer d’environ 4 à 8 cm. La coquille est 

ventrue, sans épines, à spire assez basse. Les spires du sommet sont aplaties, la dernière est 

très grande, avec des nodules plus ou moins saillants. L’opercule est constitué d’une lamelle 

à noyau excentré. L’ouverture est large, ovale, et colorée de rouge-orangé (Lamare et 

Müller, 2008). 

 

Coquille de profil                          Coquille retournée                                                           

Figure 7 : Stramonita haemastoma (Lamare et Müller, 2008).  
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8. Alimentation  

Ce gastéropode répandu en Méditerranée est un prédateur carnivore et perceur. Il se 

nourrit principalement des bivalves, des patelles et autres animaux sessiles à coquille dont il 

perce la coquille à l'aide de sa radula, de sécrétions enzymatiques et d'acide (Lamare et 

Müller, 2008), il adopte des stratégies opportunistes pour consommer un grand nombre 

d'espèces (Giacoletti et al., 2016). Des observations faites ont démontré qu’il se nourrissait 

de 18 gastéropodes et bivalves différents (y compris le cannibalisme) (Rilov et al., 2001). La 

recherche de nourriture dans la zone intertidale rocheuse est un danger potentiel avec une 

probabilité accrue d'être délogé ou affecté par le stress thermique (Giacoletti et al., 2016). 

La faible activité de S. haemastoma dans la zone intertidale, même s’il est abondant, se 

reflète dans l'abondance de sa proie. Dans les habitats exposés aux vagues, ils cherchent 

refuge près des aliments afin de minimiser les coûts métaboliques et réduire le risque de 

mortalité lors de la digestion (Rilov et al., 2005).  

 

9. Reproduction - Multiplication  

Les pontes se présentent en amas de capsules hexagonales. Selon la figure 8, la ponte 

est située dans une anfractuosité du rocher, zone de ressac (Lamare et Müller, 2008). 

Ce gastéropode a une longue vie, elle varie entre 1 et 20 ans (Butler, 1985) avec une 

phase larvaire planctonique longue (Stickle et Zhang, 2003). Il n’y a aucune relation entre la 

maturité sexuelle et la taille de cette espèce (Boulajfene et al., 2013), avec une absence de 

différenciation sexuelle dans la morphologie de la coquille (Butler, 1985).  

 

    

              Figure 8 : La ponte de l’espèce Stramonita haemastoma (Lamare et Müller, 2008). 
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10. Informations complémentaires  

Aujourd'hui, il est pêché commercialement pour la consommation, alors que dans les 

temps anciens, il était utilisé pour la production de colorant pourpre (Chiavarini et al., 2003).  

Stramonita haemastoma est un des coquillages dont on a extrait la pourpre naturelle, 

pendant l'antiquité et le moyen-âge, par traitement de leurs glandes hypobranchiales. La 

pourpre fut produite à échelle industrielle en Phénicie (Tyr et Sidon). 10 000 coquillages 

étaient nécessaires pour obtenir un gramme de colorant. Celui-ci, extrêmement coûteux, 

symbolisait un haut rang social. Dans la Rome antique, la couleur pourpre était réservée aux 

sénateurs, triomphateurs, consuls, puis exclusivement aux empereurs. Dans notre 

civilisation, la pourpre fut le symbole des Rois francs et cardinaux catholiques (Lamare et 

Müller, 2008). 
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1. Présentation des sites d’étude 

La zone d’étude  correspond à la partie extrême Nord-Est du littoral algérien (extrême 

Sud-Est de la Méditerranée), délimitée à l’Ouest par le cap de Garde et à l’Est par le cap 

Segleb et comprend le Golfe d’Annaba et le littoral d’El kala (Fig. 9). 

 

 

Figure 9 : Carte des trois sites d'échantillonnage. 
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1. 1. Golfe d’Annaba 

1. 1. 1. Position géographique 

La ville d’Annaba est située dans la partie Nord-Est de l’Algérie, le golfe d’Annaba est 

une baie ouverte au nord sur la mer Méditerranée, délimité par les deux caps ; Rosa à l’Est 

(8°15’E, 36°58’N) et Garde à l’Ouest (7°47’E, 36°58’N), distant d’environ 40 Km l’un de l’autre 

avec une profondeur maximale qui ne dépasse pas 65 m (Sifi et al., 2007; Belabed et al., 

2008; Belabed et al., 2013b; Amri et al., 2017a).  

 

1. 1. 2. Sources de pollution 

Le golfe reçoit les eaux douces par le biais de deux oueds : le Mafrag à l’Est et la 

Seybouse au Sud-Est, dont le débit est très irrégulier suivant les saisons. Ces oueds sont une 

source importante d’ETM dans le golfe d’Annaba (Belabed et al., 2013b; Boutabia-Trea et al., 

2017), ils apportent des matières minérales et organiques de différentes origines terrigène, 

agricole, domestique et industrielle (Khélifi-Touhami et al, 2006 ; Ounissi, 2007). De plus la 

zone reçoit des eaux usées non traitées (Abdennour et al., 2000) ainsi que d’autres rejets des 

effluents urbains (Khammar, 2007) et industriels de plusieurs usines installées sur la côte, en 

particulier les produits phytosanitaires de FERTIAL prêt de la rive au Sud du golfe (Saker, 

2007). 

En outre, des rejets d'industries telles qu'Arcelor Mittal (El Hadjar), qui représente le 

plus grand site de production sidérurgique intégrée du Maghreb, et d'autres grands 

complexes industriels: site de production mécanique, cimenterie, sites de recyclage de 

batteries et usines de matériel métallique (Belabed et al., 2013b). 

 

1. 2. Littoral d’El-Kala 

El-Kala  est une commune de la wilaya d’El Tarf proche de la frontière Algéro-

Tunisienne située à 20 km au Nord-Est d’El Tarf et 77 km à l’Est d’Annaba, se trouve à 

l’extrême Nord-Est d’Algérie.  
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1. 2. 1. Position géographique 

Le littoral d’El Kala  est situé à l’extrême Est de la côte Algérienne ; il s’étend du Cap 

Rosa à l’Ouest (8°15’E, 36°58’ N), au Cap Segleb (la frontière Tunisienne) à l’Est (8°13.6'E, 

36°57'N) (Belbacha, 2008).  

Le littoral d'El Kala s'étend sur un linéaire de 40 km qui est essentiellement constitué 

par des côtes rocheuses indentés par des criques et des anses sablonneuses. Le reste de la 

côte est le domaine des plages et des cordons dunaires qui dominent dans les secteurs de la 

lagune d'El Mellah et de la Messida (Le Claire, 1972). 

 

1. 2. 2. Apports continentaux 

La côte est peu influencée par les apports d'origine anthropique compte tenu de la 

faible urbanisation de la région. Notons aussi l'absence d'industries et par conséquence pas 

ou peu de pollution atmosphérique ou continentale qui serait due à celles-ci. Elle reçoit très 

peu d’extrusions continentales (oueds Nhal, Boutribicha et Messida) en raison des faibles 

apports d’eau douce (Ounissi et Khelifi-Touhami, 1999). 

 

1. 3. Choix et localisation des sites d’échantillonnage 

Le choix des sites étudiés a été basé sur l’abondance de l’espèce étudiée, l’accessibilité 

des sites et la facilité d’échantillonnage.  

Compte tenu des différents objectifs de ce travail, trois sites de suivi ont été 

sélectionnés, un dans le golfe d’Annaba et deux dans le littoral d’El-Kala. 

 

1. 3. 1. Littoral d’El-Kala 

1. 3. 1. 1. Plage Aouinète (Site 1) 

Elle se situe dans la partie Est du littoral d’El Kala (36°45’38.2’’N, 8°31’21’’E), elle  n’est 

exposée à aucune source de pollution du fait de sa localisation assez éloignée des divers 

rejets. Cependant, elle est fréquentée par les estivants en été (Fig. 10). 
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Figure 10 : Site de collecte 1 : plage Aouinète (Photos prises le : 27/09/2013). 

 

1. 3. 1. 2. Plage Messida (Site 2) 

Elle est également située dans la partie Est du littoral d'El Kala (36°54'52,3''N, 

8°31'21''E) et est fréquentée par les pêcheurs ainsi que les estivants en été (Fig. 11). Elle 

reçoit les rejets d'eaux usées par l'Oued Messida (Fig. 12), qui est un chenal artificiel reliant 

le lac Tonga à la mer Méditerranée (plage Messida), creusé par les français pendant l’époque 

coloniale afin d’assécher le lac Tonga. Il présente une altitude égale à zéro et de ce fait coule 

dans les deux sens suivant le niveau d’eau du lac (en hiver du lac vers la mer et en été dans 

le sens contraire).  

Le canal Messida est l’un des oueds qui est actuellement menacé par les activités 

humaines (rejets des eaux usées, utilisation d'eau pour les besoins agricoles, etc.…) ce qui 

peut constituer une menace considérable pour la faune et la flore de la zone d’étude. Il est 

localisé dans le Park National d’El-Kala (PNEK), dans le bassin versant du lac Tonga, ces 

coordonnées géographiques sont 36°53’60’’N, 8°31’0’’E, à environ 22 Km de la frontière 

Algéro-tunisienne à l’Est et à environ 11 km de la ville d’El Kala à l’Ouest. Sa longueur est 

d'environ 1500 m avec une profondeur maximale de 2,5 m au centre. 

Cet écosystème lotique est limité par la mer méditerranée au Nord, le lac Tonga au 

Sud, les plaines de la commune de Souarekh à l’Ouest et les pinèdes qui fixent la plus grande 

partie de la dune de la plage Messida à l’Est (Benhalima et al., 2015). 
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Figure 11 : Site de collecte 2 : plage Messida (Photos prises le : 03/01/2014). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 12 : Canal Messida (Photos prises le : 23/05/2014). 

 

1. 3. 2. Golfe d’Annaba : Cap de garde (Site 3) 

Il se situe à l’Ouest du Golfe d’Annaba (36°58’04’’N, 7°47’32’’E), à environ 300 m au 

Sud-Est de la pointe du cap. Il est supposé n’être exposé à aucune source de pollution du fait 

de sa localisation éloignée des divers rejets, mis à part la présence de quelques habitations, 

non reliées au réseau d’assainissement, dont le complexe touristique Shems les Bains fait 

parti de ces habitations ainsi que son accessibilité en saison estivale (Fig. 13).  
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Figure 13 : Site de collecte 3 : cap de garde (Photos prises le : 27/09/2013). 

 

2. Stratégie d’échantillonnage  

Au cours de ce travail, S. haemastoma a  été choisi en raison de son abondance dans 

les trois sites et de sa disponibilité durant toute la période d’étude.  

Quatre échantillonnages saisonniers du gastéropode S. haemastoma ont été effectués 

au cours des années 2013-2014 sur les trois (3) sites d'étude. L'échantillonnage des 

gastéropodes (15 par site et par saison) a été réalisé en automne (septembre 2013: 

échantillonnage 1), hiver (janvier 2014: échantillonnage 2), printemps (mai 2014: 

échantillonnage 3) et été (août 2014: échantillonnage 4). Six individus ont été destinés à la 

biométrie et à des analyses biochimiques et neuf individus à des analyses des concentrations 

des ETM. La collecte des gastéropodes a été effectuée à la main ou en plongée avec PMT 

(palmes, masque et tuba) entre 0 et 2 m de la surface de l'eau de mer, et de manière 

aléatoire sans tenir compte du sexe.  

Chaque récolte est placée dans des bacs en plastique contenant 15 individus baignant 

dans leur eau d'origine, en fonction de chaque site et de chaque saison. Ces gastéropodes 

sont ensuite transportés au laboratoire afin de procéder à l’analyse biométrique, 

biochimique et chimique. La taille de tous les individus étudiés était supérieure à 41 mm de 

l'apex à l'extrémité du canal siphonal. 
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3. Mesure des paramètres physico-chimiques de l’eau de mer 

La connaissance de certains paramètres physico-chimiques donne une appréciation 

préliminaire de la qualité et le degré de la pollution d’une eau. 

La température de l'eau, le pH, la salinité, l'oxygène dissous et la conductivité ont été 

mesurés in situ au moment de l'échantillonnage. Des mesures des nitrates (NO3
-), des 

nitrites (NO2
-), de l’azote ammoniacal (NH4

+), des orthophosphates (PO4
-3), des matières en 

suspension (MES) ainsi que de la chlorophylle « a » ont été réalisées au laboratoire. Les 

échantillons d'eau ont été recueillis dans des bouteilles en plastique et transportés dans une 

glacière. 

 
3. 1. Paramètres mesurés in situ 

La température de l’eau, le pH, la salinité, l’oxygène dissous et la conductivité ont été 

mesurés in situ au moment de l’échantillonnage à l’aide d’un multi paramètre de terrain 

muni de plusieurs sondes (WTW Multi 340i), préalablement étalonné et calibré. Au niveau 

de chaque site, la sonde est immergée dans l’eau pendant quelques secondes, le résultat 

obtenu s’affiche à l’écran avec l’unité de mesure correspondante. Donc, les résultats de la 

mesure sont exprimés en degré Celsius pour la température de l’eau (°C), en unité de salinité 

pratique pour la salinité (PSU), en milligramme par litre pour l'oxygène dissous (mg L-1) et en 

millisiemens par centimètre pour la conductivité (mS cm-1). 

Les sondes sont rincées à l’eau distillée après chaque manipulation. Les résultats 

obtenus sont reportés sur des fiches préparées avant les sorties. 

Concernant la température de l’air, elle est obtenue à partir de la base de données 

météorologiques "Tutiempo.net" (Site web 2). 

 
3. 2. Paramètres dosés au laboratoire   

Les dosages des éléments nutritifs (nitrates, nitrites, azote ammoniacal et 

orthophosphates) ainsi que les MES et la chlorophylle « a » ont été réalisés au laboratoire. La 

composition et la préparation de l’ensemble des réactifs est rapportée en Annexe 1. Les 

concentrations en µM des éléments dosés ont été calculées d’après les courbes étalons 

préalablement établies au laboratoire. Afin de réaliser les courbes d’étalonnage pour chaque 

paramètre, nous avons préparé des solutions étalons diluées dont la composition et la 

préparation sont représentées dans le même annexe. 
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Le protocole de prélèvement appliqué au cours de cette étude consiste à prélever 1.5 

litre d’eau à partir de chaque site dans des bouteilles en plastique munies d’une étiquette 

sur laquelle sont notés la date, l’heure et le numéro du site de prélèvement. Les différents 

échantillons sont transportés dans une glacière au frais et à l’obscurité. Arrivés au 

laboratoire les échantillons sont filtrés à travers un filtre en microfibre de verre (Whatman 

GF/C, 0.45 µm). Les dosages ont été réalisés sur le filtrat selon les méthodes colorimétriques 

décrites par Aminot et Kérouel (2004a) qui restent jusqu’à présent une des plus rapides                   

et des plus simples pour le dosage des sels nutritifs dans l’eau de mer. 

 
3. 2. 1. Nitrate (azote nitrique NO3

-) 

Cette technique (ISO 7890/1986) qui est une des plus sensibles, a été réalisée selon la 

norme ISO (International Organisation for Standardization) (ISO/TC147, 1994). Elle est basée 

sur la réaction des nitrates avec le diméthyl-2.6 phénol en présence des acides sulfurique et 

orthophosphorique, avec production du nitro-4 diméthyl-2.6 phénol de couleur rose 

crevette. Les étapes du dosage sont comme suit : 

         La réalisation du dosage nécessite la préparation d’une gamme étalon de nitrate,                  

en préparant 5 concentrations (0.2, 0.5, 1, 2 et 5 µM) en fioles  jaugées à partir de la solution 

étalon diluée de nitrate à 50 µM. Les étapes du dosage, appliquées aux filtrats d’échantillons 

et à la gamme étalon, sont comme  suit : 

o  Dans une fiole de 50 ml introduire : 14 ml du mélange acides, 2 ml de l'échantillon 

et 2 ml de diméthyl-2.6 phénol ; 

o Laisser reposer 10 à 60 min. En présence des nitrates dans l’échantillon la couleur 

vire vers le rose crevette ;  

o La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mêmes conditions avec de l'eau 

distillée remplaçant l'échantillon à doser, la densité optique est mesurée à une 

longueur d’onde de λ = 324 nm ; 

o Tracer la courbe étalon et déterminer l’équation de la droite : DO = f 

(concentration en NO3
-) ; 

o A partir des résultats obtenus sur la gamme étalon chacun des échantillons est 

alors déduit ; les concentrations obtenues en NO3
- sont exprimées en µM. 
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3. 2. 2. Nitrite (NO2

-)    

          Le principe de base du dosage des nitrites (NO2
-) est la réaction de Griess où le nitrite 

réagit avec une première amine aromatique pour former un diazoïque qui est couplé à une 

seconde amine aromatique pour produire une coloration rose (Bendschneider et Robinson, 

1952).  

         La réalisation du dosage nécessite la préparation d’une gamme étalon de nitrite,                  

en préparant 4 concentrations (0.1, 0.2, 0.5 et 1 µM) en fioles  jaugées à partir de la solution 

étalon diluée de nitrite à 50 µM. Les étapes du dosage, appliquées aux filtrats d’échantillons 

et à la gamme étalon, sont comme  suit : 

o  Transférer 50 ml de l'échantillon à doser dans un récipient approprié ; 

o  Ajouter 1 ml de la solution de sulfanilamide, mélanger puis attendre 2 à 5 

minutes ; 

o Ajouter 1 ml de la solution de N-(1-naphtyl)-éthylène diamine, mélanger ; 

o  Laisser agir au moins 10 minutes, mais pas plus d’une heure ; 

o La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mêmes conditions avec de 

l'eau distillée remplaçant l'échantillon à doser, la densité optique est mesurée à 

une longueur d’onde de λ = 543 nm ; 

o  Tracer la courbe étalon et déterminer l’équation de la droite : DO = f 

(concentration en NO2
-) ; 

o A partir des résultats obtenus sur la gamme étalon chacun des échantillons est 

alors déduit ; les concentrations obtenues en NO2
- sont exprimées en µM. 

 
3. 2. 3. Azote ammoniacal (NH4

+) 

Pour désigner l’azote ammoniacal on utilise souvent le terme d’ammoniaque qui 

correspond aux formes ionisées (NH4
+) et non ionisées (NH3) de cette forme d’azote (Rejsek, 

2002).  

Le principe de base du dosage est basé sur la réaction de Berthelot où l’ammoniaque 

en milieu basique réagit avec l’hypochlorite pour former une monochloramine, puis 

successivement avec deux molécules de phénol pour former le bleu d’indophénol 

(Solorzano, 1969).  
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La réalisation du dosage nécessite l’élaboration d’une gamme étalon d’ammonium,  en 

préparant 5 concentrations (0.2, 0.5, 1, 2, et 5 µM) en fioles jaugées à partir de la solution 

diluée d’ammonium à 500 µM. Les étapes du dosage, appliquées aux filtrats d’échantillons 

et à la gamme étalon, sont comme suit : 

o  Transférer 100 ml de la solution à doser dans un flacon approprié ; 

o  Ajouter 5 ml de la solution de phénol - nitroprussiate ; 

o   Mélanger, puis ajouter sans attendre 5 ml de la solution complexante au chlore ;       

o Mélanger puis placer les flacons immédiatement à l’abri de la lumière à  

température ambiante pendant au moins 6 heures ; 

o La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mêmes conditions avec de 

l'eau distillée remplaçant l'échantillon à doser, la densité optique est mesurée à 

une longueur d’onde de λ = 630 nm ; 

o  Tracer la courbe étalon et déterminer l’équation de la droite : Absorbance (DO) = f 

(concentration en NH4
+) ; 

o A partir des résultats obtenus sur la gamme étalon, chacun des échantillons est 

alors déduit ; les concentrations obtenues en NH4
+ sont exprimées en µM. 

 
3. 2. 4. Orthophosphates (PO4

3-) 

         Le dosage des orthophosphates a été réalisé selon la méthode d'Hansen et Robinson  

(1953), le principe du dosage est basé sur la réduction des ions orthophosphates avec                      

une solution acide contenant des ions de molybdate et d’antimoine pour former un                  

complexe d’antimonyl-phosphomolybdate, l’addition de l’acide ascorbique donne un 

complexe de molybdène coloré en bleu.  

          La réalisation de ce dosage nécessite l’élaboration d’une gamme étalon 

d’orthophosphate,  cette gamme nécessite la préparation de 4 concentrations  (0.1, 0.2, 0.5 

et 1 µM)  en fioles jaugées à partir de la solution diluée d’orthophosphate à                               

50 µM. Les étapes du dosage, appliquées aux filtrats d’échantillons et à la gamme                 

étalon, sont comme  suit : 
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o  Transférer 50 ml de l'échantillon à doser dans un récipient approprié ; 

o  Ajouter 2 ml de la solution d’acide ascorbique ; 

o  Mélanger et attendre 15 min ; 

o Ajouter 2 ml de la solution acide de molybdène et d’antimoine ; 

o  Laisser agir 5 min ;  

o La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mêmes conditions avec de               

l'eau distillée remplaçant l'échantillon à doser, la densité optique est mesurée                        

à une longueur d’onde  de λ = 880 nm ; 

o  Tracer la courbe étalon et déterminer l’équation de la droite : DO = f 

(concentration en PO4
-3) ; 

o A partir des résultats obtenus sur la gamme étalon d'orthophosphate chacun                       

des échantillons est alors déduit ; les concentrations obtenues en PO4
3- sont 

exprimées en µM. 

 
3. 2. 5. Matières en suspension (MES) 

La connaissance de la qualité des MES est importante pour les milieux aquatiques car 

les particules réduisent la transparence de l’eau et de ce fait la production primaire 

photosynthétique.  

La détermination des MES dans l'eau est réalisée par l'application de la méthode de 

pesée différentielle après filtration de l'échantillon (700 ml d’eau de mer) à l’aide d’un filtre 

en microfibres de verre (Whatman GF/C 47 µm de porosité). Le filtre a été pesé avant et 

après filtration ; la différence de poids permet de connaître le poids sec total des MES dans 

le volume filtré correspondant (Aminot et Chaussepied, 1983).  

 

MES (mg L-1) =  

 

P1 : poids du filtre avant filtration (mg). 

P2 : poids du filtre après filtration (mg). 

V : volume d’eau filtrée (L). 

 

 

 

P2 - P1 

V 
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3. 2. 6. Chlorophylle "a" 

C’est un paramètre clé des études du degré d’eutrophisation de l’eau. La technique est 

basée principalement sur l’extraction et la dissolution du pigment photosynthétique 

représenté par la chlorophylle "a" dans un solvant approprié (acétone à 90%). 

Le Protocole expérimental (est comme suit : 

o Filtrer 700 ml d’eau sur filtre Whatman GF/C; 

o Récupérer le filtre, le plier deux fois et l’introduire dans un tube en polyéthylène 

(enveloppé avec du papier aluminium) qui contient 10 ml d’acétone à 90% ; 

o Déchiqueter le filtre à l’aide d’une baguette en verre, boucher et agiter pour 

disperser les fibres ; 

o Laisser l’extraction acétonique se poursuivre une nuit au réfrigérateur ; 

o Centrifuger les tubes durant une minute à 3000 - 4000 tours, faire tomber les 

fibres de verre qui adhèrent la paroi ; 

o Centrifuger à nouveau 5 à 10 min à 3000 - 4000 tours ; 

o Transférer le surnageant de centrifugation dans la cuve de mesure (par 

aspiration) ; 

o Lire l’absorbance aux trois longueurs d’onde : 630 nm, 647 nm et 664 nm ; 

o L’estimation de la concentration en µg L-1 de la chlorophylle "a" est donnée par 

l’équation trichromatique :  

[Chl a] µg/L = [(11.85 x A664 - 1.54 x A647 - 0.08 x A630) x v] / V x L 

A : absorbance  

v : volume d'acétone (ml). 

V : volume d'eau filtrée (L). 

L : longueur du trajet optique de la cuve de mesure (cm). 

 

3. 3. Niveau d’eutrophisation  

          Pour compléter l’interprétation et notamment mettre en évidence un éventuel 

déséquilibre dans l’apport des nutriments au niveau des sites d’échantillonnage, l’azote 

inorganique dissous a été calculé afin de classer le niveau d’eutrophisation selon l’échelle de 

classification de Wasmund et al. (2001) et qui sont représentés dans  le tableau 3. La 

détermination  de concentration de l'azote inorganique dissous est comme suit :  
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Tableau 3 : Echelle de classification des niveaux trophiques des eaux côtières. 

Niveaux trophiques Azote inorganique dissous  (µM) 

Oligotrophe < 2 

Mésotrophe 2 - 10 

Eutrophe 10 - 60 

Polytrophe > 60 

 

4. Calcul des paramètres biologiques 

Des indices de condition ont été mesurés pour établir de façon précise la condition 

physiologique de S. haemastoma.  

Si les indices de condition ont été surtout développés dans un contexte de  

conchyliculture, pour évaluer l’efficacité de la croissance des coquillages destinés à la 

consommation humaine (Lucas et Beninger, 1985), leur utilisation dans les études de 

biosurveillance et dans les bioessais en écotoxicologie devient de plus en plus fréquente. 

Ils consistent généralement à exprimer la masse de tissus mous de l’animal par rapport 

à la masse totale ou aux mensurations de la coquille.  

Les indices de condition peuvent être affectés par de nombreux paramètres 

(alimentation, température, polluants …) qui seraient dus à une diminution de l’alimentation 

chez les organismes et modifieraient ainsi ses réserves énergétiques (Amiard-Triquet et 

Amiard, 1998).  

 

 

NID = NH4
+ + NO2

- + NO3
- 

 

NID : Concentration de l'azote inorganique dissous (µM). 

NH4
+ : Concentration de l'azote ammoniacal (µM). 

NO2
- : Concentration des nitrites (µM). 

NO3
- : Concentration des nitrates (µM). 
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Ils sont considérés comme des outils d’évaluation intégrés du statut nutritionnel et du 

stress dans le temps (Smolders et al., 2002 ; Nicholson et Lam, 2005). Leur raison d’être en 

écotoxicologie se base en effet sur le principe selon lequel des conditions stressantes – et 

notamment l’exposition aux contaminants – sont responsables d’une déplétion des réserves 

énergétiques, au détriment de la croissance. En principe, des indices plus faibles sont relevés 

dans les groupes expérimentaux soumis aux conditions les plus sévères, soit, généralement, 

les plus contaminés. Ce type de résultat a été obtenu à de nombreuses reprises, chez 

différentes espèces soumises à des scénarios de contamination variés (Timmermans et al., 

1996 ; Cheung et al., 1998 ; Gagné et al., 2002).  

Pour le calcul de ces indices, nous avons procédé par un choix aléatoire de 6 individus, 

pour chaque site d’échantillonnage et pour chaque saison, dont nous avons relevé les 

mensurations et le poids. Les indices de condition calculés sont les suivants : 

 
4. 1. Détermination de l’indice de condition basé sur le poids frais 

L'indice de condition (IC), qui est un indice biométrique très souvent utilisé en 

conchyliculture pour rendre compte du degré de remplissage des coquilles et qualifier l'état 

physiologique de l’animal, est considéré comme l'un des meilleurs indicateurs de l'état 

général des organismes pour les études environnementales (Orban et al., 2002 ; Hyotylanen 

et al., 2002 ; Cartier et al., 2004 ; Lemaire et al., 2006). 

Pour caractériser la biomasse, l’IC présente l’avantage d’être un indice d’état général 

englobant plusieurs facteurs physiologiques (nutrition, reproduction). Dans une étude de 

suivi environnemental telle que la nôtre, ces indices permettent d’évaluer la présence ou 

non de déviations par rapport à une croissance normale. L’IC est la manifestation des 

altérations biochimiques et physiologiques exprimées au niveau de l’organisme. Les résultats 

acquis dans le cadre du programme de surveillance RINBIO ont permis de vérifier qu’une 

relation entre l’IC et la concentration en contaminants existait, quelque soit le secteur et les 

contaminants mesurés (Andral et Alzieu, 2004).  

Pour cette étude, nous avons opté pour l’indice AFNOR (1985), exprimé par 

l’équation :  

IC = [masse de la chair humide (g) / masse totale (g)] x 100  (Hickman et Illingworth, 1980) 
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Figure 14 : Chair humide (a) et masse totale (b) de Stramonita haemastoma. 

 
4. 2. Détermination de l’indice de condition basé sur la longueur de la coquille 

L’indice de condition basé sur la longueur (Fig. 15) témoigne sur la croissance de la 

masse du tissu moue en fonction de la longueur de la coquille (Ernst et al., 1991). Il se calcul 

selon l’équation suivante :  

ICL = [masse de chair humide (g) / longueur3 (cm3)] x 100 

 

 

 

 

 

 

Figure 15 : Mesure de la longueur de Stramonita haemastoma. 

 
4. 3. Détermination de l’indice hépato-somatique 

L’indice hépato-somatique indique les variations de la masse de l’hépatopancréas en 

fonction des activités de détoxication et / ou de déplétion des réserves énergétiques et se 

calcule selon l’équation suivante (Cartier et al., 2004):  

IHS = [masse de la glande digestive (g) / masse totale de la chair humide (g)] x 100 

 

 

 

 

 

Figure 16 : Glande digestive de Stramonita haemastoma. 

(a) (b) 

2.28 cm 2.28 cm 

2.28 cm 
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5. Analyses biochimiques 

5. 1. Dosage des biomarqueurs 

5. 1. 1. Préparation des échantillons 

Dès le retour au laboratoire, les animaux sont disséqués et leurs masses molles totales 

congelées à -20 °C. Après décongélation, les glandes digestives, maintenus à 4 °C pendant 

toute la durée des dosages, sont broyés à l’aide d’un homogénéisateur Ultraturrax dans un 

tampon phosphate (0.1 M, pH 7.5) ; l’homogénat obtenu est centrifugé à 9000 × g pendant 

20 min. Le surnageant, appelé S9, contenant le cytosol, le réticulum endoplasmique, 

l’appareil de Golgi et les protéines cytosoliques est récupéré pour le dosage des 

biomarqueurs. 

La composition et la préparation des produits nécessaires aux dosages sont 

représentées en Annexe 2. 

 
5. 1. 2. Dosage des protéines 

La concentration des biomarqueurs est toujours exprimée par rapport à une quantité 

de protéines. Pour cette raison, il nous a fallu doser la quantité de protéines au niveau de 

nos échantillons. 

Fort recommandée dans les différentes études de biosurveillance pour la 

détermination de la concentration en protéines au niveau des différents échantillons, nous 

avons utilisé la technique de Bradford (1976) basée sur la coloration bleue développée lors 

de la fixation du bleu brillant de Coomassie (G250) sur les groupements cationiques des 

protéines. Pour la réalisation de ce dosage, l’albumine de sérum bovin (BSA), qui est utilisée 

comme protéine standard, est nécessaire à l’élaboration d’une gamme étalon à six points de 

concentrations croissantes (0, 0.1, 0.2, 0.4, 0.6, 0.8 et 1 mg ml-1). Nous avons suivi les étapes 

ci-dessous, pour le dosage des concentrations en protéines au niveau des échantillons ainsi 

que la gamme étalon : 

o Prélever 100 µl de l'échantillon à doser ; 

o Ajouter 5 ml du réactif protéique ; 

o Mélanger au vortex puis laisser reposer 5 min ; 

o Mesurer l’absorbance a une longueur d’onde λ = 595 nm ;  

o Tracer la droite étalon : Absorbance = f (concentration en protéines) ; 
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o A partir des résultats obtenus sur la gamme étalon de BSA, chacun des échantillons 

est alors déduit en tenant compte du facteur de dilution initial ;  

o La quantité en protéines obtenues est exprimée mg ml-1. La représentation 

graphique de la courbe d'étalonnage est représentée en Annexe 2. 

 
5. 1. 3. Dosage du glutathion réduit (GSH) 

Le taux du GSH est estimé selon la méthode de Weckbecker et Cory (1988), basée sur 

l’absorbance de l’acide 2-nitro-5-mercapturique résultant de la réduction de l’acide 5-5’-

dithio-bis-2 nitrobenzoïque (DTNB) par le groupement thiol (SH) du glutathion.  

          La réalisation du dosage nécessite l’élaboration d’une gamme étalon de standards                    

sous forme de glutathion réduit, cette gamme comprend 6 points (0, 20, 40, 60, 80                            

et 100 µmol ml-1). Des dilutions préalables peuvent s’avérer nécessaires afin que les valeurs 

d’absorbance des échantillons soient comprises dans l’intervalle des valeurs d’absorbance                

de la gamme étalon. Nous avons suivi les étapes ci-dessous, pour le dosage des 

concentrations du GSH au niveau des échantillons ainsi que la gamme étalon : 

o  Prélever 0.8 ml de l'échantillon à doser ; 

o  Ajouter 0.2 ml de la solution d’acide sulfosalicilique à 4% ; 

o  Homogénéiser puis laisser reposer dans de la glace pendant 15 min ; 

o  Centrifuger à 10000 tours min-1 pendant 5 min à 0 °C ; 

o  Prélever 0.5 ml du surnageant ; 

o  Ajouter 1 ml du tampon Tris-HCl à l’EDTA ; 

o  Mélanger, puis ajouter 25 µl du réactif d’Ellman ; 

o  Laisser agir 5 min, puis mesurer l’absorbance à une longueur d’onde λ = 412 nm ; 

o  La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mêmes conditions avec du 

tampon Tris-HCl à l’EDTA remplaçant le surnageant ; 

o  Tracer la droite étalon : Absorbance = f (concentration en GSH) ; 

o A partir des résultats obtenus sur la gamme étalon du GSH, chacun des échantillons 

est alors déduit en tenant compte du facteur de dilution initial ;  

o La quantité en GSH est exprimée en fonction de la concentration protéique                         

de l’échantillon en nmol mg-1 de protéines. La représentation graphique de la 

courbe d'étalonnage est représentée en Annexe 2. 
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5. 1. 4. Dosage de la Glutathion S-transférase (GST) 

L'activité spécifique du glutathion S-transférase a été dosée selon la méthode décrite              

par Habig et al. (1974), cette méthode est basée sur la réaction de conjugaison entre la                       

GST et un substrat le 1-Chloro-2, 4-dinitrobenzène (CDNB) en présence d’un cofacteur                      

le glutathion réduit ; leur conjugaison entraîne la formation d’une nouvelle molécule le                                  

1-(S-Glutathionyl)-2,4-dinitrobenzène qui absorbe la lumière à une longueur                   

d'onde de 340 nm. Les étapes du dosage de l'activité spécifique de la GST sont                   

comme suit : 

o Incuber dans un bain-marie le tampon phosphate et les 2 solutions CDNB et GSH  à 

une température de 37 °C ; 

o Introduire dans une cuve en quartz, 840 µl du tampon phosphate, 50 µl de               

la solution CDNB et 10 µl  du surnageant ; 

o Mélanger puis ajouter 100 µl de la solution GSH ; 

o La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mêmes conditions avec du 

tampon phosphate remplaçant le surnageant, la densité optique est mesurée 

toutes les minutes durant 5 minutes à une longueur d’onde λ = 340 nm ; 

o La quantité en GST est exprimée en fonction de la concentration protéique de 

l’échantillon en nmol min-1 mg-1 de protéines. L’activité spécifique de la GST est 

déterminée à l'aide de la formule suivante : 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

AS  = 

AS : Activité spécifique (nmol de CDNB conjugué formé min-1 mg-1 

de protéines). 

∆ DO/min : Différence de la densité optique obtenue après 

hydrolyse du substrat.  

Vt : Volume total où est réalisée la mesure. 

Vs : Volume du surnageant.  

F : Facteur de dilution. 

ℰ : Coefficient d’extinction molaire du CDNB (ℰ = 9,6 mM-1 cm-1). 

L : Longueur de la cuve utilisée (L = 1 cm). 

C protéines : Concentration des protéines (mg L-1). 

 

(∆ DO/min) x Vt x F 

 
    ℰ x L x Vs x C protéines 
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5. 1. 5. Dosage de la catalase (CAT) 

Le  dosage de l'activité spécifique de la catalase a été réalisé selon la méthode décrite 

par Saint-Denis et al. (1998), cette enzyme permet la réduction du peroxyde d’hydrogène 

(H2O2) en eau (H2O) et en oxygène moléculaire (O2), l’activité de la CAT est mesurée par le 

suivi de la variation de la densité optique consécutive à la dismutation du peroxyde 

d’hydrogène (Baumard et al., 1999). Nous avons suivi les étapes ci-dessous : 

o Remplir la cuve en quartz  avec 990 µl du tampon phosphate ; 

o Ajouter 500 µl d'H2O2 à 5% ; 

o Ajouter 10 µl du surnagent ; 

o La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mêmes conditions avec du                      

tampon phosphate remplaçant le surnageant, la densité optique est mesurée toutes 

les 15 secondes durant 1 min à une longueur d’onde λ = 240 nm ; 

o L'activité spécifique de la CAT est exprimée en fonction de la concentration protéique 

de l’échantillon en μmol min-1 mg-1 de protéines. Elle est déterminée à l'aide de la 

formule suivante : 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

5. 1. 6. Dosage du malondialdéhyde (MDA) 

          Le malondialdéhyde a été dosé selon la méthode décrite par Uchiyama et Mihara 

(1978), le principe de ce dosage est basé sur la condensation du MDA en milieu acide et 

chaud avec de l’acide thiobarbiturique pour former un pigment de couleur rose qui peut être 

mesuré par spectrophotométrie (Esterbauer et al., 1992).  

 

AS : Activité spécifique (µmol d'H2O2 réduit min-1 mg-1 de protéines). 

∆ DO/min : Différence de la densité optique obtenue après hydrolyse 

du substrat.  

Vt : Volume total où est réalisée la mesure. 

Vs : Volume du surnageant. 

F : Facteur de dilution. 

  ℰ : Coefficient d’extinction molaire de l'H2O2 (ℰ = - 0,04 mM-1 cm-1). 

L : Longueur de la cuve utilisée (L = 1 cm). 

C protéines : Concentration des protéines (mg L-1). 

 

 

 

 

 

AS = 

(∆ DO/min) x Vt x F 

ℰ x L x Vs x C protéines 
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La réalisation du dosage nécessite l’élaboration d’une gamme étalon de standards sous 

forme de 1, 1, 3, 3 tétra-ethoxypropane, cette gamme comprend 6 points (0, 20, 40, 60, 80 

et 100 nmol ml-1). Le dosage s’applique aux échantillons et à la gamme étalon dont les 

étapes sont comme suit :  

o Prélever 3 ml de l’acide phosphorique à 1% ; 

o Ajouter 1 ml de l’acide thiobarbiturique à 0.6% ; 

o Ajouter 0.5 ml de l'échantillon à doser ; 

o Mélanger puis porter à ébullition à 100 °C  dans un bain-marie pendant 45 min ; 

o Faire refroidir, puis ajouter 4 ml de butanol ; 

o  Mélanger puis centrifuger à 1000 g pendant 10 min ; 

o  Mesurer l’absorbance a une longueur d’onde de λ = 535 nm ; 

o  Tracer la droite étalon : Absorbance = f (concentration du MDA) ;  

o La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mêmes conditions avec du tampon 

KCl à 1.15 % remplaçant le surnageant ; 

o A partir des résultats obtenus sur la gamme étalon, la concentration en MDA  de 

chacun des échantillons est alors déduite ; 

o La quantité en MDA est exprimée en fonction de la concentration protéique                         

de l’échantillon, les résultats sont exprimés en nmol mg-1 de protéines. La 

représentation graphique de la courbe d'étalonnage est représentée en Annexe 2. 

 
5. 1. 7. Dosage de la métallothionéine (Mt) 

Le dosage de la Mt a été réalisé selon la méthode spectrophotométrique de Viarengo 

et al. (1997). La réalisation du dosage nécessite l’élaboration d’une gamme étalon de 

standards sous forme de GSH, cette gamme comprend 6 points (0, 14.4, 28.8, 43.2, 47.6 et 

72 nmol ml-1). Le dosage s’applique aux échantillons et à la gamme étalon dont les étapes 

sont comme suit :  

o  Prélever 1 ml de l'échantillon à doser ; 

o  Ajouter 1.05 ml d’éthanol absolu froid (-20 °C) et  80 µl de chloroforme ; 

o  Mélanger au vortex pendant quelques secondes ; 

o  Centrifuger à 6000 g pendant 10 min à 4 °C ; 

o  Récupérer le surnageant et lui ajouter 3 volumes d’éthanol absolu froid (- 20 °C) ; 

o  Ajouter 1 mg d’ARN et 40 µl d’HCl à 37% ; 
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o  Mélanger au vortex pendant quelques secondes ; 

o  Conserver le mélange à - 20 °C pendant une 1 heure ; 

o  Centrifuger à 6000 g pendant 10 min à 4 °C ; 

o  Eliminer le surnageant ; 

o  Laver le culot avec 3 ml de la solution de lavage ; 

o  Centrifuger à 6000 g pendant 10 min à 4 °C ; 

o  Eliminer le surnageant et faire sécher le culot ; 

o  Ajouter au culot 150 µl de la solution de NaCl et 150 µl de la solution d’HCl qui 

contient l’EDTA ; 

o  Agiter au vortex pendant quelques secondes jusqu'à la remise en suspension 

complète du culot ; 

o  Ajouter 4.2 ml du réactif d’Ellman ; 

o  Centrifuger à 3000 g pendant 5 min ; 

o  Prélever le surnageant ; 

o  Mesurer l’absorbance à une longueur d’onde λ = 412 nm ; 

o  La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mêmes conditions avec du 

tampon d’homogénéisation remplaçant le surnageant ; 

o  Tracer la droite étalon : Absorbance = f (concentration en GSH) ; 

o  A partir des résultats obtenus sur la gamme étalon, chacun des échantillons est 

alors déduit ; 

o  La concentration en Mt est déduite par apport à la quantité de GSH (1 mol de Mt = 

20 mol de GSH).  

o La quantité en Mt est exprimée en fonction de la quantité du tissu homogénéisé, les 

résultats sont exprimés en nmol mg-1 de tissu. La représentation graphique de la 

courbe d'étalonnage est représentée en Annexe 2. 
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5. 2. Extraction et mesure des ETM dans l'eau et dans la glande digestive de                          

S. haemastoma 

5. 2. 1. Principe de fonctionnement du Spectrophotomètre d'absorption atomique 

Les différents cations Cu2+, Zn2+, Cd2+, Pb2+ et Cr2+ sont dosés directement sur les 

minéralisats ou après dilution, à l’aide d’un spectromètre d’absorption atomique type Perkin 

Elmer, marque PinAAcle 900T. Le dosage d’élément par Spectrométrie d’Absorption 

Atomique repose sur le principe qu’un atome soumis à un rayonnement d’énergie E, peut 

passer d’un état fondamental à un état excité, caractérisé par des électrons à un niveau 

d’énergie plus élevé et instable: c’est le phénomène d’absorption. Le retour de l’atome à son 

état fondamental s’accompagne par l’émission d’un rayonnement photonique spécifique 

caractérisé par sa longueur d’onde λ. En pratique, l’absorbance A peut être appréhendée par 

la variation de l’intensité lumineuse à travers la chambre d’atomisation de l’élément à doser: 

A = lg (Φ0 / ΦT) 

Avec Φ0 = Flux incident.  

ΦT= Flux transmis. 

 

Par ailleurs, la loi de Beer-Lambert établit une relation directe entre l’absorbance d’un 

échantillon et sa concentration en élément recherché: 

A= k.l.C 

Avec k: coefficient d’absorption spécifique de l’élément à doser. 

l: trajet optique (cm). 

C: concentration (mg L-1). 

 

Il suffit de tracer une courbe d’étalonnage à l’aide des solutions de concentrations 

connues de même élément, une simple interpolation permet de connaître la concentration. 

La Spectrométrie d’Absorption Atomique utilise trois modes différents pour la 

détermination de la concentration des éléments traces métalliques: mode flamme, mode 

four graphite et générateurs d'hydrures. Les limites de détection varient selon le mode 

utilisé et elles sont considérées précises comparativement aux autres techniques de dosage 

des ETM (Fig. 17). 
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Nos dosages étaient réalisés par spectrométrie d’absorption atomique en mode 

flamme: l’échantillon est aspiré à travers un fin capillaire, cette aspiration s’effectue à l’aide 

d’un gaz (l’air). Le capillaire amène la solution dans le nébuliseur dont le rôle est de produire 

un aérosol solution-gaz dans lequel les gouttes sont les plus fines possible. Le nébulisât est 

mélangé avec un complément d’air et avec le gaz combustible le plus souvent de l’acétylène 

dans une chambre de pré-mélange. C’est ce mélange qui va arriver à la base du brûleur et 

pénétrer ensuite dans la flamme laminaire ou s’effectuera l’atomisation. 

 

Figure 17 : Comparaison des limites de détection entre les différentes techniques 

utilisées pour le dosage des ETM. Flamme AA: Absorption Atomique en mode flamme, 

ICP Emission-Radial: Spectromètre d’émission atomique par plasma à couplage inductif-

observation radiale, ICP Emission-Axial: Spectromètre d’émission atomique par plasma à 

couplage inductif-observation axiale, Hydride Generation AA: spectromètre 

d’absorption atomique couplée à un générateur d’hydrure, GFAA: Absorption Atomique 

en mode four graphite, ICP-MS: Spectromètre de masse couplée à un plasma inductif. 

 

Dans la flamme se produit l’évaporation du solvant, la fusion puis l’évaporation des 

composés métalliques, et enfin une dissociation moléculaire libérant les atomes qui peuvent 

être alors absorbées (Fig. 18). Les photons absorbés étant caractéristiques des éléments 

étudiés, et leurs quantités étant proportionnelle au nombre d’atomes de l’élément, 

l’absorption permet de mesurer les concentrations des éléments dosés.  
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La forme laminaire de la flamme permet d’allonger le chemin optique au travers de 

l’atomiseur, la plus couramment utilisée est la flamme air-acétylène. Pour quelques 

éléments traces métalliques nécessitant une température d'atomisation plus élevée, la 

flamme acétylène-protoxyde d'azote est utilisée. Cependant, la durée du passage de 

l’échantillon dans la flamme est très courte ou seule une fraction de celui-ci est atomisée, ce 

qui limite la sensibilité de la méthode. La limite de détection en Spectrométrie d’Absorption 

Atomique mode flamme est de l’ordre de µg L-1 (Tab. 4). 

 

 

Figure 18 : Composantes d'un Spectromètre d'Absorption Atomique. 

 

Tableau 4 : Limite de détection en mode flamme pour les éléments dosés par le 

Spectromètre d’Absorption Atomique type Perkin Elmer, marque PinAAcle 900T. 

Éléments Longueur d’onde 
(nm) 

Linéaire jusqu’à 
(mg L-1) 

Limite de détection 
(mg L-1) 

Cu2+ 324.75 5 0.077 

Zn2+ 213.86 1 0.018 

Cd2+ 228.80 2 0.028 

Pb2+ 283.31 20 0.45 

Cr2+ 357.87 5 0.025 
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Pour chaque élément métallique, on prépare une gamme étalon à partir d’une solution 

mère Perkin Elmer selon les recommandations du fabricant. En effet, les étalons de chaque 

métal sont préparés à partir d’une solution mère de 1000 mg L-1. Les points de gammes, les 

gaz utilisés, les longueurs d'ondes, le nébuliseur, la concentration caractéristique, la linéarité 

de la courbe d'étalonnage, la limite de détection, etc. varient avec la nature de l’élément 

dosé (Bankaji, 2015). 

➢ Cuivre : 5 points de gamme sont utilisés: 0 ; 1 ; 2 ; 4 et 5 mg L-1, flamme en air-

acétylène. 

➢ Zinc : 4 points de gamme à savoir 0 ; 0.25 ; 0.5 et 1 mg L-1, flamme en air-acétylène. 

➢ Cadmium : 5 points de gamme sont utilisés: 0 ; 0.5 ; 1.0 ; 1.5 et 2.0 mg L-1, flamme 

en air-acétylène. 

➢ Plomb : 5 points de gamme sont utilisés: 0 ; 5 ; 10 ; 15 et 20 mg L-1, flamme en air-

acétylène. 

➢ Chrome : 5 points de gamme sont utilisés: 0 ; 1 ; 2 ; 3 et 5 mg L-1, flamme en air-

acétylène. 

 

5. 2. 2. Méthode de dosage des ETM 

L'extraction des ETM (Cu, Zn, Cd, Pb et Cr) à partir de la glande digestive a été réalisée 

par une attaque nitro-perchlorique (HNO3/HClO4; 4 v/1 v) à chaud. En effet, 50 mg de 

poudre fine de la glande digestive, préalablement desséchée dans l’étuve à 60 °C pendant  

72 h, est placée en présence de 8 ml du mélange d'acide nitro-perchlorique dans des flacons 

en téflon. Au terme de 2 h de minéralisation à 110 °C, on rajoute 50 ml d'acide nitrique à 

0.5%. Les solutions ainsi obtenues sont filtrées et maintenues à froid (4 °C) jusqu'au moment 

du dosage. Les ETM sont dosés directement sur les minéralisats ou après dilution à l’aide 

d’un spectrophotomètre d'absorption atomique en type Perkin Elmer (PinAAcle 900T, USA) 

en mode flamme (Fig. 19). Cependant la mesure des ETM dans l'eau de mer a été 

directement réalisée sans addition d'acide nitrique. Pour chaque élément métallique, on 

prépare une gamme étalons à partir d'une solution mère Perkin Elmer de 1000 mg L-1 

(Bankaji et al., 2016). Les résultats sont exprimés en mg g-1 de poids sec pour la glande 

digestive et en mg L-1 pour l'eau de mer. 
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Figure 19 : Spectrophotomètre d'absorption atomique en type Perkin Elmer (PinAAcle 900T, 

USA). 

 

6. Détermination du niveau de pollution   

La qualité des milieux marins côtiers peut être évaluée par plusieurs moyens. Diverses 

méthodes biologiques d'alerte précoce ont été mises au point pour détecter, quantifier et 

identifier les changements spatiaux et temporels de la qualité des eaux côtières (Banni et al., 

2005). L'évolution du niveau de pollution a été déterminée par le calcul de l’indice de 

pollution multibiomarqueurs (MPI), il permet de convertir les valeurs de tous les 

biomarqueurs étudiés en un indice global afin de donner une idée relative du niveau de 

pollution subi par les organismes aquatiques (Aarab et al., 2004). La détermination du MPI a 

été réalisée selon les étapes décrites par Narbonne et al. (1999), les variables suivantes sont 

alors calculées pour chacun des biomarqueurs : 

o Amplitude de réponse (RR) = Valeur maximale - valeur minimale 

o Intervalle de confiance (IC) à α = 0.05 

o Facteur de discrimination (DF) = (RR + IC) /IC 

o Niveau de discrimination (DL) = DF ± 1 

 

         Une fois les niveaux de discrimination déterminés pour chacun des biomarqueurs, des 

indices de réponse (IR) sont attribués pour chaque biomarqueur selon le tableau de 

discrimination (Tab. 5) de Narbonne et al. (1999). 
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Tableau 5 : Indice de réponse des biomarqueurs en fonction du niveau de discrimination. 

 
Niveau de discrimination 

1 2 3 4 5 

Indice de réponse 

(IR) 

4 8    

3 6 10   

2 4 7 12  

1 2 4 8 14 

 

          Le calcul de l'MPI consiste alors à effectuer la somme des indices de réponse pour                   

les différents biomarqueurs, ensuite une couleur représentative d’un niveau de pollution lui 

est associée. Les cinq niveaux de pollution proposés par Narbonne et al. (1999) sont 

représentés dans le tableau 6. 

 

Tableau 6 : Niveau de pollution. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

7. Analyse statistique 

L’analyse statistique des résultats a été réalisée à l’aide du logiciel R (R Core Team, 

2014). La condition de la normalité des distributions a été vérifiée au préalable par 

l'application du test de Shapiro-Wilk ; les distributions étant la plupart du temps 

asymétriques, ce qui nous a menés à choisir des alternatives non-paramétriques pour 

l’analyse statistique.  

 

MPI Niveau de pollution Couleurs 

01 - 19 Niveau 1 : Environnement non pollué   

20 - 29 Niveau 2 : Environnement peu pollué  

30 - 39 Niveau 3 : Environnement modérément pollué  

40 - 49 Niveau 4 : Environnement sensiblement pollué  

50 - 59 Niveau 5 : Environnement fortement pollué  
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Les données sont représentées par la moyenne plus ou moins erreur standard (m ± se). 

Les comparaisons inter-sites et inter-saisons ont été effectuées à l’aide du test non 

paramétrique Kruskal-Wallis.  

Ce dernier a été suivi par l’application du test de Dunn (comparaisons par paires) en 

cas de rejet de l’hypothèse par le test de Kruskal-Wallis. Le niveau de significativité a été 

établi à P < 0.05. 

De plus, l’analyse en composantes principales (ACP) a été réalisée en utilisant le 

package FactoMineR (Husson et al., 2014) sur les données normalisées, dont l’objectif est de 

caractériser par une approche multivariée la structuration des variations spatiotemporelles 

au niveau du littoral Est algérien. 

Enfin, un dendrogramme basé sur une classification ascendante hiérarchique a été 

tracé afin de mieux visualiser les similitudes entre les trois sites étudiés.  
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Partie 1. Analyse des paramètres physicochimiques et des ETM dans l’eau 

Les résultats des analyses physico-chimiques ainsi que des ETM de l’eau de mer dans 

les trois sites situés au niveau du littoral Nord-Est Algérien sont présentés ci-dessous. 

 
1. Description statistique : Variations inter-sites et saisonnières 

1. 1. Paramètres mesurés in situ 

1. 1. 1. Température de l’air (Tair) 

Les températures moyennes de l’air sont très rapprochées dans l’ensemble des trois 

sites de prélèvement (Tab. 7 et Fig. 20), elles varient entre 21.25 ± 3.71 °C (Site 1) et 24.75 ± 

2.50 °C (Site 2) avec un maximum de 30.00 °C dans le site 2. Cependant, elles présentent des 

fluctuations saisonnières (Tab. 8 et Fig. 20) avec des valeurs comprises entre 17.67 ± 3.38 °C 

relevées en hiver et 28.00 ± 0.00 °C rencontrées en été. 

 
Tableau 7 : Description statistique des variables spatiales pour les températures de l’air      
                      (°C). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 21.25   3.71 11.00 28.00 

Site 2 24.75   2.50 20.00 30.00 

Site 3 24.25   1.44 22.00  28.00   

 

Tableau 8 : Description statistique des variables temporelles pour les températures de l’air  
                      (°C). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 26.67 1.67 25.00  30.00   

Hiver 17.67 3.38 11.00  22.00 

Printemps 21.33   0.33 21.00  22.00   

Eté 28.00 0.00 28.00 28.00 
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Figure 20 : Variation inter-sites et saisonnière de la température de l’air. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Les résultats du test Kruskal-Wallis relatifs à la comparaison des variables pour les deux 

facteurs : « site » et « saison » indiquent qu’il y a une différence significative entre les 

moyennes de la Tair enregistrées durant les quatre saisons et une absence de différences 

significatives entre les sites d’étude. 

Le test de Dunn nous permet de classer les saisons en trois groupes : le groupe "a" 

représentant l’hiver, le groupe "b" qui correspond à l’été et le groupe "ab" qui rassemble le 

printemps et l’automne (Fig. 20). 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis de la Température de l’air (Comparaison inter-sites et 
inter-saisons) : 
 

Variable Comparaison  

Tair Inter-sites χ2= 0.483          ddl=  2      p-value= 0.79      n.s. 

Inter-saisons χ2= 8.8447      ddl=  3     p-value= 0.03         d.s. 

 
d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05) et n.s. une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
 
 
 
 

a 
a a 

a 
ab 

b 

ab 
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1. 1. 2. Température de l’eau (T) 

Les valeurs thermiques des eaux affichent des variations similaires dans l’ensemble des 

trois sites de prélèvement (Tab. 9), elles varient entre 22.73 ± 2.72 °C (Site 1) et 23.65 ± 2.92 

°C (Site 2) avec un maximum de 27.80 °C enregistré au niveau du site 2 et un minimum de 

15.00 °C enregistré au  niveau des sites 1 et 2. Cependant, elles présentent des fluctuations 

saisonnières (Tab. 10) avec des valeurs comprises entre 15.50 ± 0.50 °C relevées en hiver et 

27.27 ± 0.27 °C rencontrées en été. 

  
Tableau 9 : Description statistique des variables spatiales pour les températures de l’eau  
                     (°C). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 22.73 2.72 15.00  27.00 

Site 2 23.65   2.92 15.00  27.80 

Site 3 22.90 2.26 16.50  27.00 

 
Tableau 10 : Description statistique des variables temporelles pour les températures de l’eau   
                       (°C). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 25.63 0.47 24.70  26.20   

Hiver 15.50 0.50 15.00  16.50   

Printemps 23.97   0.83 22.90  25.60   

Eté 27.27 0.27 27.00  27.80   

 
Les distributions de la variable Température de l’eau selon les sites (Fig. 21) présentent 

des dispersions similaires et plus étalées alors qu’elles présentent plus de variations et sont 

un peu dispersées selon les saisons (Fig. 21), ce qui suggère que la température de l’eau a 

connu des fluctuations saisonnières importantes. 
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Figure 21 : Variation inter-sites et saisonnière de la température de l’eau. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Les résultats du test Kruskal-Wallis relatifs à la comparaison des variables pour les deux 

facteurs : « site » et « saison » montrent qu’il n’existe pas des différences significatives inter-

sites pour la variable T, il semblerait que l’effet du facteur « site » n’est pas marqué ; et des 

différences significatives d’une saison à une autre, ceci nous conduit à dire que la variation 

saisonnière de la Température de l’eau est liée, essentiellement, à la notion de temps, mais 

pas à celle des sites d’échantillonnage. 

Le test de Dunn nous permet de classer les saisons en trois groupes : le groupe "a" 

représentant l’hiver, le groupe "b" qui correspond à l’été et le groupe "ab" qui rassemble le 

printemps et l’automne (Fig. 21). 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis de  la température de l’eau (Comparaison inter-sites et 
inter-saisons) : 
 

Variable Comparaison  

T Inter-sites χ2= 0.35827 ddl=  2      p-value= 0.836        n.s. 

Inter-saisons χ2= 10.045   ddl=  3     p-value= 0.01819       d.s. 

 
d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05) et n.s. une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
 
 

a a a 

a 

ab 

b 
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La température de l'eau est un facteur déterminant de l'état des eaux de surface, car 

elle est l’un des principaux régulateurs des processus vitaux qui s'y déroulent. C'est en effet 

d'elle que dépendent tous les processus métaboliques: la durée, l'évolution et la vitesse de 

croissance, ainsi que la composition des biocénoses. 

Aussi, la température est un facteur écologique important, elle joue un rôle 

fondamentale dans la répartition des espèces et la limitation de certaines activités 

biologiques (Rodier, 1996). Elle contrôle l’intensité de la reproduction (la quantité des 

gamètes produits) (Mackie et Scloesse, 1996) et stimule le processus de la gamétogenèse en 

corrélation avec d’autres facteurs ce qui entraîne des variations dans les taux 

d’accumulation des polluants (Tran et al., 2001; Tran et al., 2002).  

Elle agit sur la densité, la viscosité, la solubilité des gaz dans l’eau (notamment celle de 

l’oxygène), la dissociation des sels dissous, de même que sur les réactions chimiques et 

biochimiques, le développement et la croissance des organismes vivant dans l’eau et 

particulièrement les microorganismes (Hceflcd, 2006).  

De plus, la variation de la température a des effets sur tous les autres paramètres 

mesurés comme le pH, la conductivité électrique, le taux des sels dissous comme elle aura 

un effet sur toutes les réactions de dégradation, de minéralisation des matières organiques 

et le développement des micro-organismes responsables ou non de ces transformations.  

L'accroissement de la température favorise avec d'autres facteurs la productivité 

primaire et donc une augmentation de nourriture pour la faune aquatique (Bremond et 

Vuichard, 1973). 

Dans les trois sites d’étude, les résultats obtenus montrent que la température ne 

présente pas de grandes variations. Cependant, les valeurs thermiques des eaux montrent 

l’existence d’un cycle saisonnier typiquement méditerranéen. Les fluctuations de ce 

paramètre abiotique sont en relation avec les conditions climatiques locales et plus 

particulièrement avec la température de l’air. D’après Vincke (1982) les températures les 

plus basses sont observées en hiver et les plus élevées en été.  
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La température est l’un des paramètres physico-chimiques les plus sensibles aux 

modifications naturelles, elle varie en fonction de la température extérieure (l’air), des 

saisons, de la nature géologique du sol et de la profondeur du niveau d’eau par rapport à la 

surface du sédiment (Rodier et al., 2005) ; et aux modifications anthropiques comme le cas 

des rejets des eaux usées.  

Les résultats obtenus correspondent avec les travaux réalisés au niveau du littoral 

Nord-Est algérien (Ounissi et Frehi, 1999 ; Khelifi-Touhami et al., 2006 ; Frehi et al., 2007 ; 

Khati-Hadj Moussa, 2009 ; Boumaza, 2014 ; Hadjadji et al., 2014 ; Ounissi et al., 2014 ; 

Hidouci, 2015 ; Kadri et al., 2015 ; Boutabia-Trea, 2016 ; Amri et al., 2017b ; Bouzenda et al., 

2017) et du littoral oranais (Rouane-Hacene, 2013). 

 
1. 1. 3. pH 

Concernant le pH, les données analytiques permettent d'enregistrer des valeurs 

moyennes similaires entre les trois sites (Tab. 11 et Fig. 22), elles sont comprises entre 8.51 ± 

0.09 (Site 3) et 8.58 ± 0.06 (Site 1) avec un minimum de 8.24 (Site 3) et un maximum de 8.66 

(Site 1), ce qui marque un pH alcalin dans tous les sites étudiés. Aussi les valeurs moyennes 

sont très  proches d’une saison à une autre (Tab. 12 et Fig. 22), elles oscillent dans un 

intervalle de 8.51 ± 0.07 au printemps et 8.59 ± 0.04 en automne. 

 
Tableau 11 : Description statistique des variables spatiales pour le pH. 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 8.58 0.06 8.42   8.66   

Site 2 8.54   0.04 8.47   8.65   

Site 3 8.51 0.09 8.24   8.64   

 

Tableau 12 : Description statistique des variables temporelles pour le pH. 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 8.59 0.04 8.52   8.66   

Hiver 8.52 0.14 8.24   8.66   

Printemps 8.51   0.07 8.42   8.64   

Eté 8.56 0.05 8.47   8.63   
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Figure 22 : Variation inter-sites et saisonnière du pH. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Le test de Kruskal-Wallis indique qu’il n’existe pas de différences significatives  entre 

les sites d’étude ainsi que les saisons. 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis du pH (Comparaison inter-sites et inter-saisons) :  

Variable Comparaison  

pH Inter-sites χ2= 0.87807  ddl= 2      p-value= 0.6447        n.s. 

Inter-saisons χ2= 1.3766    ddl= 3      p-value= 0.711           n.s. 

n.s. indique une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
Le pH ou l’expression de l'acidité du milieu, compte parmi les paramètres 

physicochimiques qui conditionnent le milieu aquatique, et influence un grand nombre de 

processus biologiques et chimiques (Pezo et al., 1985). Le pH de l’eau mesure la 

concentration des protons H+ contenus dans l’eau. Il résume la stabilité de l’équilibre établi 

entre les différentes formes de l’acide carbonique et il est lié au système tampon développé 

par les carbonates et les bicarbonates qui confèrent un développement favorable à la vie 

aquatique (Ezzaouaq, 1991; El Blidi et al., 2003; Himmi et al., 2003). Il est lié aux variations 

de la température, de la salinité, de l’oxygène dissous, du taux de CO2 et des terrains 

traversés (Ben Bouih, 2000).  
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Dans la plupart des eaux naturelles, le pH est compris habituellement entre 6 et 8.5 

alors que dans les eaux tièdes, celui-ci est compris entre 5 et 9 (Hceflcd, 2007). En mer le pH 

reste ainsi tamponné dans une fourchette de l’ordre de 8 à 8.3. Cependant, il peut être 

affecté par des processus naturels comme la pousse du phytoplancton consommateur du 

CO2, la minéralisation de la matière organique productrice du CO2, du mélange avec les eaux 

douces, l’accumulation de la matière organique d’origine continentale et la contamination 

par des rejets urbains ou industriels (Aminot et Keroual, 2004b).  

Dans le cas des sites étudiés, les valeurs enregistrées témoignent d’une légère 

alcalinité du milieu. Les données collectées ne montrent pas une variation entre les trois 

sites, et présentent généralement des valeurs similaires, l’alcalinité des différents sites 

d’étude enseigne une bonne qualité du milieu pour la biodiversité et la production des faune 

et flore aquatiques, car selon Barnabé (1991) et Rodier et al. (2005), les eaux côtières 

méditerranéennes ont un pH naturellement basique qui varie entre 7.9 et 8.3, la tendance 

basique du pH est rencontrée dans toutes les eaux.  

Ces observations ont été signalées au niveau du littoral Nord-Est Algérien (Gueddah, 

2003 ; Gueddah, 2006 ; Kara, 2007; Bentayeb et Mechtouf, 2007 ; Benchikh, 2009 ; Sifi, 

2009 ; Allouti, 2011 ; Kadri et al., 2015 ; Amri et al., 2017b), ainsi qu’au niveau du littoral 

algérois (Rouibah et al., 2005; Bachari-Houma, 2011) et du littoral oranais (Rouane-Hacene, 

2013). 

 
1. 1. 4. Salinité (Sal) 

La salinité, montre une variation entre les sites étudiés (Tab. 13 et Fig. 23). Nous avons 

relevé des valeurs moyennes de l’ordre de 31.42 ± 2.29 PSU dans le site 2 et  36.98 ± 0.22 

PSU dans le site 3. 

La période printanière est caractérisée par les moyennes de salinité les plus basses 

avec 31.37 ± 3.25 PSU (Tab. 14 et Fig. 23), alors que les valeurs moyennes les plus élevées 

sont relevées en période hivernale avec 36.47 ± 0.09 PSU. 
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Tableau 13 : Description statistique des variables spatiales pour la salinité (PSU). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 35.23 1.16 32.10  37.40   

Site 2 31.42   2.29 25.40  36.30 

Site 3 36.98 0.22 36.60  37.40   

 

Tableau 14 : Description statistique des variables temporelles pour la salinité (PSU). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 35.97 1.43 33.10  37.40   

Hiver 36.47 0.09 36.30  36.60   

Printemps 31.37   3.25 25.40  36.60 

Eté 34.37 1.87 30.90  37.30   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 23 : Variation inter-sites et saisonnière de la salinité. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Le test de Kruskal-Wallis indique qu’il y a une différence significative entre les 

moyennes de la salinité enregistrées dans les sites d’étude et une absence de différences 

significatives entre les saisons.  

 

a 
a 

a 
a 

b 
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Le test de Dunn nous permet de grouper les trois sites en trois groupes "a", "b" et "ab" 

correspondant au site 2, site 3 et site 1, respectivement (Fig. 23). 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis de la salinité (Comparaison inter-sites et inter-

saisons) :  

Variable Comparaison  

Sal Inter-sites χ2= 6.3037    ddl= 2      p-value= 0.04277          d.s. 

Inter-saisons χ2= 2.9824    ddl= 3      p-value= 0.3943            n.s. 

d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05) et n.s. une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
La salinité désigne la quantité de sels dissous dans un liquide, il ne faut pas le 

confondre avec la dureté de l'eau qui est relative à son dosage en calcium et magnésium. Le 

chlorure de sodium (NaCl) n'est qu'un des très nombreux sels composant la solution. C'est le 

caractère essentiel de l'eau de mer.  

Les résultats obtenus montrent l’inexistence d’une différence entre les saisons 

étudiées avec une baisse non significative de la salinité au printemps qui serait due à 

l’arrivée des eaux douces continentales qui sont en liaison avec l’abondance des pluies qui 

diluent l’eau de mer.  

Nous notons aussi une différence significative enregistrée entre les trois sites d’étude, 

où la diminution de la salinité au niveau du site 2 peut être due à son rapprochement au 

canal Messida qui est caractérisé par une salinité basse. Les eaux du canal présentent une 

salinité basse dans sa partie Sud et montrent ainsi l’absence d’infiltration de sels dans cette 

zone. Dans la partie Nord du canal, la salinité y est relativement assez élevée en période 

estivale du fait de l’importance des échanges avec la mer qui charrie de fortes quantités de 

matières minérales. Cette différence, entre la partie Sud et Nord du canal, serait en relation 

avec le degré de dénivellation du lit du canal.  

Selon Aminot et Kérouel (2004b), la salinité de la mer méditerranée est de l’ordre de 

38-39 PSU ; elle est moins salée que la mer rouge (36-47 PSU), mais plus salée que la mer 

baltique (< 15 PSU) et la mer noire (18-22 PSU).  
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La salinité mesurée dans les différents sites de prélèvement semble être en accord 

avec les moyennes observées en mer Méditerranée et avec celles mesurées habituellement 

sur les côtes algériennes : le golfe d’Annaba (Ounissi et Frehi, 1999 ; Frehi et al., 2007 ; 

Boumaza, 2014 ; Hadjadji et al., 2014 ; Ounissi et al., 2014 ; Hidouci, 2015 ; Kadri et al., 

2015 ; Boutabia-Trea, 2016 ; Amri et al., 2017b), le golfe de Skikda (Bouhayene, 2015), le 

littoral algérois (Bachari-Houma, 2009 ; Grimes, 2010) et le littoral oranais (Rouane-Hacene, 

2013).  

 
1. 1. 5. Oxygène dissous (Oxy) 

Les concentrations en oxygène dissous ont permis d’enregistrer des moyennes 

similaires entre les trois sites (Tab. 15 et Fig. 24) comprises entre 9.66 ± 0.28 mg L-1 (Site 2) 

et 12.42 ± 1.41 mg L-1 (Site 3) avec une concentration minimale de 9.00 mg L-1 et une 

concentration maximale de 15.16 mg L-1 dans le site 3. 

Concernant les résultats des concentrations moyennes saisonnières (Tab. 16 et Fig. 

24), ils oscillent de 10.00 ± 0.72 mg L-1 en automne à 12.41 ± 1.78 mg L-1 au printemps. 

 

Tableau 15 : Description statistique des variables spatiales pour l’oxygène dissous (mg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 11.27 0.62 10.17  12.98   

Site 2 9.66   0.28 9.09  10.43   

Site 3 12.42 1.41 9.00  15.16   

 
Tableau 16 : Description statistique des variables temporelles pour l’oxygène dissous  

                       (mg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 10.00 0.72 9.00  11.40   

Hiver 11.74 1.26 10.43  14.25   

Printemps 12.41   1.78 9.09  15.16   

Eté 10.32 0.51 9.52  11.27   
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Figure 24 : Variation inter-sites et saisonnière de l’oxygène dissous. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Le test de Kruskal-Wallis relatif à la comparaison de la variation de la concentration de 

l’oxygène dissous, a révélé l’absence de différences significatives aussi bien entre les sites 

d’étude et les saisons. 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis de l’oxygène dissous (Comparaison inter-sites et inter-

saisons) :  

Variable Comparaison  

Oxy Inter-sites χ2= 3.5          ddl= 2      p-value= 0.1738          n.s. 

Inter-saisons χ2= 6.8913   ddl= 3      p-value=  0.07545     n.s. 

n.s. indique une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
La quantité d’oxygène dissous dans l’eau est nécessaire à l’oxydation des matières 

organiques essentielles à la vie aquatique en tant que nourriture (Tran et al., 2001; Tran et 

al., 2002).  

La turbulence des eaux favorise l'augmentation de la concentration en matières en 

suspension, mais aussi la solubilisation de l'oxygène. L'oxygène dissous joue un rôle 

écologique plus direct en milieu aquatique qu'en milieu aérien. Sa présence dans les eaux de 

surface joue un rôle prépondérant dans l'autoépuration des charges polluantes et donc dans 

le maintien de la vie aquatique (Rodier, 1996). 
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Au niveau des zones côtières et dans les conditions normales la quantité d’oxygène 

dissoute en eau de mer serait d’environ de 8.6 mg L-1 (Davis, 1975), sa disponibilité pour les 

organismes aquatiques dépend d’un certain nombre de facteurs qui agissent sur la solubilité 

(Davis et al., 1963). 

Trois facteurs influencent les variations de concentration en oxygène dans l'eau: la 

production d'O2 par photosynthèse; la respiration entraînant une consommation de l'O2; la 

ré-aération, c’est-à-dire les échanges entre l'eau et l'air qui sont d'autant plus rapides que la 

surface de l'eau est agitée (Hubiche, 2002). 

L’oxygène dissous de l’eau de mer dans le site 2, qui est très proche de la partie Nord 

du canal Messida, révèle des valeurs moyennes basses qui seraient liées aux charges en 

matière organique biodégradable. Les apports en matières organiques fermentescibles vont 

subir une oxydation qui se traduira par une consommation accrue de l’oxygène menant à 

une baisse de sa concentration dans l’eau. Cette diminution traduit une légère dégradation 

de la qualité de l’eau qui a pour conséquence une altération de l’activité biologique 

aquatique.  

L’oxygène est l’un des paramètres particulièrement utile pour l’eau et constitue un 

excellent indicateur de sa qualité. C’est l’un des paramètres les plus sensibles à la pollution. 

Sa valeur nous renseigne sur le degré de pollution et par conséquent sur le degré de 

l’autoépuration (Hceflcd, 2007). En effet, la dégradation de la matière polluante provoque 

une diminution de la concentration en oxygène dissous dans le milieu produisant un 

déséquilibre dans le maintien et le développement de la flore et la faune aquatique (Afri-

Mehennaoui, 1998).  

Les relevés des concentrations en oxygène dissous mettent en évidence l’existence de 

valeurs légèrement élevées en période hivernale et printanière par rapport aux périodes 

estivale et automnale. Ces variations seraient directement liées aux variations saisonnières 

de la température de l’eau qui conditionnent le processus de solubilité de l’oxygène. 

L’augmentation du taux d’oxygène dissous de l’eau, en période hivernale et 

printanière, résulte de la baisse de la température (Hébert et Légaré, 2000), ainsi que les 

agitations mécaniques provoquées par le vent qui représentent le principal facteur de 

brassage des eaux (Millet, 1989 ; Belaud, 1996 ; Schlumberger, 2002).  
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La confirmation est apportée par Bricker et al. (1999), qui conclut que la baisse de la 

température de l’eau, l’augmentation de l’interface air-eau et le brassage engendré par 

l’hydrodynamisme important en période hivernale, sont à l’origine d’une meilleure 

oxygénation de l’eau.  

L’activité photosynthétique du printemps enrichie ces eaux en oxygène dissous. Par 

contre, l’augmentation de l’activité des microorganismes durant l’été est accompagnée par 

une consommation d’oxygène et libération du CO2 et par conséquent une diminution du 

taux d’oxygène dissous (Harach-Rass et al., 2012). Aussi, pendant la saison estivale, le 

réchauffement de l’eau provoque une diminution de la dissolution de l’oxygène dissous, 

aggravée par une augmentation de la consommation de l’oxygène par les organismes vivants 

et une chute de la vitesse des vents. Cette hypothèse est confirmée par l’étude de Tarsila et 

al. (2006), en soulignant que lorsque l’eau de mer est froide, elle présente une solubilité plus 

élevée en oxygène.  

Donc, la baisse du taux d’oxygène dissous relevé en période estivale serait, en 

revanche, liée non seulement à la forte élévation de la température mais aussi à la 

respiration des organismes aquatiques vivants (faune, flore immergée) et au calme 

hydrodynamique, qui empêche le brassage de l’eau (Lacaze, 1996). A cela s’ajoute la 

dégradation bactérienne des détritus qui consomment énormément d’oxygène, à raison de 

1g d’O2 Kg-1 de matière sèche. Cette consommation sera plus importante avec 

l’augmentation de la température (Belaud, 1996).  

Nos résultats sont conformes à ceux trouvés dans le littoral Nord-Est algérien par Kadri 

et al. (2015), Boutabia-Trea (2016) et Amri et al. (2017b).  

Dans les estuaires bretons, Beaupoil et Bornens (1997) ont fixé, après une étude 

concernant l’effet des hypoxies sur la faune, les seuils en oxygène dissous suivants : 

supérieurs à 5 mg L-1 (qualité excellente à acceptable), de 3 à 5 mg L-1 (qualité moyenne à 

médiocre), de 2 à 3 mg L-1 (qualité mauvaise à très mauvaise), de 1 à 2 mg L-1 (hors classe 

niveau 1), inférieur à 1 mg L-1 (hors classe niveau 2). Ce qui nous permet de dire que, durant 

la période d’étude, les eaux du littoral Nord-Est algérien, présentent une qualité excellente à 

acceptable du fait que les concentrations en oxygène dissous relevées dépassent le plus 

souvent 5 mg L-1.  
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1. 1. 6. Conductivité (Cond) 

L’examen des tableaux (17 et 18) et la figure 25 fait ressortir que les valeurs moyennes 

de la conductivité varient de 47.35 ± 5.77 mS cm-1 dans le site 2 à 55.95 ± 0.18 mS cm-1 dans 

le site 3. Les valeurs moyennes saisonnières maximales sont relevées en automne avec 56.17 

± 0.15 mS cm-1 et les valeurs moyennes les plus basses sont enregistrées au printemps avec 

45.30 ± 7.28 mS cm-1. 

 
Tableau 17 : Description statistique des variables spatiales pour la conductivité (mS cm-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 53.40 1.66 49.20  56.20   

Site 2 47.35 5.77 31.20  55.90 

Site 3 55.95 0.18 55.50  56.40   

 
Tableau 18 : Description statistique des variables temporelles pour la conductivité (mS cm-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 56.17 0.15 55.90  56.40   

Hiver 55.77 0.19 55.40  56.00   

Printemps 45.30 7.28 31.20  55.50 

Eté 51.70 2.62 46.90  55.90   

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 25 : Variation inter-sites et saisonnière de la conductivité. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 
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Le test de Kruskal-Wallis relatif à la comparaison de la variation de la conductivité 

indique qu’il n’existe pas de différences significatives entre les sites d’étude et les saisons. 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis de la conductivité (Comparaison inter-sites et inter-

saisons) :  

Variable Comparaison  

Cond Inter-sites χ2= 3.9007    ddl= 2        p-value= 0.1422      n.s. 

Inter-saisons χ2= 6.8913     ddl= 3        p-value= 0.07545    n.s. 

n.s. indique une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
La conductivité de l’eau montre des fluctuations saisonnières non significatives, les 

valeurs sont légèrement élevées en automne et un peu plus basses au printemps. Ces 

variations s’expliqueraient par la forte évaporation et le faible débit de l’eau en période 

sèche (El Morhit et al., 2008) et le phénomène de dilution en période humide (Nassali et al., 

2005). Nous notons aussi une similitude dans l’évolution de la conductivité au niveau des 

trois sites avec une légère diminution de ce paramètre relevée au site 2. Ces fluctuations 

pourraient être en relation avec l’alternance de mouvement des échanges entre le canal et 

la mer illustrés par le flot (mer-canal) et le jusant (canal-mer).  

Selon Rodier et al. (2005), la variation de la conductivité est induite par la présence, 

dans le milieu, d’ions qui sont mobiles dans un champ électrique ; cette mobilité dépend de 

la nature des ions dissous (tel que les ions de calcium (Ca2+), de sodium (Na+), de chlorure  

(Cl-), des bicarbonates (HCO3
-), etc.) et de leurs concentrations. 

 
1. 2. Paramètres dosés au laboratoire   

1. 2. 1. Nitrates (Nitra) 

Les concentrations en nitrates se caractérisent par des moyennes de l’ordre de 2.95 ± 

0.77 µM (Site 1) à 10.97 ± 2.05 µM (Site 3) (Tab. 19 et Fig. 26). 

L’évolution saisonnière des nitrates révèle des concentrations allant de 3.56 ± 1.70 µM 

en période automnale à 10.48 ± 3.10 µM en période hivernale (Tab. 20 et Fig. 26). 
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Tableau 19 : Description statistique des variables spatiales pour les nitrates (µM). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 2.95 0.77  1.40    5.08    

Site 2 6.25 1.91 2.37   10.56    

Site 3 10.97 2.05 6.91   15.81   

 
Tableau 20 : Description statistique des variables temporelles pour les nitrates (µM). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 3.56 1.70 1.40   6.91   

Hiver 10.48 3.10 5.08   15.81   

Printemps 7.96 2.91 2.78   12.83 

Eté 4.89 1.76 2.53    8.34   

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 26 : Variation inter-sites et saisonnière des nitrates. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

L’application du test non paramétrique de Krustal-Wallis relatif à la comparaison de la 

variation de la concentration des nitrates, a révélé la présence de différences significatives 

entre les sites et l’absence de différences significatives entre les saisons. Le test de Dunn 

nous permet de grouper les trois sites en trois groupes "a", "b" et "ab" correspondant au site 

1, site 3 et site 2, respectivement (Fig. 26). 
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Résultats du Test de Kruskal-Wallis des nitrates (Comparaison inter-sites et inter-saisons) :  

Variable Comparaison  

Nitra Inter-sites χ2= 6.0385    ddl= 2        p-value= 0.05         d.s. 

Inter-saisons χ2= 4.641      ddl= 3        p-value= 0.2        n.s. 

d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05) et n.s. une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
Les nitrates constituent le stade final de l’oxydation de l’azote, ils se trouvent 

naturellement dans les eaux, ils ne sont pas toxiques, mais participent à d’importants 

phénomènes d’eutrophisation (Lacaze et Ramade, 1993).  

Les apports de nitrates proviennent essentiellement de l’écoulement des eaux sur le 

bassin versant et l’usage d’engrais azoté en agriculture ; toutefois des eaux usées 

domestiques et parfois même des eaux industrielles pourraient être des sources d’apports 

en nitrates.  

L’azote organique dissous (NOD) est composé essentiellement de l’urée, des acides 

aminés dissous libres, des acides aminés dissous complexes, des protéines, des acides 

nucléiques et leurs dérivés, des enzymes et des acides humiques (Le Gall, 1989), et l’azote 

inorganique (NID) est formé par l’ammonium (NH4
+), les nitrates (NO3

-) et nitrites (NO2
-). En 

milieu aquatique, le NOD provient du métabolisme des micro-organismes, de la lyse des 

cellules, de la décomposition de la matière organique et des eaux de pluie. Il est utilisé par 

les bactéries comme source d’azote et régénéré sous forme minérale (NID) assimilable par 

les végétaux.  

Le suivi des concentrations en NH4
+, NO3

- et NO2
- est souvent systématique dans les 

programmes de surveillance de la qualité générale des eaux (Aminot et Kérouel, 2004a), car 

ces éléments jouent un rôle crucial dans l’eutrophisation des eaux côtières (Howarth et 

Marino, 2006).  

Les concentrations en NO3
- enregistrées dans les eaux du site 3 sont légèrement 

élevées par rapport aux autres sites, ceci aurait pour origine les activités anthropiques. Selon 

Bremond et Perrodon (1979) l’observation de concentrations dépassant 12 µg L-1 d’eau 

serait directement liée à l’activité anthropique. 
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Les concentrations en NO3

- montrent des fluctuations saisonnières non significatives. 

Les valeurs les plus faibles en période automnale et estivale s’expliqueraient par la 

dénitrification (transformation des NO3
- en azote gazeux qui s’échappe alors vers 

l’atmosphère), par la consommation bactérienne (Wiegner et al., 2006 ; Purvina et al., 2010) 

ou par la réduction de l’oxydation des NO2
- en NO3

- du fait de la faible concentration en 

oxygène dissous enregistrée durant la même période .  

Dans les eaux naturelles non polluées, le taux des NO3
- est variable suivant la saison et 

l’origine des eaux ; il peut varier de 1 à 15 mg L-1 et de même une concentration de 2 ou 3 

mg L-1, peut être considérée comme normale (Rodier et al., 2005).  

 
1. 2. 2. Nitrites (Nitri) 

Les résultats des concentrations moyennes consignés dans le tableau 21 et la figure 27 

révèlent que les concentrations en nitrites relevées sont comprises entre 0.24 ± 0.06 µM 

(Site 2) et 0.46 ± 0.29 µM (Site 3). 

Les résultats du tableau 22 et de la figure 27 relatifs aux concentrations moyennes 

saisonnières des nitrites montrent des valeurs allant de 0.08 ± 0.02 µM en automne à 0.72 ± 

0.30 µM au printemps. 

 
Tableau 21 : Description statistique des variables spatiales pour les nitrites (µM). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 0.24 0.12 0.03   0.51   

Site 2 0.24   0.06 0.06   0.33   

Site 3 0.46 0.29 0.03   1.31   

 

Tableau 22 : Description statistique des variables temporelles pour les nitrites (µM). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 0.08 0.02 0.06   0.11   

Hiver 0.13 0.10 0.03   0.33   

Printemps 0.72   0.30 0.33   1.31   

Eté 0.35 0.05 0.26   0.41   
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Figure 27 : Variation inter-sites et saisonnière des nitrites. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

L’application du test non paramétrique de Krustal-Wallis relatif à la comparaison de la 

variation de la concentration des nitrites, a révélé l’absence de différences significatives 

entre les sites et les saisons. 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis des nitrites (Comparaison inter-sites et inter-saisons) :  

Variable Comparaison  

Nitri Inter-sites χ2= 0.18463     ddl= 2        p-value= 0.9118      n.s. 

Inter-saisons χ2= 7.4759       ddl= 3        p-value= 0.05818   n.s. 

n.s. indique une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
Dans les eaux naturelles les nitrites sont présents à de faibles concentrations ; ils 

présentent une fraction du NID de l’ordre de 10% (Aminot et Chaussepied, 1983). Ils 

proviennent soit d’une oxydation incomplète de l’ammonium (la nitrification n’étant pas 

conduite à son terme), soit d’une réduction des nitrates sous l’influence d’une action de 

dénitrification ou de minéralisation (Rodier et al., 2005).  

Ils ne représentent qu’un stade intermédiaire et son facilement oxydés en NO3
-, leur 

présence dans l’eau est donc rare et en faible quantité. Les NO2
- peuvent être dangereux 

tant à court terme qu’à long terme, ils sont considérés comme des agents mutagènes 

potentiels vis-à-vis des organismes (Rejsek, 2002). 
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Les faibles concentrations en NO2

- enregistrées dans notre étude s’expliqueraient par 

l’absence d’une pollution par cet élément, car selon Rodier et al. (2005), en l’absence de 

pollution, il n’y a pas ou très peu de NO2
- dans les eaux, les concentrations se maintiennent à 

des niveaux très faibles (0.01 mg L-1).  

Nos résultats sont plus ou moins similaires comparés avec les travaux réalisés au 

niveau du golfe d’Annaba (Ziouch, 2014 ; Boutabia-Trea, 2016 ; Amri et al., 2017b), du 

littoral algérois (Bachari-Houma, 2009) et du littoral oranais (Rouane-Hacene, 2013).  

 
1. 2. 3. Ammonium (Ammo) 

Les concentrations moyennes d’ammonium sont similaires dans l’ensemble des sites 

(Tab. 23, Fig. 28), elles sont de l’ordre de 2.24 ± 0.54 µM (Site 1) et de 3.92 ± 0.75 µM (Site 

2). D’après le tableau 24 et la figure 28, les concentrations moyennes saisonnières de 

l’ammonium sont comprises entre 2.68 ± 0.90 µM au printemps et 4.28 ± 2.35 µM en été. 

 
Tableau 23 : Description statistique des variables spatiales pour l’ammonium (µM). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 2.24 0.54 1.32   3.45   

Site 2 3.92   0.75 2.60   5.85   

Site 3 3.66 1.76 1.49   8.92   

 

Tableau 24 : Description statistique des variables temporelles pour l’ammonium (µM). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 3.40 1.29 1.49   5.85   

Hiver 2.74 0.45 1.91   3.45   

Printemps 2.68   0.90 1.32   4.39   

Eté 4.28 2.35 1.32   8.92   
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Figure 28 : Variation inter-sites et saisonnière de l’ammonium. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

L’application du test non paramétrique de Krustal-Wallis relatif à la comparaison de la 

variation de la concentration de l’ammonium, a révélé l’absence de différences significatives 

entre les sites et les saisons. 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis de  l’ammonium (Comparaison inter-sites et inter-

saisons) :  

Variable Comparaison  

Ammo Inter-sites χ2= 2.2949     ddl= 2        p-value= 0.3174       n.s. 

Inter-saisons χ2= 0.3615     ddl= 3        p-value=0.9481        n.s. 

n.s. indique une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
L’azote ammoniacale (NH₄⁺) est assez souvent rencontré dans les eaux, il traduit 

habituellement un processus de dégradation incomplet de la matière organique, il peut  

avoir pour origine : la matière végétale des cours d’eau, la matière organique animale ou 

humaine et les rejets industriels (Rodier et al., 1978).  

Les ions ammonium interviennent à plusieurs niveaux dans le cycle de l’azote. Ils sont 

assimilés en tant que nutriments par les végétaux aquatiques (algues) et par certaines 

bactéries participant ainsi à leur prolifération. En outre, ces ions sont formés par 

dégradation de l’azote (Rodier, 2009).  
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Les résultats du dosage de l’ion ammonium montrent des différences non significatives 

à différentes périodes de l’année et d’un site à l’autre avec un maximum enregistré au site 2 

et en été. Cette légère augmentation s’expliquerait par la dégradation de l’azote organique 

présent dans les eaux. Les faibles concentrations en ammonium enregistrées au printemps 

s’expliqueraient par le transfert rapide de la forme ammonium vers les nitrites et les nitrates 

par oxydation. Les fortes concentrations en O2 enregistrées dans la même saison d’étude 

(printemps) favoriseraient la décroissance de la concentration en ammonium dans l’eau ; 

généralement la présence de NH4
+ et NO2

- dépend des conditions d’anaérobiose puisque en 

milieu faiblement oxygéné l’NH4
+ domine par suite de la réduction des nitrates en nitrites 

(Seyni, 2006).  

Il est important de souligner que les eaux des trois sites d’étude se caractérisent par de 

faibles fluctuations des concentrations en azote inorganique. Nos observations sont 

confortées par ceux de Bianchi et al. (2004) et ceux de Bernardi-Aubry et Acri (2004) qui ont 

signalé des variations faibles des concentrations en azote inorganique dans les écosystèmes 

méditerranéens.  

 
1. 2. 4. Orthophosphates (Orth) 

D’après le tableau 25 et la figure 29, nous notons que les concentrations en 

orthophosphates varient de 0.74 ± 0.13 µM (Site 2) à 0.98 ± 0.05 µM (Site 3). 

Les valeurs moyennes en orthophosphates sont comprises dans un intervalle de 0.74 ± 

0.13 µM en hiver à 0.94 ± 0.09  µM au printemps (Tab. 26). 

 
Tableau 25 : Description statistique des variables spatiales pour les orthophosphates (µM). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 0.78 0.09 0.54   0.94   

Site 2 0.74   0.13 
 

0.51   1.12   

Site 3 0.98 0.05 0.88   1.11   
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Tableau 26 : Description statistique des variables temporelles pour les orthophosphates    

                        (µM). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 0.85 0.10 0.65   0.95   

Hiver 0.74 0.13 0.54   0.98   

Printemps 0.94   0.09 0.81   1.12   

Eté 0.82 0.17 0.51   1.11   

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 29 : Variation inter-sites et saisonnière des orthophosphates. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 
L’application du test non paramétrique de Krustal-Wallis relatif à la comparaison de la 

variation de la concentration des orthophosphates, a révélé l’absence de différences 

significatives entre les sites et les saisons. 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis des orthophosphates (Comparaison inter-sites et inter-

saisons) :  

Variable Comparaison  

Orth Inter-sites χ2= 3.5              ddl= 2       p-value= 0.1738      n.s. 

Inter-saisons χ2=0.89744      ddl= 3       p-value= 0.826      n.s. 

n.s. indique une différence non significative (p ˃ 0.05).  
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Le phosphore présent dans les cours d’eau peut être subdivisé en fraction dissoute  

(˂ 0.45 µm) inorganique formée par les orthophosphates et polyphosphates inorganiques, et 

une fraction organique, à l’état colloïdal (Rodier et al., 2005).  

Les orthophosphates jouent un rôle dans la productivité aquatique (Bouchareb, 2013; 

Aminot et Kérouel, 2004a).  

La minéralisation de la matière organique issue des algues et des macrophytes 

aquatiques morts représenterait l’origine endogène des apports en orthophosphates 

(Goldsborough et Robinson, 1996). Cet élément nutritif peut aussi avoir une origine exogène 

illustrée par le ruissellement des eaux de pluie sur le sol ; ces dernières draineraient ainsi les 

sels nutritifs issus de la minéralisation des végétaux terrestres (Thomas, 2000). Il convient 

aussi de rappeler l’importance de la contribution des apports anthropiques (rejets d’eaux 

usées etc.) dans le processus d’enrichissement des plans d’eau et leur eutrophisation. 

Certains auteurs rapportent que l’enrichissement des eaux superficielles en 

phosphore peut être la conséquence de la remise en suspension des sédiments du fond par 

le vent, par le comportement fouisseur de certaines espèces de poissons ou par l’activité 

humaine (Havense, 1991 ; Mainstone et al., 1993).  

Dans les eaux de surface, le PO4
-3 est un facteur limitant ; son excès induit durant les 

périodes de réchauffement des eaux l’eutrophisation du milieu ; ce phénomène 

favoriseraient une croissance accrue des végétaux supérieurs, des algues (chlorophycées), 

des diatomées et des cyanobactéries accompagnée le plus souvent de production de toxines 

(Levi, 2007).  

Les orthophosphates montrent des concentrations légèrement élevées au printemps 

et dans le site 3 situé dans le golfe d’Annaba. Ceci s’expliquerait par l’importance des 

apports domestiques et surtout du fait qu’à cette période de l’année le brassage des eaux, 

sous l’action des vents qui sont parfois violents, permet un relargage important du 

phosphore à partir du sédiment. Comme le rapporte Despreaux (1990), les sédiments fins 

agiraient comme accumulateurs de cet élément dans les conditions oxydantes habituelles 

pour le relarguer en quantités importantes si le milieu devient réducteur.  

Des constations similaires on été rapportées par Frehi et al. (2007), Bachari-Houma 

(2009), Rouane-Hacene (2013), Boutabia-Trea (2016) et Amri et al. (2017b).  
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1. 2. 5. Matières en suspension (MES) 

Les valeurs moyennes des MES sont de l’ordre de 28.32 ± 1.55 mg L-1 dans le site 2 et  

34.00 ± 2.48 mg L-1 dans le site 1 (Tab. 27 et Fig. 30). 

La période printanière est caractérisée par les moyennes de MES les plus basses avec 

24.95 ± 3.13 mg L-1, alors que les valeurs moyennes les plus élevées sont relevées en période 

automnale avec 36.67 ± 2.15 mg L-1 (Tab. 28 et Fig. 30). 

 
Tableau 27 : Description statistique des variables spatiales pour les MES (mg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 34.00 2.48 27.71  39.43 

Site 2 28.32   1.55 25.00  32.43   

Site 3 28.43 4.17 18.71  38.14 

 
Tableau 28 : Description statistique des variables temporelles pour les MES (mg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 36.67 2.15 32.43  39.43   

Hiver 30.81 3.16 25.00  35.86 

Printemps 24.95   3.13 18.71  28.43   

Eté 28.57 2.30 25.29  33.00   

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 30 : Variation inter-sites et saisonnière des MES. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 
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L’application du test non paramétrique de Krustal-Wallis relatif à la comparaison de la 

variation de la concentration des MES, a révélé l’absence de différences significatives entre 

les sites et les saisons. 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis des MES (Comparaison inter-sites et inter-saisons) :  

Variable Comparaison  

MES Inter-sites χ2= 2.9231     ddl= 2        p-value=  0.2319      n.s. 

Inter-saisons χ2= 5.1538     ddl= 3        p-value=0.1609          n.s. 

n.s. indique une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
Dans les eaux superficielles, les MES peuvent provenir soit des effets de l’érosion 

naturelle du bassin versant suite à de violentes précipitations, soit des rejets d’eaux 

résiduaires urbaines ou industrielles. Leurs effets sur les caractéristiques physicochimiques 

de l’eau sont très néfastes (modification de la turbidité des eaux, réduction de la 

transparence, de la lumière donc de la photosynthèse…). Ce paramètre, à un certain degré, 

est considéré comme limitant à la fluctuation et au développement de la faune benthique et 

même du peuplement ichtyologique. 

En milieu côtier les MES sont le plus souvent liées aux apports continentaux de 

matériel solide, mais elles pourraient avoir pour origine des rejets urbains ou industriels 

chargés en particules, ou bien provenir de la remise en suspension, par la houle et les 

courants des marées, des dépôts sédimentaires et parfois en relation avec des poussées 

phytoplanctoniques intenses engendrées par les apports nutritifs continentaux (Aminot et 

Kérouel, 2004a).  

Dakii (2003) a signalé que les fluctuations des concentrations en MES semblent être en 

relation avec les conditions climatiques et plus particulièrement l’abondance des 

précipitations qui sont à l’origine de lessivage des sols et d’importants apports allochtones. 

L’analyse des résultats obtenus montrent que les eaux des trois sites ne sont pas trop 

chargées en MES car le terrain est sableux et la quantité de matière organique en 

décomposition n’est pas très importante, mais on remarque que les concentrations en MES 

présentent une légère augmentation au niveau du site 1 qui serait en relation avec la forte 

fréquentation de cette zone par les baigneurs qui remettent en suspension les particules 

sédimentaires accumulées dans le sédiment. 
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Aussi, les concentrations en MES présentent des fluctuations saisonnières non 

significatives ; les eaux apparaissent un peu moins chargées en MES au printemps, ceci 

s’expliquerait par le phénomène de dilution engendré par les crues (Neal et al., 2000). 

 
1. 2. 6. Chlorophylle "a" (Chla) 

Les teneurs moyennes en Chlorophylle "a" ont permis d’enregistrer des valeurs 

comprises entre 1.07 ± 0.45 µg L-1 (Site 2) et 2.80 ± 1.69 µg L-1 (Site 1) (Tab. 29 et Fig. 31). 

Concernant les résultats des concentrations moyennes saisonnières, ils oscillent de 

0.53 ± 0.26 µg L-1 en hiver à 5.64 ± 2.10 µg L-1 en été (Tab. 30 et Fig. 31). 

 
Tableau 29 : Description statistique des variables spatiales pour la Chlorophylle "a" (µg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 2.80 1.69 0.82   7.84   

Site 2 1.07   0.45 0.00   2.10   

Site 3 1.91 1.91 0.00   7.64   

 
Tableau 30 : Description statistique des variables temporelles pour la Chlorophylle "a"  

                       (µg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 0.56 0.56 0.00   1.69   

Hiver 0.53 0.26 0.00   0.84   

Printemps 0.97   0.61 0.00   2.10   

Eté 5.64 2.10 1.43   7.84   
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Figure 31 : Variation inter-sites et saisonnière de la chlorophylle "a". 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

L’application du test non paramétrique de Krustal-Wallis relatif à la comparaison de la 

variation de la concentration de la chlorophylle "a", a révélé l’absence de différences 

significatives entre les sites et les saisons. 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis de la chlorophylle "a" (Comparaison inter-sites et inter-

saisons) : 

Variable Comparaison  

Chla Inter-sites χ2= 2.4013      ddl= 2         p-value= 0.301        n.s. 

Inter-saisons χ2= 5.0085     ddl= 3          p-value=0.1712       n.s. 

n.s. indique une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
Selon Izaguirre et al. (2001), la teneur en chlorophylle "a" et les fluctuations relevées 

sont fortement influencées par la température et l’intensité lumineuse. Aussi, la variation de 

la concentration de la chlorophylle "a" dans l’eau de mer suit la présence de nutriment. Les 

rejets urbains et d’autres activités anthropiques peuvent accroître la charge des eaux 

côtières en particules en suspension, en nutriments et en matière organique dissoute ou 

particulaire. A leur tour, les nutriments et la matière organique provoquent la prolifération 

des organismes planctoniques. Au total, la transparence de l’eau s’en trouve réduite 

(Boudouresque, 2006).  
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Le contenu en chlorophylle constitue une mesure sensible de la quantité d’organismes 

photosynthétiques et d’algues et, en ce sens, du degré d’eutrophisation de l’eau. 

Les valeurs les plus élevées sont enregistrées pendant la période estivale ; cette 

situation témoigne de la prolifération de certaines espèces phytoplanctoniques et d’une 

production importante d’algues à partir de l’énergie du rayonnement solaire et des éléments 

nutritifs (azote et phosphore). Les faibles teneurs enregistrées en période hivernale seraient 

en relation avec les basses températures, l’importance des apports en eau (fortes crus) et la 

dilution qui affectent les communautés phytoplanctoniques (Garcia De Emilliani, 1997 ; 

Huszar et Reynolds, 1997).  

 
1. 3. Niveau d’eutrophisation 

La variation de la quantité de l’azote inorganique dissous (NID) dans les trois sites 

d’étude est représentée dans la figure 32. Les résultats obtenus ont permis de constater que 

les valeurs les plus élevées ont été retrouvées en hiver.  

Le site 3 présente des concentrations élevées en azote inorganique dissous avec un 

caractère eutrophe durant trois saisons (Hiver, printemps et été). En revanche le site 1 est 

caractérisé par un niveau trophique stable (mésotrophe) durant toute la période d’étude. 

En ce qui concerne le site 2, il présente un caractère mésotrophe durant l’automne et 

l’été et un caractère eutrophe en hiver et au printemps. 

 

 

Figure 32 : Niveau trophique de l'eau des trois sites d’étude. 
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Le niveau trophique de chaque site d’échantillonnage a été évalué à l'aide de l’échelle 

Wasmund et al. (2001), les résultats obtenus ont indiqué que les eaux côtières du golfe 

d’Annaba ne sont pas satisfaisantes, l’eutrophisation est plus marquée au niveau du site S3, 

par rapport aux autres sites, durant toute la période d’étude. Ceci a été démontré aussi par 

Ziouch (2014), qui a indiqué de grandes quantités de NID en hiver, il en est de même pour 

Frehi et al. (2007) et Amri (2018) qui ont révélé un état d'eutrophisation au niveau du golfe 

d'Annaba. 

 
1. 4. Éléments traces métalliques (ETM) dans l’eau 

1. 4. 1. Cuivre (Cu.e) 

Les concentrations moyennes en Cu dans l’eau varient entre 0.14 ± 0.00 mg L-1 (Site 2) 

et 0.16 ± 0.00 mg L-1 (Site 1) (Tab. 31 et Fig. 33). C'est en période hivernale que les 

concentrations moyennes les plus élevées sont notées avec 0.16 ± 0.00 mg L-1 ; les 

concentrations printanières étant les plus basses avec 0.14 ± 0.01 mg L-1 (Tab. 32 et Fig. 33). 

 
Tableau 31 : Description statistique des variables spatiales pour Cu.e (mg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 0.16   0.00 0.14   0.17   

Site 2 0.14   0.00 0.12   0.16   

Site 3 0.15   0.00 0.14   0.16   

 

Tableau 32 : Description statistique des variables temporelles pour Cu.e (mg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 0.15 0.00 0.14   0.17   

Hiver 0.16 0.00 0.13   0.17   

Printemps 0.14   0.01 0.12   0.16   

Eté 0.15 0.00 0.14   0.16   
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Figure 33 : Variation inter-sites et saisonnière du Cu dans l’eau. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Le test de Kruskal-Wallis indique qu’il y a une différence significative entre les 

moyennes de la concentration du Cu dans l’eau enregistrées dans les sites d’étude et une 

absence de différences significatives entre les saisons.  

Le test de Dunn nous permet de grouper les trois sites en trois groupes "a", "b" et "ab" 

correspondant au site 1, site 2 et site 3, respectivement (Fig. 33). 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis du Cu.e (Comparaison inter-sites et inter-saisons) : 

Variable Comparaison  

Cu.e Inter-sites χ2= 7.2762     ddl= 2        p-value= 0.0263         d.s. 

Inter-saisons χ2= 3.2056     ddl= 3        p-value=  0.361          n.s. 

d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05) et n.s. une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
1. 4. 2. Zinc (Zn.e) 

Les concentrations moyennes en Zn relevées dans les eaux des trois sites sont 

comprises entre 0.01 ± 0.00 mg L-1 (Site 3) et 0.02 ± 0.00 mg L-1 (Site 1 et Site 2) (Tab. 33 et 

Fig. 34). Les concentrations moyennes atteignent leurs valeurs maximales en période 

hivernale avec 0.03± 0.00 mg L-1 (Tab. 34 et Fig. 34).  
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Tableau 33 : Description statistique des variables spatiales pour Zn.e (mg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 0.02   0.00 0.01   0.04   

Site 2 0.02   0.00 0.01   0.04   

Site 3 0.01   0.00 0.00   0.02   

 

Tableau 34 : Description statistique des variables temporelles pour Zn.e (mg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 0.01 0.00 0.01   0.02   

Hiver 0.03 0.00 0.02   0.04   

Printemps 0.01   0.00 0.01   0.02   

Eté 0.01 0.00 0.00   0.01   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

Figure 34 : Variation inter-sites et saisonnière du Zn dans l’eau. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Le test de Kruskal-Wallis indique qu’il n’existe pas une différence significative entre les 

moyennes de la concentration du Zn dans l’eau enregistrées dans les sites d’étude et une 

présence de différences significatives entre les saisons. 
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Le test de Dunn nous permet de classer les saisons en trois groupes : le groupe "a" 

rassemble l’hiver et l’été, le groupe "b" inclut le printemps et le groupe "c" qui correspond à 

l’automne (Fig. 34). 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis du Zn.e  (Comparaison inter-sites et inter-saisons) : 

Variable Comparaison  

Zn.e Inter-sites χ2=  3.6726    ddl= 2      p-value=  0.1594         n.s. 

Inter-saisons χ2= 28.299     ddl= 3      p-value= 3.143 x 10-6  d.s. 

d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05) et n.s. une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
1. 4. 3. Chrome (Cr.e) 

Les concentrations moyennes en Cr rencontrées dans les eaux des sites 

d’échantillonnage varient de 0.07 ± 0.01 mg L-1 (Site 2) à 0.09 ± 0.01 mg L-1 (Site 3) (Tab. 35 

et Fig. 35). C'est en période estivale que les concentrations moyennes en Cr sont les plus 

élevées avec 0.09 ± 0.01 mg L-1 (Tab. 36 et Fig. 35).  

 
Tableau 35 : Description statistique des variables spatiales pour Cr.e (mg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 0.08   0.01 0.06   0.10   

Site 2 0.07   0.01 0.03   0.09   

Site 3 0.09   0.01 0.08   0.11   

 

Tableau 36 : Description statistique des variables temporelles pour Cr.e (mg L-1). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 0.08 0.01 0.06   0.10   

Hiver 0.08 0.01 0.06   0.10   

Printemps 0.07   0.02 0.03   0.11   

Eté 0.09 0.01 0.08   0.10   
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Figure 35 : Variation inter-sites et saisonnière du Cr dans l’eau. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Le test de Kruskal-Wallis indique qu’il n’existe pas de différences significatives  entre 

les sites d’étude ainsi que les saisons. 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis du Cr.e (Comparaison inter-sites et inter-saisons) :  

Variable Comparaison  

Cr.e Inter-sites χ2= 5.1307       ddl= 2         p-value= 0.08           n.s. 

Inter-saisons χ2= 3.5865       ddl= 3         p-value= 0.31           n.s. 

n.s. indique une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
Tableau 37 : Ordre d’enrichissement des sites d’étude pour chaque ETM dans l’eau. 

 

 

 

 

Tableau 38 : Ordre d’enrichissement des ETM de l’eau dans les sites d’étude. 

 

 

 

ETM Ordre d’enrichissement 

Cu Site 1 > Site 3 > Site 2 

Zn Site 2 > Site 1 > Site 3 

Cr Site 3 > Site 1 > Site 2 

Sites Ordre d’enrichissement 

Site 1 Cu ˃ Cr ˃ Zn 

Site 2 Cu ˃ Cr ˃ Zn 

Site 3 Cu ˃ Cr ˃ Zn 

a 

a 

a a 

a 

a 

a 
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L’analyse des ETM dosés dans les eaux de surface des trois sites d’échantillonnage a 

fait apparaître que sur les cinq éléments recherchés, trois (Cu, Zn et Cr) sont présents alors 

que les deux autres (Cd et Pb) sont inférieurs à la limite de détection (Cd = 0.028 mg L-1, Pb = 

0.45 mg L-1, respectivement).  

Compte tenu des concentrations en ETM dans l’eau, il est possible d’établir les ordres 

d’enrichissement des sites pour chaque ETM (Tab. 37) et celui pour les différents ETM dans 

les différents sites d’étude (Tab. 38). L’ordre d’enrichissement de ces ETM est identique pour 

les trois sites en plaçant le Cu en première position suivi du Cr puis le Zn. Cet enrichissement 

en ETM aurait pour origine les nombreux émissaires d’eaux usées des agglomérations 

environnantes sans aucun traitement préalable, dont le littoral d’El-Kala et surtout le golfe 

d’Annaba sont les réceptacles. En effet, le Cu et le Zn sont des ETM caractéristiques d’une 

pollution de type urbain (Bennasser et al., 2000 ; El Morhit et al., 2008). Aussi, l’utilisation 

d’embarcations motorisées par les pêcheurs, à longueur d’année et celles de jet ski en 

période estivale et automnale pourraient être à l’origine d’enrichissement des eaux en ETM. 

Il est, en effet, rapporté que les carburants contiennent des ETM (Calamari et Naeve, 1994).  

Belabed (2010) signale que le Cu est fortement présent dans le sédiment de beaucoup 

de sites dans le golfe d’Annaba, ce qui suggèrerait que la source principale en cet élément 

est tellurique et serait liée à la géologie du sol de cette partie du littoral. En zone 

méditerranéenne, l’importance du ruissellement et de l’érosion est susceptible d’augmenter 

les transferts des produits phytosanitaires à base de Cu vers les eaux superficielles.  

Dans le cas de notre zone d’étude, les principales sources naturelles d’exposition 

seraient les poussières de sol, les décompositions végétales et les feux de forêts. En plus les 

principales sources anthropiques seraient l’industrie des métaux, l’incinération d’ordures 

ménagères, la combustion de charbon, d’huile et d’essence et aux rejets industriels (usine de 

la fabrication des fertilisants "FERTIAL").  

Concernant le Zn, il proviendrait naturellement à partir du transport par le vent de 

particules du sol et des feux de forêts. Mais en ce qui concerne les apports anthropiques, ils 

résulteraient des épandages agricoles (alimentation des animaux, lisiers), des activités 

urbaines (trafic routier, incinération des ordures), alors que le Cr est utilisé par plusieurs 

industries (couleurs et laques, films de photographie, galvanisation, bois, corrosion, cuir, 

pharmacie, textile, allumettes …).  
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Les sources potentielles de cette contamination par le Cr seraient en relation avec les 

eaux usées qui se déversent dans le golfe d’Annaba. Gharsallah (2002) a signalé la présence 

du Cr dans le sédiment du golfe d’Annaba. 

Belabed et al. (2013b) et Boutabia-Trea (2016) ont révélé la présence de ces trois ETM 

dans le sédiment du golfe d’Annaba. L’enrichissement en ETM au cours de la saison humide 

et pluvieuse aurait pour principale origine l’augmentation des charges polluantes 

métalliques dans les eaux de ruissellement des premières crues. 

 
2. Etude de la corrélation linéaire simple entre les variables 

Nous avons calculé les coefficients de corrélation linéaire simple de Spearman "r" 

entre les 15 variables prises deux à deux pour l’ensemble des trois sites. Il est à noter que 

ces coefficients de corrélations mesurent l’intensité de la relation linéaire existant entre les 

variables prises 2 à 2. Les résultats de cette analyse sont présentés dans le tableau 39 et la 

figure 36. 

 
Tableau 39 : Analyse de corrélation de Spearman des données saisonnières entre les 

paramètres physicochimiques chez S. haemastoma des trois sites d’étude. 

 Tair T pH Sal Oxy Cond Nitra Nitri Ammo Orth MES Chla Cu.e Zn.e Cr.e 

Tair 1               

T 0.87 1              

pH -0.10 -0.11 1             

Sal 0.07 -0.15   0.46   1            

Oxy -0.26 -0.38   0.17   0.33 1           

Cond 0.15 -0.19   0.32   0.89 0.18   1          

Nitra -0.41 -0.46 -0.17   0.18 0.29   0.01   1         

Nitri 0.03 0.20 -0.06 -0.19 0.19 -0.53   0.17   1        

Ammo 0.09 0.15   0.39 -0.03 -0.17   0.05   0.03 -0.22   1       

Orth 0.00 0.05 -0.25   0.36   0.09   0.23   0.40   0.17   0.07   1      

MES 0.13 0.05   0.11   0.31 -0.29   0.54 -0.59 -0.66 -0.12   0.03   1     

Chla 0.14 0.51   0.14 -0.21 -0.18 -0.41 -0.33   0.25   0.18   0.16   0.08   1    

Cu.e -0.03 0.01   0.59   0.34   0.53   0.19 -0.13 -0.16 -0.07 -0.33   0.10   0.19   1   

Zn.e -0.70 -0.80 -0.01 -0.16   0.00   0.06   0.19 -0.50   0.11 -0.13   0.16 -0.37 -0.22   1  

Cr.e 0.19 0.11   0.28   0.54   0.42   0.31   0.11   0.07 -0.47   0.04   0.02 -0.06   0.68 -0.41   1 

Surbrillance jaune : Différence significative à p ˂ 0.05. 
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Figure 36 : Corrélogramme présentant les corrélations entre les 15 paramètres 

physicochimiques de l’eau pour l’ensemble des trois sites.  

Couleur bleue : corrélation positive ; couleur rouge : corrélation négative ; absence de couleur : 

corrélation non significative. 

 
L’examen de la matrice de corrélations (Fig. 36) nous indique clairement que la 

Température de l’eau (T) est positivement corrélée avec la Température de l’air (Tair) (r = 

0.87). Les températures moyennes des eaux des trois sites suivent, en général, celle de l’air 

qui dépend du climat du type méditerranéen, avec un minimum en hiver et un maximum en 

été. 

Aussi la salinité est positivement corrélée (forte corrélation : r = 0.89) avec la 

conductivité. 

Par contre le Zn.e est négativement corrélée avec la Tair et la T (r = -0.70, r = -0.80, 

respectivement). De plus il est à signaler que les MES sont négativement corrélées avec les 

nitrates et les nitrites (r = -0.59, r = -0.66, respectivement).  

Les résultats nous révèlent aussi que le Cu.e est positivement corrélée avec le pH et 

Cr.e (r = 0.59, r = 0.68, respectivement). L’existence d’une corrélation importante ente le Cu 

et le Cr montre qu’il existe une grande affinité chimique entre ces deux ETM dans l’eau, et 

leur processus d’accumulation pourrait être la conséquence des rejets d’eaux usées.



Résultats et discussions 
 

 
114 

 

Partie 2 : Analyse des indices de condition 

 
1. Variations saisonnières 

Le tableau 40 présente les résultats des variations saisonnières de l’ensemble des 

indices physiologiques des individus échantillonnés dans les trois sites durant les quatre 

saisons. 

Pour l’IC, la principale différence, qui est significative, est observée entre l’automne et 

la période hivernale. En effet, la variation saisonnière de l’IC montre une augmentation 

significative en hiver et en été et une diminution significative en automne et au printemps, 

alors que pour l’ICL les valeurs les plus faibles sont enregistrées au printemps avec des 

valeurs moyennes légèrement élevées et stables pendant le reste des saisons.  

 
Tableau 40 : Description statistique des variables pour les 4 saisons. 

Variable Saison Moyenne se Min Max 

 

IC 

Automne 22.86  5.72   10.94  30.23 

Hiver 28.26  4.10   19.16  33.83 

Printemps 24.99  3.64   18.82  32.51 

Eté 26.09  7.53   14.66  42.66 

 

ICL 

Automne 0.01  0.00    0.00   0.01   

Hiver 0.01  0.00    0.00   0.01   

Printemps 0.00  0.00    0.00   0.01   

Eté 0.01  0.00    0.00   0.01   

 

IHS 

Automne 15.89  3.57   10.66  20.45   

Hiver 16.69  3.99   10.56  25.53 

Printemps 16.87  4.58   10.16  23.80 

Eté 16.91  4.43   10.91  26.84 
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Durant la saison froide, les conditions environnementales semblent être 

particulièrement favorables pour permettre une bonne croissance de ces individus, les eaux 

pourraient être enrichis massivement en cette période de crues par des éléments nutritifs 

provenant des eaux des estuaires et transportés par les courants littoraux. Des travaux ont 

montré qu’en cette saison, les eaux pouvaient être caractérisées par une concentration 

maximale en biomasse planctonique (Dufour et Merles, 1972 ; Benali et al., 2015) dont les 

bivalves se nourrissent et ces derniers servent de nourriture à notre espèce.  

Bodin et al. (2004) ont constaté dans leur étude une variation saisonnière de ces 

indices. En effet, nos résultats relatifs à la variation de cet indice sont comparables à ceux 

obtenus par Khati Hadj Moussa (2009) chez Perna perna ; Rouane-Hacene et al. (2015) et 

Amri et al. (2017a) chez Paracentrotus lividus ont révélé une variation saisonnière de l’IC.  

En général les indices de condition sont de bons descripteurs de la croissance et la 

physiologie des organismes marins et leurs variations dépendent de facteurs saisonniers 

comme la température (Roméo et al., 2003), la disponibilité de la nourriture, la qualité de 

l’alimentation, etc. (Mougraud et al., 2002 ; Roméo et al., 2003 ; Damiens et al., 2007).  

Les valeurs légèrement élevées de l’IC et de l’ICL en hiver et en été soulignent une 

augmentation du poids somatique au cours de ces deux saisons. Cela pourrait être lié à 

l’augmentation de la disponibilité des nutriments. En effet, Roméo et al. (2003) et Benali et 

al., (2015) ont rapporté dans leurs travaux sur les moules que les valeurs élevées de l’IC et 

de l’ICL au printemps pourrait être lié à l’augmentation de la disponibilité des nutriments 

pendant le bloom phytoplanctonique printanier, qui a eu lieu pendant Avril-mai dans l’ouest 

de la Méditerranée. Taleb et al. (2006) confirment ce fait dans leur étude sur la côte ouest 

algérienne.  

Cependant la variation saisonnière des indices de condition est également régie par 

d’autres facteurs, tel que le cycle de reproduction. En effet, Okumus et Stirling (1998) et 

Roméo et al. (2003) ont rapporté qu’une diminution de l’IC peut être la conséquence d’une 

plus faible abondance en nutriments ou à une gamétogenèse possible. Une relation étroite a 

été également signalée entre le stade de gamétogénèse, l’indice de condition et le cycle de 

stockage et de consommation de réserves énergétiques (Okumus et Stirling, 1998). Ceci mis 

en évidence la sensibilité de cet indice vis-à-vis non seulement des facteurs extrinsèques 

mais également des facteurs intrinsèques étroitement liés à la physiologie de l’organisme.  
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Dans ce sens, Lasiak (1986), Lasiak et Barnard (1995), Mc Quaid et Lawrie (2005) ont 

conclu que d’une manière générale, des indices élevés correspondent aux périodes de 

maturation de la gonade précédant l’émission des gamètes et à la période d’accumulation 

de réserves ; et la diminution de l’IC coïncide avec les périodes d’émission de gamètes; ces 

même auteurs indiquent que les périodes de ponte chez P. perna sont très variables d’un 

mois à un autre et d’une année à une autre. D`autres auteurs expliquent la baisse de cet 

indice soit suite à de mauvaises conditions trophiques soit suite à une ponte qui a engendré 

un amaigrissement (Dorange et al., 1989 ; Paulet et al., 1992 ; Barillé, 1996).   

Belhaouari et al. (2011) ont révélé aussi que les indices de condition les plus élevés 

d’Osilinus turbinatus ont été observés en hiver et ils ont conclu que la baisse de l’IC à la 

saison estivale peut être due à la période de ponte chez la même espèce.  

Selon Hickman (1992), Schmidt et al. (2013) et Benali et al. (2015), une baisse 

saisonnière significative de l’IC est liée à l’évènement de la ponte. En plus Bhaby et al. (2014) 

ont également constaté un taux élevé de maturité des gonades qui se réfère à une ponte 

maximale et que cette étape coïncide avec l’effondrement de l’IC.  

Certains auteurs ont signalé, qu’à la ponte, les mollusques perdent une grande 

quantité de réserves nutritives ayant intensivement servis à cet effet (Bryan, 1973 ; Cossa et 

al., 1980 ; Metayer et al., 1985 ; Amiard et al., 2008).  

Ces résultats nous laissent également pronostiquer qu’il existe deux évènements de 

frai par an chez notre espèce S. haemastoma, le premier au cours du printemps et le second 

à la fin de la période estivale soit la période été/automne. Schmidt et al. (2013) ont observé 

la même tendance dans le cycle de reproduction chez la moule Mytilus galloprovincialis au 

niveau de la côte Galway, Irlande.  

Par ailleurs, nous observons une légère augmentation de l’IHS durant l’hiver, le 

printemps et l’été (Tab. 40). Les changements des valeurs de l’IHS sont généralement utilisés 

pour estimer les besoins en énergie des individus se traduisant par l’intensité de la prise de 

nutriments. Par conséquent, Benali et al. (2015) ont montré que l’augmentation de l’effort 

de collecte des éléments nutritifs peut être liée à une diminution de la masse de tissu des 

moules et de la période de la maturation sexuelle et la ponte.  
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2. Variations inter-sites 

Les résultats des variations inter-sites de l’ensemble des indices de condition sont 

présentés dans le tableau 41. 

La comparaison inter-site de l’IC présente des valeurs généralement plus élevées dans 

le site 3 par rapport aux deux autres sites.  

Ainsi les valeurs de l’IC se présentent selon l’ordre suivant : site 3 ˃ site 1 ˃ site 2. 

 
Tableau 41 : Description statistique des variables pour les 3 sites. 

Variable Site Moyenne se Min Max 

 

IC 

1 25.38  3.20   18.50  32.13 

2 23.79  4.44   14.66  33.65 

3 27.48  7.94   10.94  42.66 

 

ICL 

1 0.01  0.00    0.00   0.01   

2 0.01  0.00    0.00   0.01   

3 0.01  0.00    0.00   0.01   

 

IHS 

1 15.59  3.08   10.66  22.88 

2 16.44  3.95   10.16  23.47 

3 17.74  4.92   10.56  26.84 

 

Ces résultats peuvent être liés à la présence de matière organique (MO) dans ce site 

qui représente le golfe d’Annaba. En effet, comme décrit précédemment, des émissaires 

sont situés au niveau de ce golfe. Cette présence de MO peut conduire à l’élévation de la 

masse charnelle.  

Benali et al. (2015) ont montré que l’IC et l’ICL sont élevés chez la population de 

moules impactée du site portuaire par rapport à la population de référence. Schiedek et al. 

(2006) ont observé le même phénomène chez Mytilus galloprovincialis du port de Wismar 

(Sud-Ouest de la mer Baltique). En effet, au niveau des sites pollués, les polluants chimiques 

peuvent entraîner une altération au niveau cellulaire (Amiard et al., 2008). Par ailleurs, le 

déversement de la MO charriée par les eaux urbaines issues des émissaires constitue un 

apport énergétique important et peut même augmenter l’indice de condition (Roméo et al., 

2003).  
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Selon Amiard et al., (2008), après une exposition chronique, quelques espèces peuvent 

acquérir une tolérance à certains polluants. Ces derniers investissent de l’énergie dans des 

mécanismes de défense, de réparation et de régénération des cellules.  

 
3. Résultats du Test de Kruskal-Wallis (Comparaison inter-sites et inter-saisons) 

Les résultats du test Kruskal-Wallis (Tab. 42) relatifs à la comparaison des variables 

pour les deux facteurs : « site » et « saison » montrent qu’il existe des différences 

significatives inter-sites (p ˂ 0.05) pour la variable IC seulement ; et des différences 

significatives d’une saison à une autre (p ˂ 0.05) pour les deux variables IC et ICL , ceci nous 

conduit à dire qu’il existerait un effet direct ou indirect des conditions climatiques et/ou 

autres conditions environnementales sur la variation des paramètres mesurés. Cependant, 

les résultats de l’IHS ont révélé une absence de significativité.  

Concernant l’IC, le test de Dunn nous permet de classer les sites en trois groupes "ab", 

"a" et  "b" correspondant au site 1, site 2 et site 3, respectivement. Ce test révèle aussi que 

les saisons sont divisées en trois groupes : le groupe "a" inclut l’automne, le groupe "b" 

correspond à l’hiver et le groupe "ab" rassemble le printemps et l’été (Fig. 37). 

Pour l’ICL, le test de Dunn permet la classification des saisons en trois groupes : le 

groupe "a" représente l’hiver, le groupe "b" inclut le printemps et le groupe "ab" rassemble 

l’automne et l’été (Fig. 38). 

 
Tableau 42 : Comparaison inter-sites et inter-saisons des indices de condition. 

Variable Comparaison  

IC Inter-sites χ2= 5.9965     ddl= 2        p-value= 0.04987     d.s. 

Inter-saisons χ2= 9.0512     ddl= 3        p-value= 0.02862     d.s. 

ICL Inter-sites χ2= 1.9589     ddl= 2        p-value= 0.3755       n.s. 

Inter-saisons χ2= 13.515     ddl= 3        p-value= 0.003646  d.s. 

IHS Inter-sites χ2= 2.296       ddl= 2        p-value= 0.3173       n.s. 

Inter-saisons χ2= 0.36803  ddl= 3        p-value= 0.9468        n.s. 

d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05) et n.s. une différence non significative (p ˃ 0.05) 
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Figure 37 : Variation saisonnière des indices de condition. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 38 : Variation inter-sites des indices de condition. 
a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

a 
ab 

b 
ab 

ab 
ab 

a 

b 

a a a a 

ab 
a 

b 

a 
a 

a 

a 
a a 



Résultats et discussions 
 

 
120 

 

Le suivi des variations des indices de condition nous a permis d’évaluer l’état de santé 

des individus provenant des trois sites d’étude. Toutefois, bien que la variation des IC des 

organismes marins soit généralement attribuée à des changements dans la disponibilité en 

nourriture ou du cycle de gamétogénèse (Fernandez et Caltagirone, 1990), elle peut aussi 

être associée à des épisodes de stress chimiques qui impliquent une perte de poids des 

tissus des organismes marins, liée à une mobilisation des réserves énergétiques pour leur 

détoxification (Soualili et al., 2008).  

Un certain nombre d’auteurs ont observé que différentes espèces de bivalves exposés 

à des pollutions environnementales pouvaient présenter un IC relativement faible 

témoignant d’une croissance lente (Strömgren, 1982 ; Salazar et Salazar, 1991 ; Soto et al., 

2000 ; Peteiro et al., 2006 ; Turja, 2015 ; Gherras Touahri et al., 2016).  

Plusieurs autres études menées sur l’effet de polluants sur l’indice de condition chez 

les organismes marins ont montré une diminution de celui-ci notamment avec la pollution 

par les ETM (Avery et al., 1996 ; Riedel et al., 1998). Néanmoins, de multiples facteurs 

pouvant affecter cet indice, il faut donc le considérer avec une certaine précaution en 

écotoxicologie (Gilliers et al., 2004).  

 
4. Corrélation linéaire simple entre les différents indices de condition 

Nous avons calculé les coefficients de corrélation linéaire simple de Spearman "r" 

entre les trois variables prises deux à deux pour l’ensemble des trois sites durant les quatre 

saisons. Les résultats de cette analyse sont présentés dans le Tableau 43 et la figure 39. 

 
Tableau 43 : Analyse de corrélation de Spearman des données saisonnières entre les 

paramètres physiologiques chez S. haemastoma des trois sites d’étude. 

 IC ICL IHS 

IC 1   

ICL 0.83* 1  

IHS 0.17 0.06 1 

IC : Indice de condition, ICL : Indice de condition basé sur la longueur 
IHS : indice hépato-somatique 
* : Différence significative à p ˂ 0.05 
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Figure 39 : Corrélogramme (corrplot) présentant les corrélations entre les trois indices de    

                  condition pour l’ensemble des trois sites et des quatre saisons.  

Couleur bleue : corrélation positive ;  
Couleur rouge : corrélation négative ;  
Absence de couleur : corrélation non significative. 

 
L’analyse des indices physiologiques doit se faire en considérant que « le degré de 

prospérité d’une population résulte d’un compromis entre la nature et l’abondance des 

ressources trophiques, d’une part, et de l’énergie que l’animal doit dépenser pour collecter, 

digérer et assimiler cette nourriture d’autre part » (Judas, 1994).  

L’examen de la matrice de corrélations (Tab. 43) nous indique clairement que l’IC est 

positivement corrélé (forte corrélation : r = 0.83) avec l’ICL. Ces résultats ne sont pas 

surprenants, car les deux indices sont basés sur le poids de la chair et sur la longueur de la 

coquille. Ils nous ont donné une indication similaire qui reflète la croissance de notre espèce. 

Benali et al. (2015) ont démontré les mêmes résultats. 

L’IHS n’a pas révélé une corrélation significative. De nombreux auteurs décrivent que 

les variations de l’IHS sont reliées aux cycles de reproduction et aux stades de maturation 

sexuelle (Cartier et al., 2004 ; Lemaire et al., 2006). En effet, le mécanisme de la 

reproduction est un processus hautement énergétique, et l’hépatopancréas joue un rôle 

important dans le transfert des réserves énergétiques nécessaires pour les différents stades 

de la reproduction, ainsi que pour le cycle de l’énergie. Cartier et al. (2004), Benali et al. 

(2015) et Gherras Touahri et al. (2016) ont trouvé chez les moules que l’IC a été 

négativement corrélé avec l’IHS, ce qui signifie que l’IHS varie inversement par rapport à la 

croissance. Lorsque la masse de tissu est réduite, après la ponte par exemple, on peut 

observer une élévation de l’IHS reflétant la reconstitution des réserves énergétiques.
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Partie 3. Analyse des biomarqueurs et ETM dans la glande digestive de S. haemastoma 

 
1. Analyse des biomarqueurs : Description statistique (Variations inter-sites et 

saisonnières) 

1. 1. Glutathion réduit (GSH) 

Selon la Fig. 40 et les Tab. 44 et 45, nous remarquons que les valeurs au niveau des 

sites 1 et 2 présentent moins de variation que celles du site 3 qui affiche une déplétion de la 

teneur en GSH en comparaison aux deux autres sites. Les valeurs moyennes oscillent entre 

12.73 ± 2.45 nmol mg-1 de protéines dans le site 3 et 28.12 ± 1.75 nmol mg-1 de protéines 

dans le site 2 avec un minimum de 3.05 nmol mg-1 de protéines au niveau du site 3 ; et de 

18.43 ± 2.05 nmol mg-1 de protéines au printemps à 23.60 ± 3.74 nmol mg-1 de protéines en 

hiver.  

Tableau 44 : Variation spatiale du GSH (nmol mg-1 de protéines). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 24.69 2.32 11.30     45.51 

Site 2 28.12   1.75 18.47   46.44   

Site 3 12.73 2.45 3.05   39.83   

 

Tableau 45 : Variation temporelle du GSH (nmol mg-1 de protéines). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 23.51 3.48 4.39   45.51 

Hiver 23.60 3.74 3.05   46.44   

Printemps 18.43   2.05 6.19   31.98   

Eté 21.85   2.22 11.30   39.83   
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Figure 40 : Variation inter-sites et saisonnière de la concentration moyenne en GSH. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Le test de Kruskal-Wallis indique qu’il y a une différence significative entre les 

moyennes de GSH enregistrées dans les sites d’étude et une absence de différences 

significatives entre les saisons. Le test de Dunn nous permet de grouper les trois sites en 

deux groupes : le site 1 et le site 2 représentent le groupe "a" et le site 3 correspond au 

groupe "b" (Fig. 40). 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis du GSH (Comparaison inter-sites et inter-saisons) : 

Variable Comparaison  

GSH Inter-sites χ2=  21.921    ddl= 2      p-value=  1.737x10-5    d.s. 

Inter-saisons χ2= 1.2004     ddl=  3     p-value= 0.7529           n.s. 

d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05) et n.s. une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
Diverses recherches ont montré le rôle du GSH dans la détoxification des 

xénobiotiques (Reed, 1990 ; Reidy, 1990, Avci et al., 2005). La diminution de GSH indique 

directement l’existence de réactions de détoxification des métabolites toxiques. Une 

déficience en GSH expose les cellules à un risque de dommage oxydatif (Droge, 2002).  
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Aucune variation saisonnière des taux de GSH n’a été remarquée chez S. haemastoma, 

mais en général les résultats révèlent des taux réduits comparés par rapport à d'autres tels 

que ceux de Verlecar et al. (2008), Borvinskaya et al. (2016), Lavradas et al. (2016) et Amri et 

al. (2017b) qui ont démontré une variation saisonnière des concentrations de GSH dans la 

glande digestive de Perna viridis, le corégone (Coregonus muksun et Coregonus lavaretus), P. 

perna et Paracentrotus lividus, respectivement. Pour prévenir les dommages cellulaires 

causés par des niveaux élevés des espèces réactives de l’oxygène (ERO), le GSH pourrait être 

utilisé pour la détoxification, ce qui entraîne sa diminution (Gismondi et al., 2012). Plusieurs 

travaux aident à mieux expliquer la relation entre la diminution du taux de GSH et le niveau 

de contamination du milieu; ceci a été observé par Gorbi et al. (2008) chez M. 

galloprovincialis transplantée en mer adriatique et exposée à des sédiments pollués par les 

ETM, et par Sifi et al. (2013) chez D. trunculus.  

Cependant, l’effet du site de prélèvement est significativement mis en évidence. C’est 

les individus du site 3 qui présentent le taux le plus bas en GSH. Ce site représente le golfe 

d’Annaba qui est soumis à de nombreux rejets permanents d’origine urbaine, industrielle et 

portuaires. Des concentrations en ETM (Cu et Zn) relativement élevées ont été obtenues 

dans les tissus de D. trunculus au niveau du même golfe (Beldi et al., 2006). La diminution 

des taux de GSH indique clairement la sollicitation des voies de détoxification GSH-

dépendante dont le but est la réduction des peroxydes en alcools primaires non toxiques et 

solubles dans l’eau. Le GSH joue un rôle clé dans le piégeage des ETM dans l'organisme en 

raison de la forte affinité de ces derniers pour son groupe (-SH) (Jozefczak et al., 2012). Le 

GSH a été proposé pour complexer et détoxifier les cations métalliques dès leur entrée dans 

les cellules, ce qui représente une première ligne de défense contre la cytotoxicité des ETM. 

Selon la littérature, l'accumulation des ETM dans les tissus biologiques peut entraîner une 

réduction de la disponibilité du GSH (Lavradas et al., 2016).  

Viarengo et al. (1990) et Cossu et al. (1997b) rapportent que chez le mollusque d’eau 

douce Unio tumidus, exposé à des polluants [hydrocarbures aromatiques polycycliques 

(HAPs) et ETM], la diminution du GSH est remarquée. Ils suggèrent que ce tripeptide est 

considéré comme un marqueur de dommage. Des résultats similaires ont été observés par 

Canesi et al. (1999) au niveau de la glande digestive et des branchies chez M. 

galloprovincialis exposée au Cu et au mercure, ainsi que chez la truite arc-en-ciel exposée à 

différents niveaux de fuel (Steadman et al., 1991).  
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Les travaux de Prakash et Rao (1995), Brouwer et Brouwer (1998), Géret et al. (2002a) 

et Verlecar et al. (2007) ont montré le même résultat chez P. viridis exposée soit aux ETM ou 

en contact avec les HAPs et les pesticides organochlorés (Richardson et al., 2008). Aussi 

cette diminution a été notée dans l’hépatopancréas de Crassostrea virginica après une 

exposition au Cd (Ringwood et Conners, 2000), dans la glande digestive de la même espèce 

(Ringwood et al., 2004), chez la dorade Sparus aurata après exposition au malathion (Rosety 

et al., 2005) ainsi que chez l’hippocampe (Brocardo  et al., 2005), chez le mollusque bivalve 

P. perna exposé au Cd et au Cu (Khati et al., 2007 ; Khati et al., 2012), au niveau de 

l’hépatopancréas du crabe d’eau douce Sinopotamon yangtsekiende (Wang et al., 2008), 

chez U. tumidus exposée au méthacrylate de méthyle (Coffinet et al., 2008), chez Ruditapes 

decussatus exposée au Cd (Khebbeb et al., 2010), chez la palourde Semele solida du golfe de 

Chili exposée à la pollution anthropique (Srain et Rudolph, 2010), chez Ruditapes 

philippinarum exposée au Cd combiné au benzo--pyrène (Wang et al., 2011) et chez l’huitre 

Crassostrea gigas exposée au chlorodinitrobenzène (Trevisan et al., 2012). De Almeida et al. 

(2004) ont constaté que l’exposition au Cu des moules, a causé une déplétion significative 

des niveaux de GSH. Ces auteurs suggèrent que cette diminution du GSH serait due à 

l’augmentation des activités de l’enzyme phospholipide hydroperoxyde glutathion 

peroxydase (PHGPx) au cours de laquelle le GSH jouerait le rôle de donneur d’électrons ou 

encore son rôle intracellulaire important dans la séquestration du Cu (Freed-man et al., 

1989). Des résultats similaires ont été avancés par Doyotte et al. (1997) ; et par Cossu et al. 

(2000) en exposant U. tumidus au Cu. Cependant, quelques études ont montré une 

augmentation du taux de GSH au niveau de la glande digestive de M. gallopovincialis après 

exposition au Cd (Regoli et Principato, 1995 ; Viarengo et al., 1999) et au niveau du foie de la 

truite arc en-ciel (Aït-Aïssa et al., 2003).  

 
1. 2. Glutathion S-transférase (GST) 

En ce qui concerne l’activité de la GST, la Fig. 41 et les Tab. 46 et 47 montrent que les 

concentrations sont élevées mais elles restent proches d’un site à un autre. Les valeurs 

moyennes sont comprises entre 109.26 ± 12.82 nmol min-1 mg-1 de protéines dans le site 2 

et 147.78 ± 9.79 nmol min-1 mg-1 de protéines dans le site 3 avec un maximum de 264.15 

nmol min-1 mg-1 de protéines au niveau du site 2 ; et entre 81.09 ± 13.21 nmol min-1 mg-1 de 

protéines en hiver et 183.72 ± 7.46 nmol min-1 mg-1 de protéines au printemps.  
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Tableau 46 : Variation spatiale de la GST (nmol min-1 mg-1 de protéines). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 117.75 11.87 45.26  213.50 

Site 2 109.26 12.82 30.43  264.15 

Site 3 147.78 9.79 62.89  254.66 

 

Tableau 47 : Variation temporelle de la GST (nmol min-1 mg-1 de protéines). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 83.90 3.39 62.27  109.77 

Hiver 81.09 13.21 30.43 187.14 

Printemps 183.72 7.46 132.01  264.15 

Eté 151.01 9.54 94.46 254.66 

 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 Figure 41 : Variation inter-sites et saisonnière de l’activité de la GST. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 
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Les résultats du test Kruskal-Wallis relatifs à la comparaison des variables pour les deux 

facteurs : « site » et « saison » montrent qu’il n’existe pas des différences significatives inter-

sites pour la variable GST, il semblerait que l’effet du facteur « site » n’est pas marqué ; et 

des différences significatives d’une saison à une autre, ceci nous conduit à dire que la 

variation saisonnière de la GST est liée, essentiellement, à la notion de temps, mais pas à 

celle des sites d’échantillonnage. Le test de Dunn nous permet de classer les saisons en deux 

groupes : le groupe "a" représentant l’hiver et l’automne et le groupe "b" qui correspond au 

printemps et l’été (Fig. 41). 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis de la GST (Comparaison inter-sites et inter-saisons) : 

Variable Comparaison  

GST Inter-sites χ2= 5.6452    ddl=  2      p-value= 0.05945         n.s. 

Inter-saisons χ2= 41.761    ddl=  3      p-value=  4.51 x 10-9    d.s. 

d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05) et n.s. une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 

L’environnement soumis à de nombreux polluants impose à certaines espèces 

animales de développer des mécanismes de détoxification des xénobiotiques et de 

résistance au stress oxydatif. Ces mécanismes, dont l’activité de la GST, sont utilisés comme 

biomarqueurs de défense (Amiard-Triquet et al., 2009). La glutathion S-transférase joue un 

rôle important dans le processus de détoxification et la réponse au stress oxydatif (Cossu et 

al., 1997b). C’est une enzyme qui catalyse la conjugaison entre un peptide, le glutathion 

réduit, et les composés électrophiles (Martinèz-Lara et al., 1997; Cunha et al., 2007). Elle 

peut être induite par certains polluants et par conséquent, elle a été largement utilisé 

comme un biomarqueur de stress en écotoxicologie et dans l’évaluation de la pollution 

marine (Roméo et al., 2003; Le Pennec et Le Pennec, 2003 ; Regoli et al., 2004 ; Cunha et al., 

2007 ; Lam, 2009). 

 Dans la présente étude, les résultats relatifs à l’activité de la GST permettent de 

constater l’absence d’une réponse significative de cette enzyme par rapport au site. Ceci a 

été rapporté aussi par les travaux de Van der Oost et al. (2003),  montrant une similitude de 

l’activité entre un site de référence et un site pollué. Cependant, des variations saisonnières 

ont été révélées. Un maximum d’activité est noté au printemps.  

 



Résultats et discussions 
 

 
128 

 

128 

 

Au cours de cette saison, les crues et les averses entraînent une augmentation du 

débit et par conséquent celle de la turbulence du milieu suite à une remise en suspension 

des matériaux fins, pouvant être à l’origine d’une contamination métallique. Nos résultats 

semblent être en accord avec les travaux de Guemouda et al. (2014) et Amri et al. (2017b), 

qui ont montré des différences d’activité de la GST en fonction de la saison, avec des pics 

enregistrés au printemps chez l’Annélide polychète Perinereis cultrifera et chez l’oursin P. 

lividus, respectivement. Hoarau et al. (2001) et Dellali et al. (2004) ont noté aussi une 

variation saisonnière de l’activité de la GST chez R. decussatus. Des observations du même 

ordre ont été rapportées par Le Pennec et Le Pennec (2003) chez Pecten maximus, par 

Manduzio et al. (2004), Borković et al. (2005), Duarte et al. (2011), Giarratano et al. (2013), 

Schmidt et al. (2013), Jarque et al. (2014), Benali et al. (2015) ainsi que Balbi et al. (2017)  

chez les moules recueillies dans une zone polluée, par Nahrgang et al. (2013) chez M. edulis 

et Chlamys islandica, par Fossi Tankoua et al. (2013), Barda et al. (2014), Kamel et al. (2014), 

Mebarki et al. (2015), Braghirolli et al. (2016) et Louiz et al. (2016) chez Scrobicularia plana, 

Macoma balthica, M. galloprovincialis, Cerastoderma glaucum, Hyalella kaingang et Gobius 

niger, respectivement.  

Les variations de l’activité de la GST peuvent être dues à un état de stress oxydatif 

étroitement lié aux facteurs environnementaux et la qualité du milieu tels que la 

disponibilité de la nourriture et les paramètres physicochimiques de l’eau (Mebarki et al., 

2015), ainsi que le niveau de polluants dans les tissus, qui peuvent varier avec le temps. De 

plus, l'induction de la GST peut être considérée comme une réponse adaptative à un 

environnement altéré (Vidal-Liñán et al., 2010). Cette induction enzymatique catalyse la 

réaction de conjugaison entre le GSH et les substrats endogènes et les xénobiotiques, 

permettant la formation de composés hydrophiles moins toxiques et faciles à éliminer 

(Cunha et al., 2007; Schmidt et al., 2012). Cet état de fait serait aussi probablement dû à 

l’exposition des sites à diverses sources de pollution. Beldi et al. (2006) et Abdennour et al. 

(2010) ont révélé une augmentation de l’activité de la GST en fonction de la pollution de 

l'eau dans le golfe d'Annaba, caractérisé par l'introduction de polluants via les rivières et les 

oueds (Chaoui et al., 2013 ; Bougherira et al., 2015 ; Keblouti et al., 2015).  
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Ces observations sont en accord avec les données de la littérature qui montrent 

l’induction de la GST par différentes molécules comme par exemple le Paraquat (Stephensen 

et al., 2002), le Nonyphénol (Uguz et al., 2003) mais également par un grand nombre 

d’autres molécules tel que les HAPs et les polychlorobiphényles (PCBs) (Forlin et al., 1996) et 

les organophosphorés (Monteiro et al., 2006; Rao, 2006). Des résultats similaires ont été 

obtenue chez l’oursin P. lividus où l’activité de la GST a été utilisée en tant que biomarqueur 

de contamination de l’environnement dans la zone côtière du Portugal (Cunha et al., 2005). 

Abbassi et al. (2015) ont décrit une relation entre la pollution de l'environnement et l'activité 

de la GST chez M. galloprovincialis. Plusieurs autres études ont montré une activité de la GST 

plus élevée chez les organismes provenant de sites pollués que chez ceux provenant de sites 

de référence (Sáenz et al., 2010 ; Bouzenda et al., 2017 ; Mejdoub et al., 2017). 

L’augmentation de l’activité de la GST a été également rapportée par plusieurs autres 

auteurs chez D. trunculus dans le golfe d’Annaba (Abbes et al., 2003 ; Sifi et al., 2007; Amira 

et al., 2011; Soltani et al., 2012 ; Bensouda et Soltani-Mazouni, 2014) et chez la même 

espèce exposée au Cd (Belabed et soltani, 2013).  De plus, Canesi et al. (1999) ont montré 

une induction de l’activité GST chez les moules traitées respectivement avec un composé 

organochloré et le mercure. Cette stimulation a été observée aussi chez d’autres bivalves 

comme P. viridis exposée au chlorate hydrocarboné (Cheung et al., 2002), C. gigas traitée au 

carbofuran et au malathion (Damiens et al., 2004), M. edulis et M. galloprovincialis soumis à 

des HAPs (Gowland et al., 2002 ; Narbonne et al., 2005), P. perna exposée au Cd (Khati et al., 

2007), les gastéropodes marins Monodonta lineata et Nucella lapillus après exposition au Cu 

(Cunha et al., 2007), la crevette Macrobrachium borellii exposée au composé 

organophosphoré le fénitrothion (Lavarías et al., 2013) et M. galloprovincialis exposée aux 

pesticides organochlorés tel que le Dichlorodiphényltrichloroéthane (DDT) (Barhoumi et al., 

2014). El Jourmi et al. (2012, 2014) ont montré aussi que l’activité de la GST est élevée chez 

P. perna dans des sites pollués comparativement à des sites de référence. En effet, la toxicité 

de plusieurs composants exogènes tels que les ETM et les contaminants organiques,  peut 

provoquer l'induction de l’activité de la GST soit sous des conditions environnementales ou 

expérimentales au laboratoire. Cependant, les variations de l’activité de ce biomarqueur 

peuvent être aussi liées à l’âge (Lau et al., 2004) et au cycle de reproduction (Giarratano et 

al., 2011). 
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1. 3. Catalase (CAT) 

La représentation de l’activité de la CAT (Fig. 42 et Tab. 48, 49) nous permet de 

constater une variation importante des valeurs de ce paramètre dans le site 2. Les valeurs 

moyennes varient entre 62.69 ± 5.10 μmol min-1 mg-1 de protéines dans le site 3 et 106.55 ± 

9.96 μmol min-1 mg-1 de protéines dans le site 2. La valeur maximale est enregistrée au 

niveau du site 2 avec 222.97 μmol min-1 mg-1 de protéines. 

Les variations saisonnières de la défense antioxydante sont marquées par une 

augmentation significative de l’activité de la CAT au printemps avec 113.70 ± 8.53 μmol min-1 

mg-1 de protéines, par rapport aux autres saisons et d’une valeur minimale observée en 

automne avec 52.91 ± 3.93 μmol min-1 mg-1 de protéines. Les box plots montrent que la 

variation saisonnière présente une dispersion différente et elle est beaucoup plus 

importante en hiver.  

 
Tableau 48 : Variation spatiale de la CAT (μmol min-1 mg-1 de protéines). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 93.55 5.75 53.03  152.17   

Site 2 106.55 9.96 32.09  222.97 

Site 3 62.69 5.10 32.08  120.56   

 

Tableau 49 : Variation temporelle de la CAT (μmol min-1 mg-1 de protéines). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 52.91 3.93 32.08   86.71 

Hiver 103.58 10.90 33.48  164.60 

Printemps 113.70 8.53 62.96  222.97 

Eté 80.20 5.39 50.96  137.20   
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Figure 42 : Variation inter-sites et saisonnière de l’activité de la CAT. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Le test de Kruskal-Wallis indique qu’il y a une différence significative entre les 

moyennes de CAT enregistrées dans les sites d’étude et aussi une présence de différences 

significatives entre les saisons.  

Le test de Dunn nous permet de grouper les trois sites en deux groupes : le site 1 et le 

site 2 représentent le groupe "a" et le site 3 correspond au groupe "b". Ce test révèle aussi 

que les saisons sont divisées en trois groupes : le groupe "a" inclut l’automne, le groupe "b" 

rassemble l’hiver et le printemps, et le groupe "ab" correspond à l’été (Fig. 42). 

 

Résultats du Test de Kruskal-Wallis de la CAT (Comparaison inter-sites et inter-saisons) : 

Variable Comparaison  

CAT Inter-sites χ2=  15.485      ddl= 2      p-value=  0.0004341       d.s. 

Inter-saisons χ2=  27.205      ddl= 3      p-value=  5.333 x 10-6     d.s. 

d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05).  
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La CAT est une enzyme antioxydante intracellulaire impliquée dans le système de 

défense contre les radicaux générés par les polluants oxydants environnementaux, c'est une 

peroxydase péroxysomale qui dégrade le H2O2 en H2O et O2 (Baumard et al., 1999). Elle 

présente un rôle très important dans la protection des invertébrés aquatiques (Valavanidis 

et al., 2006).  

L’activité de la CAT n’est pas spécifique à un groupe de contaminants, mais peut être 

induite par une large gamme de contaminants organiques dont les xénobiotiques et les ETM 

(Akcha et al., 2000 ; Livingstone, 2001; Roméo et al., 2003). L’activité de la  CAT chez S. 

haemastoma montre relativement le même profil que celui de la GST avec une 

augmentation significative au printemps. Cette hausse de l’activité de la CAT observée au 

printemps, peut suggérer que les individus ont été soumis à un stress oxydatif. Selon Amira 

et al. (2011) et Mejdoub et al. (2017) l’induction de l’activité de la CAT peut être attribuée à 

l’élévation des concentrations en peroxyde d’hydrogène exogène qui représente le 

précurseur principal des radicaux hydroxyles, et qui est une forme très toxique des ERO. Nos 

résultats sont appuyés par les travaux de Guemouda et al. (2014) et Amri et al. (2017b) 

mettant l’accent sur une forte activité de la CAT au printemps chez l’Annélide polychète P. 

cultrifera et P. lividus, respectivement, dans les côtes Est de l’Algérie.  

Kamel et al. (2014) et Balbi et al. (2017) révèlent une variation saisonnière de l’activité 

de la CAT dans la glande digestive de M. galloprovincialis et Barda et al. (2014) chez M. 

balthica. Ces réponses enzymatiques et principalement celles de la CAT peuvent être 

modulées par les changements saisonniers des deux facteurs, environnementaux et 

biologiques, affectant potentiellement la réactivité et la sensibilité aux polluants 

(Livingstone, 1981 ; Livingstone, 2001 ; Amiard-Triquet, 2009). Ceci a été décrit par Solé et al. 

(1995a), Pampanin et al. (2005) ainsi que Gorbi et al. (2008). Nos résultats révèlent aussi un 

effet site, constaté par une augmentation de l’activité de la CAT chez les individus collectés 

au niveau du site 2. Ce dernier reçoit par le biais de l’oued Messida, qui est actuellement 

menacé par les activités humaines, rejets des eaux usées et déchets agricoles (Benhalima et 

al., 2015). L’augmentation de cette activité au niveau du site 2 pourrait alors s’expliquer par 

son exposition aux rejets de l’oued Messida y amenant des apports terrigènes en période de 

crues. Donc, il est vraisemblable que les facteurs du milieu ont une influence sur l’activité de 

la CAT.  
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En effet, un habitat caractérisé avec une forte contamination peut engendrer une forte 

induction d’enzymes antioxydantes telles que la CAT (Leiniö et Lehtonen, 2005 ; Nahrgang et 

al., 2013). Sáenz et al. (2010) ont révélé que les valeurs les plus élevées de la CAT chez les 

moules peuvent être due à des produits chimiques présents dans les décharges des eaux 

usées domestiques. 

La comparaison de l’activité de la CAT par rapport aux données bibliographiques 

montre que les valeurs obtenues dans cette étude sont proches de celles de Khessiba et al. 

(2001) et Dellali et al. (2001). Une induction de cette activité a été enregistrée chez M. 

galloprovincialis (Box et al., 2007), chez la même espèce due aux ETM (Vlahogianni et al., 

2007), chez P. viridis due aux contaminants organiques (HAPs) et aux pesticides 

organochlorés (Richardson et al., 2008), chez Bathylomodiolus azoricus face aux 

contaminations métalliques (Hg, Cu) (Company et al., 2004 et 2008), chez R. decussatus 

collectée dans plusieurs sites sur la côte tunisienne, suivant un gradient de pollution, par 

Dellali et al. (2004), Jebali et al. (2007) et Banni et al. (2009) ainsi que chez D. trunculus (Tlili 

et al., 2010 ; Amira et al., 2011 ; Soltani et al., 2012 ; Bensouda et Soltani-Mazouni, 2014). El 

Jourmi et al. (2012, 2014, 2015) ont montré que cette activité est élevée chez P. perna dans 

des sites pollués comparativement à des sites de référence. Chandurvelan et al. (2015) ont 

démontré que la CAT neutralise les effets des ERO qui peuvent être générés par l'exposition 

aux ETM. 

Certains auteurs ont rapporté que l'activité de la CAT chez les mollusques a été 

influencée par des facteurs abiotiques (Viarengo et al., 1991; Solé et al., 1995b; Pellerin-

Massicotte, 1997; Sheehan et Power, 1999). D’autres n’ont observé aucun changement suite 

à une exposition aux pesticides (Fitzpatrick et al., 1997) ou même une diminution de cette 

activité (Solé et al., 1995b).  

D’après nos résultats et les travaux qu’on a exposé, il ressort que les activités CAT et 

GST sont induites en même temps et présentent des valeurs élevées au printemps, elles 

seraient principalement causées par des processus biologiques: Cette saison correspond à la 

période juste avant le frai. Ce processus se produit entre la fin du printemps et le début de 

l'été (Lahbib et al., 2011) et nécessite une importante demande en énergie, et qui sera 

satisfaite par une augmentation globale du métabolisme (Angilletta et Sears, 2000 ; Zera et 

Harshman, 2001 ; Nilsson, 2002).  
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L'augmentation des taux métaboliques pourrait éventuellement augmenter le taux 

de production des ERO, entraînant un stress oxydatif (Verlecar et al., 2007). Selon Giarratano 

et al. (2013), l'activation simultanée des activités GST et CAT donne à penser que les deux 

systèmes enzymatiques antioxydants fonctionnent en synergie pour l'élimination du 

peroxyde d'hydrogène. 

 
1. 4. Malondialdéhyde (MDA) 

Les box plots de l’MDA (Fig. 43) ainsi que les Tab. 50 et 51 montrent clairement que la 

variation de ce paramètre dans les 3 sites est presque la même. Cependant les valeurs du 

site 3 sont plus élevées que celles des sites 1 et 2. Les valeurs moyennes varient de 1.87 ± 

0.15 nmol mg-1 de protéines dans le site 1 à 6.85 ± 0.54 nmol mg-1 de protéines dans le site 3 

avec un maximum de 11.88 nmol mg-1 de protéines au niveau du site 3 ; et de 2.54 ± 0.33 

nmol mg-1 de protéines en hiver à 4.41 ± 0.93 nmol mg-1 de protéines au printemps. Donc, 

les box plots de la variation saisonnière nous permettent de constater l’existence d’une 

homogénéité dans les quatre saisons. 

 
Tableau 50 : Variation spatiale du MDA (nmol mg-1 de protéines). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 1.87   0.15 1.03    3.51    

Site 2 2.36   0.16 1.12    4.96    

Site 3 6.85   0.54 3.10   11.88    

 

Tableau 51 : Variation temporelle du MDA (nmol mg-1 de protéines). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 4.04   0.73 1.25   11.66 

Hiver 2.54   0.33 1.12    5.49    

Printemps 4.41   0.93 1.03   11.88   

Eté 3.78   0.40 1.33    7.31    
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 Figure 43 : Variation inter-sites et saisonnière de la concentration en MDA. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Le test de Kruskal-Wallis indique qu’il y a une différence significative entre les 

moyennes du MDA enregistrées dans les sites d’étude et une absence de différences 

significatives entre les saisons. Le test de Dunn nous permet de grouper les trois sites en 

deux groupes : le site 1 et le site 2 représentent le groupe "a" et le site 3 correspond au 

groupe "b" (Fig. 43). 

 
 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis du MDA (Comparaison inter-sites et inter-saisons) : 

Variable Comparaison  

MDA Inter-sites χ2= 47.959    ddl= 2    p-value=   3.852 x 10-11  d.s. 

Inter-saisons χ2= 5.0436    ddl= 3    p-value= 0.1686              n.s. 

d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05) et n.s. une différence non significative (p ˃ 0.05).  

 
Le MDA est le produit secondaire de la peroxydation lipidique, stimulée par les ERO, 

qui altèrent la structure membranaire de la cellule. Sa teneur est en étroite relation avec les 

dégradations de la membrane cellulaire. Il permet de montrer l’effet d’une pénétration d’un 

xénobiotique dans l’organisme. Il constitue donc un indicateur précoce du stress oxydatif 

(Harris, 1992 ; Stohs et al., 2000 ; Del Rio et al., 2005; Lykkesfeldt, 2007).  

a 

a 

b 

a 
a 

a 
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Nos résultats ont montré un effet site révélé par une légère augmentation de la 

concentration en MDA au niveau du site 3 dans le golfe d’Annaba.  

En général, les organismes ayant un statut antioxydant réduit pourraient être plus 

sensibles à la peroxydation lipidique et présenter des taux plus élevés en MDA (Giarratano et 

al., 2011). Selon Soltani et al. (2012) et Sifi et al. (2013), la présence de grandes quantités de 

polluants peut surpasser le système antioxydant, ce qui va provoquer une peroxydation 

lipidique des membranes cellulaires par un taux élevé en MDA chez D. trunculus d’un site 

exposé à une pollution industrielle dans le même golfe.  

Dans notre étude, les concentrations en MDA ont été déterminées dans la glande 

digestive qui représente une matrice reflétant l’accumulation des ETM à long terme (Amiard 

et al., 1989). L’augmentation des concentrations en MDA, marqueur en puissance de la 

peroxydation des lipides, peut être expliquée par une contamination du milieu en ETM qui 

sont à l’origine d’une surproduction de radicaux libres dans la cellule, ce qui entraîne 

différentes conséquences cytotoxiques, dont l'inactivation des systèmes enzymatiques et 

surtout la détérioration de la membrane cellulaire par attaque de ses acides gras 

constitutifs, ce qui se traduit par des phénomènes de peroxydation lipidique. La méthode 

d'évaluation de ce phénomène consiste alors à doser un des produits finaux de dégradation 

des acides gras, le MDA, dont la teneur est en relation étroite avec les dégradations de la 

membrane cellulaire et, d'une manière générale, avec le stress oxydant subi par les cellules 

de l'organisme.  

Les faibles concentrations en MDA des autres sites peuvent refléter une activité 

réduite ou une action plus efficace du système antioxydant, en particulier des enzymes 

antioxydantes (Braghirolli et al., 2016). 

L'exposition des organismes aquatiques aux ETM peut augmenter la production des 

ERO, ce qui peut entraîner un déséquilibre des défenses antioxydantes, augmenter le stress 

oxydatif et générer une peroxydation lipidique (Giarratano et al., 2013). 

Giguère et al. (2003) ont montré une augmentation des concentrations en MDA chez 

Perna grandis exposée à une contamination métallique dans son milieu naturel. De Almeida 

et al. (2004) ont noté la même observation en fonction de la pollution de l'environnement 

chez divers bivalves comme l’huître Crassostrea angulata et M. galloprovincialis. Une étude 

menée in situ sur l’effet du Cd, sur les concentrations en MDA a montré une augmentation 

de celui-ci avec la pollution du milieu (Ladhar Chabouni et al., 2009a).  
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Tlili et al. (2010) ont montré aussi des niveaux élevés de MDA chez D. trunculus dans 

un site pollué comparativement à un site de référence au golfe de Tunis. Des résultats 

similaires ont été rapportés par Vlahogianni et al. (2007) et Abbassi et al. (2015) chez M. 

galloprovincialis, Bergayou et al. (2009) chez S. plana et Cerastoderma edule à partir de 

l’estuaire, Banni et al. (2009) et Kamel et al. (2014) dans la glande digestive de R. decussatus 

et M. galloprovincialis respectivement, Cheung et al. (2001) chez M. galloprovincialis 

exposée au Cu, Géret et al. (2002a) et Géret et al. (2002b) chez M. edulis et R. decussatus 

respectivement exposées au Cd, El Jourmi  et al. (2012, 2014, 2015) chez P. perna et Khati et 

al. (2012) chez la même espèce exposée au Cu et Cd. Machreki-Ajmi et al. (2008) ont 

constaté une augmentation des concentrations en MDA dans un site où les taux en Cd sont 

élevés par rapport à un site témoin, ainsi que chez Pyganodon grandis (Bonneris et al., 2005) 

et Bathymodiolus azoricus exposées à des ETM dans leur milieu naturel (Bebianno et al., 

2005). Ladhar Chabouni et al. (2009b) ont montré que dans la glande digestive de C. 

glaucum, les concentrations en MDA augmentent avec la concentration métallique en Cd. 

Une augmentation du niveau de MDA est aussi noté chez l’huitre C. gigas exposée à l’huile 

diesel (Zanette et al., 2011) et chez Chlamys farreri exposée à l’azote ammoniacal (Wang et 

al., 2012). Donc Plusieurs études s’accordent sur une corrélation positive entre une 

contamination métallique et la peroxydation lipidique, marqué par une augmentation des 

taux de MDA.  

 
1. 5. Métallothionéine (Mt) 

En analysant les box plots de la Mt (Fig. 44) ainsi que les Tab. 52 et 53, nous notons 

l’existence d’un gradient croissant (S1 ˂ S2 ˂ S3) des taux en Mt. Les valeurs moyennes 

varient de 129.46 ± 18.09 nmol g-1 de tissu dans le site 1 à 280.18 ± 44.68 nmol g-1 de tissu 

dans le site 3 avec un minium de 68.57 nmol g-1 de tissu au niveau du site 1 et un maximum 

de 572.14 nmol g-1 de tissu  au niveau du site 3 ; et de 152.86 ± 23.72 nmol g-1 de tissu en été 

à 330.24 ± 51.99 nmol g-1 de tissu en hiver, l’examen des box plots montre l’existence d’une 

hétérogénéité dans les quatre saisons. 
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Tableau 52 : Variation spatiale de la Mt (nmol g-1 de tissu). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 129.46 18.09 68.57 272.14 

Site 2 193.75 15.89 128.57 285 

Site 3 280.18 44.68 162.86 572.14 

 
Tableau 53 : Variation temporelle de la Mt (nmol g-1 de tissu). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 167.62 14.99 111.43 231.43    

Hiver 330.24 51.99 173.57 572.14 

Printemps 153.81 18.54 85.71 244.29 

Eté 152.86 23.72 68.57 257.14 

 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

    

 

 

 

 Figure 44 : Variation inter-sites et saisonnière de la concentration en Mt. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

Le test de Kruskal-Wallis indique qu’il y a une différence significative entre les 

moyennes de la Mt enregistrées dans les sites d’étude et aussi une présence de différences 

significatives entre les saisons. Le test de Dunn a permis la classification des sites en 2 

groupes, le groupe "a" inclut le site 1 et le groupe "b" rassemble le site 2 et le site 3.  

a 

b 
b 

 

a 

b 
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Ce test révèle aussi que les saisons sont divisées en deux groupes : le groupe "a" 

rassemble le printemps, l’été et l’automne, et le groupe "b" inclut l’hiver (Fig. 44). 

 
Résultats du Test de Kruskal-Wallis de la Mt (Comparaison inter-sites et inter-saisons) : 

Variable Comparaison  

Mt Inter-sites χ2=  11.688    ddl= 2      p-value=  0.002898     d.s. 

Inter-saisons χ2=  13.136    ddl= 3      p-value=  0.004351      d.s. 

d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05).  

 
Les métallothionéines sont impliquées dans la séquestration des ETM et la protection 

contre les effets induits par ces derniers (Roesijadi, 1996 ; Viarengo et al., 2000). Ce sont les 

protéines les plus sensibles à la contamination métallique chez de nombreux organismes 

marins (Naimo, 1995 ; Amiard et al., 2006 ; Choi et al., 2007, 2008 ; Zorita et al., 2007). Elles 

ont aussi un rôle de détoxification bien étudiée chez plusieurs invertébrés marins (Bebianno 

et Langston, 1991; Roesijadi, 1992; Viarengo et Nott, 1993). Ce sont des protéines de faible 

masse moléculaire qui peuvent être induites par les ions métalliques cytosoliques libres, en 

particulier le Cd, Cu, Zn et Hg, et sont impliquées dans la défense contre la toxicité des ETM 

(Klaassen et al., 1999 ; Andrews, 2000 ; Hamza-Chaffai et al., 2000 ; Tanguy et al., 2001 ; 

Ladhar-Chaabouni et al., 2008 ; Wang et al., 2011). Ils sont impliqués dans l'homéostasie des 

ETM essentiels tels que le Cu et le Zn, mais jouent également un rôle majeur dans la 

détoxification des ETM non essentiels (Chandurvelan et al., 2015).  

Dans cette étude la quantification de la Mt au niveau de la glande digestive du 

gastéropode S. haemastoma révèle des fluctuations spatiotemporelles. Les concentrations 

les plus élevées sont enregistrées chez les individus collectés en hiver et au niveau du site 3 

qui représente le golfe d’Annaba. Une forte accumulation des ETM, à la saison hivernale 

chez P. perna et Posidonia oceanica  au niveau du même golfe, a été démontrée par Belabed 

et al. (2008) et Boutabia-Trea et al. (2017), respectivement. A la saison printanière et 

estivale nous avons remarqué une diminution de la concentration de la Mt, cela peut être dû 

indirectement à la reproduction et principalement à la libération des gamètes durant la 

période de ponte (Langston et Spence, 1995).  

 

 



Résultats et discussions 
 

 
140 

 

140 

 

Le changement pondéral a aussi été rapporté comme un critère important qui peut 

justifier la fluctuation de la concentration des ETM et l’expression de la Mt chez les 

organismes aquatiques (Phelps et Hetzel, 1987 ; Amiard-Triquet et al., 1998 ; Mouneyrac et 

al., 1998, 2000). Bebianno et Serafim (2003) ont montré une variation saisonnière de la Mt 

chez R. decussatus. Smaoui-Damak et al. (2004) ont révélé une variation mensuelle et inter-

site de ce biomarqueur chez la même espèce. Hamza-Chaffai et al. (2000, 2003) ont montré 

que la Mt est induite chez la même espèce exposée aux Cu, Zn et Cd. Figueira et al. (2012b) 

ont noté aussi l’induction de la Mt chez la même espèce ainsi que chez R. philippinarum 

exposées toutes les deux au Cd. Kamel et al. (2014) ont noté une variation saisonnière de la 

Mt dans la glande digestive de M. galloprovincialis. El Jourmi et al. (2012, 2014) ont montré 

des niveaux élevés de Mt chez P. perna dans des sites pollués comparativement à des sites 

de référence. L’inductibilité des Mt par les ETM a été déterminée chez plusieurs espèces de 

mollusques bivalves telles que la palourde (Bebianno et Serafim, 1998), la moule (Bebianno 

et Langston, 1991) et l’huître (Roesijadi et klerks, 1989; Géret et al., 2002a). Ladhar-

Chaabouni et al. (2009b) ont montré que les Mt sont induites chez C. glaucum exposée au 

Cd, ainsi que Ringwood et al. (1998) chez C. virginica et Khati et al. (2012) chez P. perna 

exposées toutes les deux au Cu. Ladhar-Chaabouni et al. (2009a) ont révélé que 

l’augmentation de la quantité de Cd bioaccumulé est suivie d’une augmentation de la 

synthèse des Mt au niveau de la glande digestive de C. glaucum. De Montaudouin et al. 

(2010) et Paul-Pont et al. (2010a, 2010b) ont constaté que la concentration de la Mt reflète 

une contamination métallique chez C. edule et R. philippinarum. De plus, l’induction de la Mt 

a été rapportée par Figueira et al. (2012a), Freitas et al. (2012a, 2012b) chez C. edule 

exposée aux ETM et par Santoviro et al. (2015) chez Venerupis philippinarum exposée au Cu 

et Zn.   

Ces résultats laissent supposer l’existence d’une corrélation positive entre le taux des 

Mt sécrétées et la concentration des ETM dans l’environnement (Bebianno et Langston, 

1992). Dans ce sens Géret et Cosson (2000) et Geffard et al. (2002) ont noté une corrélation 

positive entre l’accumulation de la Mt et la concentration du Cu et Zn chez C. gigas. Des 

observations du même ordre ont été rapportées par Santoviro et al. (2015) chez V. 

philippinarum exposée à ces deux ETM. Falfushynska et al. (2009) ont montré que la Mt est 

un biomarqueur adéquat pour la pollution environnementale chez Anodonta sp.  
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L’induction des Mt est considérée comme étant un bon biomarqueur d’exposition à 

des ETM et couramment appliquée dans les programmes de biosurveillance de 

l’environnement (Viarengo et al., 1999, 2007 ; Banni et al., 2007). D’autre part, il a été 

démontré que des ETM tels que le Cu, le Zn et le Cd s’accumulent dans les tissus de la 

palourde R. decussatus exposée distinctement et/ou à un mélange de ces ETM provoquent 

une forte induction de la synthèse des Mt (Serafim et Bebianno, 2010). L’exposition d’un 

organisme à des ETM induit une surproduction des Mt et provoque des dommages 

cellulaires systémiques (Lowe et Pipe, 1994 ; Cavaletto et al., 2002). Cependant 

l’accumulation des Mt dans les tissus de la moule pourrait aussi être due à un stress oxydatif 

indépendamment de la présence des ETM dans le milieu.  

En effet, Dondero et al. (2005) et Banni et al. (2007) ont rapporté des augmentations 

significatives des isoformes de Mt tant en terme de protéine qu’en terme de ARNm chez M. 

galloprovincialis non exposée aux ETM mais présentant un état de déséquilibre de la balance 

oxydative. 

Outre l'exposition aux ETM, la Mt peut aussi être induite par d'autres facteurs tels que 

les facteurs physico-chimiques (température, salinité, pH, oxygène dissous, etc.) et l'état 

physiologique de l'organisme (âge, sexe, stades de maturité et tissus) (Mouneyrac et al., 

1998; Legras et al., 2000; Geffard et al., 2001, 2002, 2005; Serafim et al., 2002 ; Ladhar-

Chaabouni et al., 2012 ; Boulajfene et al., 2017). 

 
2. Analyse des ETM dans la glande digestive : Description statistique (Variations inter-sites 

et saisonnières) 

2. 1. Cuivre (CuGD) 

Les concentrations en Cu dans les glandes digestives de S. haemastoma révèlent une 

variation spatiotemporelle (Fig. 45). Les valeurs moyennes de Cu sont comprises entre 0.26 ± 

0.03 mg g-1 de poids sec dans le site 2 et 0.67 ± 0.09 mg g-1 de poids sec dans le site 3 avec 

un maximum de 1.80 mg g-1 de poids sec au niveau du site 3 et un minimum de 0.06 mg g-1 

de poids sec au niveau du le site 1 (Tab. 54) ; et entre 0.18 ± 0.03 mg g-1 de poids sec en hiver 

et 0.62 ± 0.11 mg g-1 de poids sec au printemps (Tab. 55).  
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Tableau 54 : Variation spatiale du CuGD (mg g-1 de poids sec). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 0.46 0.08 0.06 1.41   

Site 2 0.26 0.03 0.08 0.66   

Site 3 0.67 0.09 0.09 1.80   

 

Tableau 55 : Variation temporelle du CuGD (mg g-1 de poids sec). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 0.50 0.08 0.06 1.14   

Hiver 0.18 0.03 0.09 0.58   

Printemps 0.62 0.11 0.11 1.80   

Eté 0.54 0.09 0.11 1.41   

 
 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 45 : Variation inter-sites et saisonnière de la concentration en CuGD. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

2. 2. Zinc (ZnGD) 

Les concentrations en Zn révèlent aussi une variation spatiotemporelle (Fig. 46). Les 

valeurs moyennes de Zn  varient entre 0.25 ± 0.03 mg g-1 de poids sec dans le site 3 et 0.54 ± 

0.03 mg g-1 de poids sec dans le site 2.  
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La valeur maximale est enregistrée au niveau du site 2 avec 0.79 mg g-1 de poids sec et 

la valeur minimale est de 0.08 mg g-1 de poids sec au niveau du site 3 (Tab. 56) ; et entre 0.28 

± 0.05 mg g-1 de poids sec en été et 0.48 ± 0.03 mg g-1 de poids sec en hiver (Tab. 57). 

 
Tableau 56 : Variation spatiale du ZnGD (mg g-1 de poids sec). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 0.38 0.03 0.12 0.71   

Site 2 0.54 0.03 0.26 0.79   

Site 3 0.25 0.03 0.08 0.52   

 

Tableau 57 : Variation temporelle du ZnGD (mg g-1 de poids sec). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 0.44 0.04 0.14 0.75   

Hiver 0.48 0.03 0.19 0.71   

Printemps 0.37 0.04 0.13 0.75   

Eté 0.28 0.05 0.08 0.79   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figure 46 : Variation inter-sites et saisonnière de la concentration en ZnGD. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 
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2. 3. Chrome (CrGD) 

Les concentrations en Cr dans les glandes digestives de S. haemastoma révèlent une 

variation spatiotemporelle (Fig. 47). Les valeurs moyennes de Cr sont comprises entre 0.03 ± 

0.00 mg g-1 de poids sec dans le site 2 et 0.04 ± 0.00 mg g-1 de poids sec dans les site 1 et 3 

avec un maximum de 0.06 mg g-1 de poids sec et un minimum de 0.02 mg g-1 de poids sec 

pour les 3 sites (Tab. 58) ; et entre 0.03 ± 0.00 mg g-1 de poids sec en automne et 0.04 ± 0.00 

mg g-1 de poids sec en hiver, au printemps et en été (Tab. 59).  

 
Tableau 58 : Variation spatiale du CrGD (mg g-1 de poids sec). 

Variable Moyenne se Min Max 

Site 1 0.04   0.00 0.02    0.06    

Site 2 0.03   0.00 0.02    0.06    

Site 3 0.04    0.00 0.02    0.06    

 

Tableau 59 : Variation temporelle du CrGD (mg g-1 de poids sec). 

Variable Moyenne se Min Max 

Automne 0.03   0.00 0.02    0.06   

Hiver 0.04    0.00 0.03    0.06    

Printemps 0.04   0.00 0.02    0.06   

Eté 0.04   0.00 0.02    0.06    
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Figure 47 : Variation inter-sites et saisonnière de la concentration en CrGD. 

a et b indiquent que la variation inter-sites et saisonnière est significative à p < 0.05, en utilisant le  test de 
Dunn. Les boxplots portant les mêmes lettres ne sont pas significativement différents à p ˃ 0.05. 

 

 
Les résultats du test Kruskal-Wallis relatifs à la comparaison des variables pour les deux 

facteurs : « site » et « saison » montrent qu’il existe des différences significatives 

saisonnières et inter-sites pour les variables CuGD, ZnGD et CrGD, il semblerait que l’effet 

des facteurs « site » et « saison » est marqué, ceci nous conduit à dire que la variation des 

variables est liée, essentiellement, à la notion de temps et à celle des sites 

d’échantillonnage.  

Concernant le CuGD, le test de Dunn nous permet de classer les sites en trois 

groupes où la différence significative se trouve entre le groupe "ab" correspondant au site 1, 

le groupe "a" et "b" représentant le site 2 et le site 3, respectivement. Ce test révèle aussi 

que les saisons sont divisées en trois groupes : le groupe "a" inclut l’hiver, le groupe "b" 

rassemble le printemps et l’été et le groupe "ab" correspond à l’automne (Fig. 45). 

Pour le ZnGD, le test de Dunn permet la classification des sites en trois groupes "a", "b" 

et "c" correspondant au site 1, site 2 et site 3, respectivement. Ce test nous permet aussi de 

classer les saisons en trois groupes : le groupe  "a" représente l’été, le groupe "b" rassemble 

l’automne et l’hiver et le groupe "ab" correspond au printemps (Fig. 46). 

En ce qui concerne le CrGD, le test de Dunn nous permet de classer les sites en deux 

groupes où la différence significative se trouve entre le groupe "a" représentant le site 1 et 3 

et le groupe "b" correspondant au site 2.  

b ab ab 

a 

a 

b 

a 
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Ce test révèle aussi que les saisons sont divisées en trois groupes : le groupe "a" inclut 

l’automne, le groupe "b" inclut l’hiver et le groupe "ab"  rassemble le printemps et l’été (Fig. 

47). 

 

Résultats du Test de Kruskal-Wallis du CuGD, ZnGD et CrGD (Comparaison inter-sites et 

inter-saisons) : 

Variable Comparaison  

CuGD Inter-sites χ2= 7.0726    ddl= 2        p-value= 0.02912        d.s. 

Inter-saisons χ2= 20.17      ddl= 3        p-value= 0.0001565    d.s. 

ZnGD Inter-sites χ2= 34.57      ddl= 2        p-value= 3.113 x 10-8  d.s. 

Inter-saisons χ2= 16.688    ddl= 3       p-value=  0.0008193    d.s. 

CrGD Inter-sites χ2=14.4949   ddl= 2       p-value= 0                     d.s. 

Inter-saisons χ2= 8.3874    ddl= 3       p-value= 0.04                d.s. 

 
d.s. indique une différence significative (p ˂ 0.05).  

 
Le dosage des ETM (Cu, Zn et Cr) dans la glande digestive de S. haemastoma, a révélé 

leur accumulation et le suivi de leur concentration a montré des fluctuations saisonnières 

sur les trois sites d’étude avec un maximum de bioaccumulation observé au printemps et 

dans le site 3 pour le Cu ; en hiver et dans le site 2 pour le Zn ; et au niveau des sites 1 et 3 

pour le Cr. Cependant les deux autres ETM (Cd et Pb) sont inférieurs à la limite de détection 

(Cd = 0.028 mg L-1, Pb = 0.45 mg L-1, respectivement). 

Les fluctuations saisonnières des concentrations métalliques dans la glande digestive 

de S. haemastoma pourraient dépendre du degré de contamination du milieu mais aussi de 

son cycle biologique. Le facteur saisonnier est important et de nombreuses études ont 

montré que les concentrations du Cu et du Zn mesurées chez les espèces marines varient 

saisonnièrement : Ritz et al. (1982) chez M. edulis, Kaimoussi et al. (2000) et Kamel et al. 

(2014) chez M. galloprovincialis. Nos résultats sont comparables à ceux observés par 

Abdennour et al. (2000) et Essedaoui et Sif (2001) où les concentrations du Cu et Zn 

présentent des variations qui semblent dépendre de la saison et du site de prélèvement. 

Plusieurs autres auteurs reconnaissent l'existence d'un maximum hivernal des 

concentrations métalliques chez la moule, en particulier pour le Zn (Goldberg et al., 1983 ; 

Popham et D’Auria, 1983 ; Metayer et al., 1985).  
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Aussi, un effet saison significatif a été révélé avec des taux relativement élevés du Zn 

en hiver au niveau d’un site pollué dans les tissus de D. trunculus (Beldi et al., 2006) ainsi que 

chez P. perna (Belabed et al., 2008) au niveau du golfe d’Annaba; chez le gastéropode marin 

Phorcus (Osilinus) turbinatus au niveau du même golfe (Boucetta et al., 2016b) ; chez 

Osilinus turbinatus (Belhaouari et al., 2011) et chez M. galloprovincialis (Kamel et al., 2014 ; 

Rouane-Hacene et al., 2015). Vlahogianni et al. (2007) ont montré une variation saisonnière 

de la concentration du Cu avec des taux élevés au printemps et en hiver chez M. 

galloprovincialis. Des résultats similaires ont été notés par Catsiki et Florou (2006) chez la 

même espèce. Les concentrations des ETM (Cu et Zn) varient en fonction de la saison et le 

niveau de contamination des sites examinés chez plusieurs espèces de Donax : D. deltoides 

(Haynes et al., 1997), D. trunculus (Fishelson et al., 1999; Usero et al., 2005) et D. rugosus 

(Sidoumou et al., 2006). 

Donc, les éléments analysés chez notre gastéropode marin S. haemastoma présentent 

des fluctuations saisonnières marquées dans le sens d’un maximum printanier/hivernal.      

La concentration accrue du Cu au printemps peut être liée à la libération des ETM dans l'eau 

après la dégradation des matières organiques (support privilégié des ETM engendrant la 

formation de complexes organométalliques plus ou moins stables) des phases dissoutes 

colloïdales lorsque la température de l'eau augmente (Belabed et al., 2017). La 

concentration maximale de Zn en hiver pourrait s'expliquer par le fait qu'à cette période de 

l'année, les tempêtes agissent comme une force de restructuration majeure en modifiant de 

façon significative la distribution granulométrique des sédiments; cela augmente le taux de 

remise en suspension des sédiments qui peut mener à des taux plus élevés de remobilisation 

et, par conséquent, à une biodisponibilité importante des ETM dans les sédiments et l'eau 

(Boutabia-Trea et al., 2015). De plus, durant cette période froide, l'augmentation des pluies 

provoque un afflux important d'eau douce dans la zone côtière à partir du système de l'oued 

et induit ainsi la diminution de la salinité. L'absorption et l'accumulation des ETM dans les 

tissus corporels sont affectées par la biodisponibilité des éléments qui tend généralement à 

augmenter avec la diminution de la salinité, en fonction de la concentration des ETM libres 

dans l'eau de mer environnante (Belabed et al., 2013b). 
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De même, la période froide, pendant laquelle la concentration des ETM est élevée, 

correspondrait à la période de stockage élevé des réserves énergétiques, alors que la 

période chaude, pendant laquelle la concentration du Zn est minimale, correspondrait à la 

période de ponte où les réserves corporelles ont été épuisées.  

Il est généralement admis que l'accumulation des ETM se produit principalement via 

ces trois compartiments : l'eau, la nourriture et les sédiments. Cependant, l'efficacité de 

l'absorption des ETM à partir de ces sources peut varier en fonction des besoins écologiques, 

le métabolisme des animaux et des concentrations des ETM dans l'eau, la nourriture et les 

sédiments, ainsi que certains autres facteurs tels que la salinité et la température. Le régime 

alimentaire important de notre espèce (carnivore) lui permet de bioconcentrer et d’amplifier 

les ETM dans la glande digestive, elle se nourrit des proies animales (bivalves). On peut 

déduire que l’accumulation de ces ETM dans les moules peut provoquer l’accroissement des 

concentrations des ETM chez S. haemastoma.  

Cette variation saisonnière est affectée par un grand nombre de facteurs (abiotiques et 

biotiques) (Amiard et al., 1986 ; Cajaraville et al., 1992). D’autres études (Phillips, 1976 ; 

Denton et Burdon-Jones, 1981) ont montré que la salinité et la température sont les 

principaux agents de la variation saisonnière de la concentration des ETM. 

Selon Langston et Spence (1995), les facteurs biologiques tels que la capacité 

d'acquisition alimentaire (Saavedra et al., 2004), le sexe (Sokolowski et al., 2004), l’âge, la 

taille et la ponte contribuent énormément à la variation de la bioaccumulation des ETM. 

Parmi les facteurs abiotiques, les facteurs physicochimiques (température, salinité, oxygène 

dissous, pH...) du milieu jouent un rôle essentiel puisqu’ils influent à la fois sur la forme 

physicochimique des ETM donc sur leur biodisponibilité, mais également sur le métabolisme 

des espèces (osmorégulation, respiration, reproduction, activité trophique...) dont 

dépendent en partie les cinétiques d’accumulation et d’excrétion des ETM (Coimbra et 

Carraça, 1990 ; Grant, 1996). Ces facteurs environnementaux, sont spécifiques à un site et 

varient dans le temps (Karayücel et Karayücel, 2000).  
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Les résultats de la présente étude démontrent l’importance des apports anthropiques 

dans la contamination du golfe d’Annaba ainsi que du littoral d’El-Kala par les ETM du fait 

que les plus fortes concentrations en Cu, Zn et Cr observées sont relevées dans la glande 

digestive des organismes peuplant le site 3 (Cu et Cr) situé dans le golfe l’Annaba qui reçoit 

des rejets industriels, urbains et domestiques et le site 2 (Zn) situé dans le littoral d’El-Kala 

qui reçoit par le biais de l’oued Messida des rejets des eaux usées, des déchets agricoles 

etc...  

Ces fortes concentrations dans la glande digestive de nos échantillons s’expliqueraient 

principalement par ces principaux rejets anthropogéniques du littoral de la ville d’Annaba, 

correspondant aux émissaires des eaux usées par les charges polluantes charriées par les 

oueds Seybouse et Mafragh, oued Forcha, oued Sidi Harb, oued Edheb, oued Kouba, oued 

Bouhdid et oued Bedjima sans aucun traitement préalable. Ces charges polluantes sont aussi 

sous l’influence de l’activité portuaire d’une part et d’un axe routier important d’autre part. 

L’oued Seybouse est un siège d’une importante activité agricole, industrielle et urbaine, il 

reçoit comme affluent l’oued Meboudja ; cet oued draine la zone dans laquelle est 

implantée toute l’industrie qui caractérise la région d’Annaba tel que le complexe 

sidérurgique dont les rejets sont directement déversés dans le Meboudja ; cette région 

abrite aussi un important dépôt de ciment, une usine de production de pare brise de voiture, 

des dépôts de produits ferreux récupérés, des rejets de stations de lavage et de vente de 

carburants. Cet oued reçoit, en plus, les égouts des agglomérations de Sidi Amar, Chaiba et 

El Hadjar qui ne cessent de se développer.  

Le golfe d’Annaba reçoit aussi l’oued Bedjima qui draine les rejets domestiques d’une 

grande partie de la ville d’Annaba et sa périphérie (Boukhadra, Joannoville et son abattoir) et 

des rejets industriels (usine de production de soda), l’usine de récupération du plomb des 

batteries usagées. En plus de ces 2 oueds, le golfe d’Annaba reçoit directement les rejets de 

l’usine de production d’engrais (FERTIAL). 

Des travaux antérieurs ont mis en évidence l’importance du complexe industriel 

FERTIAL dans l’émission de divers rejets dans l’atmosphère et dans l’eau du golfe d’Annaba 

(Semadi et Deruelle, 1993 ; Belabed et al., 2008). De plus, les ETM Cu et Zn ont été détectés 

dans les sédiments du golfe (Abdennour et al., 2010 ; Belabed et al., 2013b; Boutabia-Trea et 

al., 2017; Belabed et al., 2017) et dans les sédiments de surface du lac Tonga (l’oued Messida 

est la connexion du lac Tonga avec la mer Méditerranée) (Belabed et al., 2013a).  
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Quant aux basses concentrations relevées dans le site 1, elles s’expliqueraient par 

l’éloignement de ce site des grandes sources de contamination.  

Les préoccupations alimentaire et environnementale impliquent que l'on s'intéresse 

aux composés chimiques bioaccumulés par les Mollusques, les Crustacés et les Poissons. Une 

autre priorité oriente cette sélection vers les composés pour lesquels les concentrations ou 

les doses maximales admissibles sont réglementées. C'est le cas du Cu, Zn, Cd et Pb parmi les 

ETM. Pour autoriser la consommation de ces organismes comestibles, les législations 

internationales des organismes de réglementation ont fixé des concentrations maximales 

admissibles de certains ETM comme suit: pour l'Agence américaine de protection de 

l'environnement (USA EPA) : Cu 20 μg g-1 de poids humide et Zn 30 μg g-1 de poids humide; 

et pour l'Organisation des Nations Unies pour l'alimentation et l'agriculture (FAO) : Cu 30 μg 

g-1 de poids humide et Zn 50 μg g-1 de poids humide (Lavradas et al., 2016). 

En comparant les concentrations moyennes en ETM mesurées chez notre espèce avec 

les seuils de qualité sanitaire tolérés, il apparaît que les concentrations en Cu et Zn 

constituent un danger pour le consommateur, puisqu’elles sont supérieures aux doses 

maximales admissibles recommandées. Cette bioaccumulation est susceptible d’affecter les 

processus physiologiques de ce gastéropode. Ceci a été démontré chez les bivalves 

(Essedaoui et Sif, 2001 ; Sif et al., 2002 ; Merzouki et al., 2009).  

En ce qui concerne le Cr, Belabed et al. (2013b) a signalé une assez forte 

contamination par cet ETM localisé dans des sites qui représentent une bonne partie de la 

zone « péri urbaine » du golfe d’Annaba.  

Gharsallah (2002) a révélé aussi la présence du Cr dans le sédiment du même golfe. Les 

sources potentielles de cette contamination par le Cr seraient en relation avec les eaux 

usées qui se déversent dans le golfe sans aucun traitement préalable.  

Ce métal, en plus de son origine géologique (Rain et Fernex, 1982 ; Anagnostou et al., 

1998 ; Boguer et al., 1998) pourrait provenir de la sédimentation d’organismes morts ; 

Chiffoleau (1994) rapporte la présence de concentrations élevées en Cr au large et chez les 

Diatomées. Les résultats de l’analyse du sédiment des différents sites retenus à Skikda 

montrent la présence de cet élément mais à des concentrations nettement plus basses que 

celles signalées dans le golfe d’Annaba (Gueddah, 2003). 
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L’enrichissement en ETM dans l’ensemble des 3 sites au cours de la saison humide et 

pluvieuse a pour principale origine l’augmentation des charges polluantes métalliques dans 

les eaux de ruissellement des premières crues. Le caractère saisonnier de bioaccumulation 

des ETM a été observé chez diverses espèces de mollusques filtreurs (Kaimoussi et al., 2001 ; 

Orban et al., 2002 ; Khati et al., 2008). 

 
3. Variation spatio-temporelle des paramètres par l’analyse en composantes principales  

L'utilisation de l’Analyse en Composantes Principales (ACP) comme une approche 

descriptive préliminaire et exploratoire a permis de visualiser la structuration de la variation 

temporelle et spatiale au niveau des trois sites en fonction de 26 variables : température de 

l’air (Tair), température de l’eau (T), pH, salinité (Sal), l’oxygène dissous (Oxy), conductivité 

(Cond), nitrates (Nitra), nitrites (Nitri), ammonium (Ammo), orthophosphates (Orth), 

matières en suspension (MES),  chlorophylle "a" (Chla), Cu.e, Zn.e, Cr.e, GSH, GST, CAT, MDA, 

Mt, CuGD, ZnGD et CrGD.  

Notre ACP (Fig. 48) montre clairement que les deux premiers axes factoriels ont 

restitué près de 43.54 % de l’information. L’axe 1 explique 24.16% de la variation totale, il 

est corrélé positivement avec les variables CrGD (r = 0.76),  Oxy (r = 0.74), IHS (r = 0.73), 

MDA (r = 0.72), Cr.e (r = 0.69), Sal (r = 0.64), IC (r = 0.59), Nitri (r = 0.58), Nitra (r = 0.57) et 

cond (r = 0.53) qui contribuent fortement à la construction de cet axe (cos² = 0.57, cos² = 

0.55, cos² = 0.53, cos² = 0.51, cos² = 0.47, cos² = 0.40, cos² = 0.35, cos² = 0.34, cos² = 0.33 et 

cos² = 0.28, respectivement) ; et négativement avec la variable ZnGD (r = -0.67), qui 

contribue elle aussi d’une façon importante à sa construction (cos² = 0.45).  

Par ailleurs, l’axe 2 explique 19.38% de la variation totale, il est construit 

essentiellement par les fortes corrélations positives des variables Zn.e (r = 0.81), ICL (r = 

0.67) et Mt (r = 0.54) et les corrélations négatives des variables T (r = -0.84), GST (r = -0.65), 

Tair (r = -0.57) et CuGD (r = -0.56) qui contribuent fortement à sa construction (cos² = 0.65, 

cos² = 0.44, cos² = 0.31, cos² = 0.71, cos² = 0.42, cos² = 0.33 et cos² = 0.31, respectivement). 
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Figure 48 : Analyse en composante principale basée sur la variation inter-sites et 

saisonnière. Plan factoriel (1-2) : Axe 1 (24.16%), Axe 2 (19.38%). A) Cercle de 

corrélation des variables avec les deux premiers axes principaux. B) Projection 

des sites et des saisons sur les deux premiers axes principaux.  

 
L’axe 1 explique bien une nette différence entre le groupe constitué des deux sites 1 et 

2 qui représentent le littoral d’El Kala, et celui du site 3 représentant le golfe d’Annaba, dont 

ce dernier est caractérisé par des taux élevés en CrGD,  Oxy, IHS, MDA, Cr.e, Sal, IC, Nitri, 

Nitra et cond, et des taux plus faibles en ZnGD par rapport aux autres sites. L’axe 2 nous a 

permis de dégager la spécificité de l’hiver par rapport aux autres saisons du fait qu’il est 

caractérisé par une Tair et une T basses ainsi que des taux plus élevés en Zn.e et Mt.  

On peut conclure que l’axe 1 différencie les sites et l’axe 2 différencie les saisons. 

 
4. Classification Ascendante Hiérarchique (CAH) de la variation inter-sites  

La figure 49 montre le dendrogramme issu de la CAH basée sur la variation inter-sites 

des paramètres mesurés. L’examen du dendrogramme indique l’existence de deux clusters. 

Le premier cluster englobe le site 3 qui correspondent à la plage du cap de Garde du golfe 

d’Annaba. Le deuxième cluster est constitué du site 1 (la plage Aouinète) et du site 2 (la 

plage Messida) qui représentent le littoral d’El Kala. 

 CuGD 

A 
B 
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Figure 49 : Classification ascendante hiérarchique des sites d'échantillonnage selon la   

                       variation des paramètres mesurés.  

Site 1 : Plage Aouinète, Site 2 : Plage Messida et Site 3 : Cap de Garde. 

 

En général, la typologie du dendrogramme obtenue par la CAH concorde avec nos 

résultats sur la variation spatiotemporelle des paramètres mesurés.  

La présence du Cr dans l’eau et dans la glande digestive de S. haemastoma ainsi que 

l’augmentation de la peroxydation des lipides est plus marquée au niveau du site 3 qui 

représente le golfe d’Annaba. En effet, selon plusieurs travaux cités auparavant, la pollution 

métallique est relativement élevée au niveau de l’eau et des sédiments dans ce golfe. 

 
5. Niveau de pollution       

         La variation spatiotemporelle de l’indice de pollution multibiomarqueurs est indiquée 

dans le tableau 60. Les résultats obtenus ont indiqué que les valeurs les plus élevées ont été 

retrouvées au niveau des deux sites 2 et 3 (MPI = 38, MPI = 36, respectivement) et les 

valeurs les plus faibles ont été retrouvées au niveau du site 1 (MPI = 20). Pour la tendance 

temporelle, les saisons printanière et estivale ont eu les valeurs les plus élevées en MPI 

comparées aux saisons automnale et hivernale. 

          Le MPI est converti en cinq niveaux de pollution qui sont représentés sous forme de 

couleurs. Ces dernières sont rapportées respectivement dans la figure 50.  

 

 

Similarité inter-sites 
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Au cours de la période d'étude, le MPI est apparue relativement faible au niveau du 

site 1 (une couleur verte) ce qui permet de le classer à un niveau peu pollué. Quant aux deux 

sites 2 et 3, la couleur a varié entre le vert et le jaune ce qui nous permet de les classer entre 

peu et modérément pollué.  

 
Tableau 60 : Variation spatiotemporelle du MPI des trois sites d’étude. 

  Indice de réponse  
 

Saison Site GST CAT MDA Mt MPI 
 1 3 10 4 3 20 

Automne 2 12 4 4 12 32 
 3 6 4 10 6 26 
 1 4 10 4 4 22 

Hiver 2 4 10 4 4 22 
 3 10 4 10 10 34 
 1 6 6 4 4 20 

Printemps 2 12 12 4 10 38 
 3 3 3 10 10 26 
 1 10 4 4 3 21 

Eté 2 4 10 4 6 24 
 3 10 4 10 12 36 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

                                      Figure 50 : Niveau de pollution des trois sites. 
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Afin de déterminer le niveau de la pollution du golfe d'Annaba et du littoral d’El-Kala, 

nous avons utilisé une approche globale fondée sur la mesure des biomarqueurs, cette 

approche pratique est basée sur la détermination du MPI en tenant compte des critères 

biologiques pour classer les sites surveillés sur une échelle de 5 niveaux de pollution (Banni 

et al., 2005). L'analyse discriminante a indiqué une différence significative inter-sites. 

Les sites d’échantillonnage peuvent être classées en utilisant la moyenne des MPI des 

4 saisons comme suit : le site 1 (MPI = 20,75), le site 2 (MPI = 29) et le site 3 (MPI = 30.5). 

Ces données confirment les résultats obtenus précédemment et nous ont permis 

d’avoir une vision assez juste du niveau de contamination des sites retenues dans le cadre de 

cette étude. 

L'utilisation d'un indice de biomarqueur a facilité la comparaison entre les sites : le site 

1 est le moins contaminé, le site 3 est le plus contaminé alors que le site 2 est intermédiaire 

(entre les deux sites 1 et 3). 

Cette contamination s’expliquerait par l’importance des apports naturels en ETM, liés 

à la nature des sols et à l’érosion, et d’origine anthropogène.  

Le site 1 est le plus éloigné des sources de pollution, le site 3 se situe dans le golfe 

d’Annaba qui reçoit de nombreux oueds et rejets urbains et industriels et le site 2 reçoit par 

le biais de l’oued Messida des rejets des eaux usées, des déchets agricoles etc… Les apports 

des oueds peuvent être considérés comme une source d’apport des ETM, de pesticides et de 

sels nutritifs. 

La présence des ETM s’expliquerait, non seulement, par la proximité des sites aux 

sources de pollution mais serait aussi liée à d’autres paramètres environnementaux tel que 

les vents qui transportent sur de grandes distances divers contaminants. Ceci a déjà été 

indiqué par Chaoui et al. (2013), Bougherira et al. (2015) et Keblouti et al. (2015). 

        La comparaison des résultats obtenus des MPI avec d'autres études réalisées 

précédemment en Méditerranée, nous indique que nos résultats sont inférieurs à ceux déjà 

retrouvés dans les zones côtières Françaises (15-48), Italiennes (12-49), Espagnoles (15-45) 

(Narbonne et al., 2005) et Tunisiennes (29-52) (Banni et al., 2005). Il en est de même pour 

les zones côtières Allemandes (28-56) et Polonaises (19-42) de la mer Baltique (Narbonne et 

al., 1999), ainsi que les zones côtières Grecques (21-54) et Italiennes (31-41) de la mer 

Adriatique (Narbonne et al., 2001).   
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Conclusion et perspectives 

 

L’objectif de cette thèse était le diagnostic de l’état de santé de la zone côtière de l’Est 

Algérien en mettant en valeur les potentialités du Mollusque Gastéropode Stramonita 

haemastoma en tant qu’espèce sentinelle utilisable pour la surveillance de la pollution 

métallique du milieu marin. 

L'originalité de cette étude réside dans sa pluridisciplinarité via l’utilisation d’une 

approche multi-marqueurs basée sur le suivi des indices biologiques, biochimiques et 

l’estimation des concentrations et de la biodisponibilité des ETM (Cu, Zn, Cr, Cd et Pb) chez 

cette espèce au niveau de trois sites du littoral Nord-Est Algérien : la plage Aouinète (Site 1) 

et la plage Messida (Site 2) qui représentent le littoral d’El-Kala et le Cap de garde (Site 3) au 

niveau du golfe l’Annaba. 

D’une manière générale, l’ensemble des résultats reflètent des variations saisonnières 

et inter-sites significatives des différents paramètres mesurés. 

Les paramètres physicochimiques montrent une certaine homogénéité spatiale (à 

l’exception de la salinité et les nitrates). Cependant, les fluctuations temporelles sont 

directement liées aux conditions climatiques saisonnières : la température est l’un des 

facteurs qui répond le mieux au changement climatique. Le dosage des sels nutritifs a permis 

d'indiquer que l’eutrophisation est plus marquée et appréciable au niveau du site 3 par 

rapport aux autres sites, durant toute la période d’étude.  

Le suivi des variations des indices biologiques a montré des fluctuations spatio-

temporelles. Par ailleurs, ces données permettent de distinguer deux périodes de ponte, se 

situant l’une au printemps et l’autre à la fin de la période estivale entre la fin de l’été et le 

début de l’automne. 

Cette étude a révélée aussi que les biomarqueurs mesurés sont des paramètres 

sensibles et inductibles, leur variation spatio-temporelle chez le gastéropode S. haemastoma 

peut être expliquée par la combinaison de deux facteurs majeurs ; un facteur abiotique qui 

englobe le changement des conditions environnementales (température, salinité …) et le 

niveau de contamination chimique sur chaque site étudié (présence des ETM dans l’eau)  
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et un deuxième facteur biotique qui concerne l’état physiologique et le stade de 

reproduction de ce gastéropode sur chacun des sites étudiés. Le changement de saison 

signifie un changement de l'ensemble de ces facteurs.  

La réponse des différents biomarqueurs étudiés résulterait d’une part, des 

perturbations anthropiques (rejets urbains, industriels et agricoles) et d’autre part de la 

localisation du site et de son hydrodynamisme.  

Il ressort aussi de cette étude que les concentrations en ETM relevées dans l’eau et 

dans la glande digestive de S. haemastoma du golfe d’Annaba et du littoral d’El-Kala sont 

significatives. De ce fait, ces concentrations reflètent d’une manière claire les niveaux de 

pollution des deux littoraux. Cette charge polluante perturbe l’état physiologique des 

animaux et peut avoir une influence sur leur système antioxydant et de ce fait sur la 

croissance et l’évolution de l’espèce. 

Il nous est difficile de faire des comparaisons pour S. haemastoma avec d’autres 

travaux réalisés sur la même espèce, vu l’absence de données disponibles sur les 

biomarqueurs et l’accumulation des ETM chez ce gastéropode, ce qui constitue un des 

points positifs de cette thèse. 

La batterie des paramètres appliqués, y compris les paramètres chimiques, biotiques, 

abiotiques et biochimiques, ainsi que l’application  de l'indice de pollution 

multibiomarqueurs calculé à partir des données des biomarqueurs mesurés dans la glande 

digestive de S. haemastoma, ont fourni une discrimination des sites étudiés avec différents 

niveaux de contamination : le site 3 parait comme le site le plus pollué, suivi du site 2 tandis 

que le site 1 est le moins pollué. 

Enfin, à l’issue de ce travail et au vu des résultats obtenus, S. haemastoma a permis de 

communiquer une vision réaliste de la qualité chimique de l’ensemble des milieux étudiés, 

elle pourrait constituer un organisme sentinelle modèle tout à fait satisfaisant dans le cadre 

d’une approche multibiomarqueurs pour la surveillance de la pollution métallique au milieu 

côtier méditerranéen. 
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Les résultats pertinents qu’on a obtenus dans le cadre de cette étude ouvrent 

certaines perspectives d’étude qu’il serait judicieux d’entreprendre : 

➢ Évaluer l’état d'abondance (abondance et structure de la taille) de ce gastéropode au 

niveau du littoral Est Algérien, puisqu’il semble n’y avoir aucune donnée sur l’état de 

la population dans cette partie de la Méditerranée, afin de comparer nos résultats à 

d’autres données bibliographiques disponibles et déterminer s’il existe des 

différences dans les structures de la population. 

➢ Étudier les relations allométriques (relations entre les paramètres métriques et 

pondéraux) et de la variation saisonnière des indices biométriques de notre espèce. 

➢ Étudier les variations des biomarqueurs en conditions contrôlées au laboratoire 

(essais permettant d’identifier les niveaux d’exposition sans dangers ou au contraire 

associés à l’apparition d’effets indésirables réversibles ou non). En effet, la réalisation 

d’études sous conditions contrôlées pourrait permettre une meilleure 

compréhension des interactions biomarqueurs-contaminants et de leur prise en 

compte dans l'interprétation des résultats obtenus in situ.  

➢ Utiliser un mélange de polluants lors d’expérimentation au laboratoire pour se 

rapprocher du milieu naturel. 

➢ Réaliser des évaluations des concentrations de polluants organiques persistants 

"POPs" (polychlorobiphényles "PCBs", Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques 

"HAPs"). 

➢ Évaluer l’effet des contaminants chimiques sur notre espèce par l’étude des 

biomarqueurs de génotoxicité (test des comètes, test des micronoyaux). 

➢ Proposer un modèle de classification des biomarqueurs sous forme d'indices 

écotoxicologiques pour l'évaluation du potentiel de risque des sites côtiers, afin de 

pouvoir cartographier le gradient de pollution sur le littoral Nord-Est Algérien. 

➢ Étudier d’autres paramètres de la reproduction comme par exemple l’ultrastructure 

des gonades mâles et femelles peut permettre d‘apporter des éléments de réponse à 

l’interprétation globale des résultats. 
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➢ Évaluer l’impact des ETM sur l’activité des biomarqueurs du stress environnemental 

chez les individus de notre espèce durant une période d’exposition de 96 h suivie 

d’une période de restauration pendant 96 h (transfert des individus traités dans une 

eau non contaminée) et analyser la bioaccumulation des ETM dans les différents 

organes de l’individu. 

➢ Étudier le phénomène d’imposex chez S. haemastoma. 

 
De manière générale, pour mener à bien une étude de biosurveillance afin de mieux 

gérer et comprendre la répercussion de la pression anthropique sur les organismes marins et 

les populations animales de manière globale, il nous faudrait agir inexorablement sur les 

points suivants : 

➢ Faire de la surveillance environnementale par le biais de biomarqueurs une pratique 

courante le long des côtes algériennes, ceci permettraient à long terme l’obtention 

d’une base de données fiables, acquises en suivant des méthodes normalisées et qui 

pourra servir de référence aux surveillances futures. 

➢ Doter le pays de réseaux de surveillance couvrant la totalité du territoire côtier afin 

de surveiller la qualité du milieu marin, et par la suite élaborer une politique 

environnementale basée sur l’objectif d’un développement durable en vue de 

protéger les ressources biologiques et par voie de conséquence, la santé humaine. 

 

 

 

 

 

 

 

« Tout est toxique, rien n'est toxique : c'est une question de dose. »  

          « L’équilibre du milieu intérieur est la condition d’une existence libre et indépendante. » 

 

Claude Bernard, (1813-1878) 
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Annexe 1 : Composition des réactifs utilisés pour la mesure des paramètres physico-chimiques 

 
 

 
Annexe 1 : Composition des réactifs utilisés pour la mesure des paramètres 

physico-chimiques 
 

Dosage de l’ammonium (NH4
+) 

 
o Composition et préparation des produits nécessaires au dosage 

 

 

Solution de phénol - nitroprussiate 

Produits utilisés 

- Phénol (C6H5OH). 

- Nitroprussiate de sodium dihydraté (Na2 Fe(CN)5NO, 2H2O). 

Préparation  

-   Dissoudre 65 g de phénol dans 800 ml d’eau distillée. 

-    Ajouter 1.5 g du Nitroprussiate de sodium dihydraté. 

-    Mélanger puis compléter à 1000 ml.  

-    Conserver la solution au réfrigérateur. 

NB : La solution est stable entre 2 à 3 semaines. 

Solution alcaline complexante 

Produits utilisés 

- Citrate trisodique dihydraté (Na3C6H5O7, 2H2O). 

- Hydroxyde de sodium (NaOH). 

 Préparation 

-  Dissoudre 375 g de citrate trisodique et 30 g de NaOH  dans 800 ml d’eau distillée. 

-  Mélanger puis compléter à 1000 ml. 

NB : La solution est stable pendant plusieurs mois à une température ambiante. 

Solution complexante au chlore 

Produits utilisés 

-  Solution alcaline complexante. 

-  Dichloroisocyanurate de sodium dihydraté  (C3Cl2N3NaO3, 2H2O). 

Préparation  

- A la solution alcaline complexante, ajouter 8 g de dichloroisocyanurate  de  sodium                                

dihydraté par litre. 

NB : La solution est instable. A préparer en quantité juste nécessaire à la série d’analyse. 

Elle ne peut être utilisée qu’une semaine. 
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o Composition et préparation de la solution étalon diluée d’ammonium 

 

 

o Représentation graphique de la courbe d'étalonnage de l'NH4
+ 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Solution étalon concentrée d’ammonium à 10000 µM 

Produits utilisés 

- Sulfate d’ammonium ((NH4)2SO4).  

 Préparation 

- Sécher du sulfate d’ammonium à 105 °C pendant  1 heure. 

- Peser 0.661 g de sulfate d’ammonium pour 1000 ml de solution préparée en fiole 

jaugée, avec de l’eau distillée. 

- Conserver à température ambiante et à l’abri de la lumière. 

NB : La solution est stable pendant une année. 

Solution étalon diluée d’ammonium à 500 µM 

Préparation 

- Diluer 20 fois la solution étalon concentrée (10000 µM) pour obtenir la solution 

étalon diluée (500 µM). 

NB : La solution doit être préparée juste avant usage, elle ne se conserve que quelques 

heures. 
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Dosage des Nitrites (NO2
-) 

 
o Composition et préparation des réactifs nécessaires au dosage  

 

o Composition et préparation de la solution étalon de NO2
- 

            Solution de sulfanilamide 

Produits utilisés 

- Acide chlorhydrique à 37% 

- Sulfanilamide (C6H8N2O2S). 

Préparation 

-  Diluer 50 ml d’acide chlorhydrique dans 250 ml d’eau distillée. 

-  Ajouter 5 g de sulfanilamide, puis compléter à 500 ml. 

NB : La solution est stable pendant plusieurs mois.  A Conserver à l’abri de la lumière. 

Solution de N-naphtyl-éthylène diamine 

Produits utilisés 

-   Dichlorohydrate de N-(1-naphtyl)-éthylène diamine (NED) (C12H14N2 ,2HCl).  

 Préparation 

- Dissoudre 0.5 g de NES dans 500 ml d’eau distillée. 

NB : Conserver la solution à 4 °C et à l’abri de la lumière, et la renouveler tous les mois 

ou dès qu’elle prend une coloration brune. 

Solution étalon concentrée de nitrite à 5000 µM 

Produits utilisés 

- Nitrite de sodium anhydre (NaNO2). 

Préparation 

-  Sécher le nitrite de sodium à 100 °C pendant 1 heure. 

-   Dissoudre 0.345 g dans 1000 ml d’eau distillée.  

NB : Conserver la solution à température ambiante et à l’abri de la lumière, et la renouveler 

tous les mois. 
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o Représentation graphique de la courbe d'étalonnage des NO2
- 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Solution étalon diluée de nitrite à 50 µM 

Préparation 

- Diluer 100 fois la solution étalon concentrée avec de l’eau distillée.    

NB : Cette solution ne se conserve que quelques heures. 
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Dosage des Nitrates (NO3
-) 

 
o Composition et préparation des réactifs nécessaires au dosage des NO3

-  
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Solution de chlorure d’ammonium 

Produits utilisés 

-  Chlorure d’ammonium (NH4Cl). 

Préparation 

-  Dissoudre 240 g  de NH4Cl dans 700 ml d’eau distillée. 

-  Mélanger puis compléter à 1000 ml. 

-  Conserver la solution dans un flacon en plastique à température ambiante. 

NB : La solution est stable indéfiniment à température ambiante.   

Solution d’hydroxyde de sodium  

Produits utilisés 

-  Hydroxyde de sodium (NaOH).   

Préparation 

-  Dissoudre 17 g  de NaOH dans 800 ml d’eau distillée. 

-  Mélanger puis compléter à 1000 ml. 

- Conserver la solution dans un flacon en plastique à température ambiante. 

NB : La solution est stable indéfiniment à température ambiante. 
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Dosage des Orthophosphates (PO4
-3) 

 
o Composition et préparation des réactifs nécessaires au dosage  

 

 

 

Solution d’acide ascorbique 

Produits utilisés 

-  Acide ascorbique (C6H8O6). 

-  Acide sulfurique 95 - 97% 

Préparation 

- Pour la préparation de l'acide sulfurique à 2.9 M  

o Ajouter 160 ml d’acide sulfurique dans 800 ml d’eau distillée. 

o Mélanger puis compléter à 1000 ml. 

NB : La solution est stable indéfiniment à température ambiante. 

-  Pour la préparation de la solution d'acide ascorbique  

o Dans 100 ml d’acide sulfurique (2.9 M), dissoudre 5 g d’acide ascorbique. 

o Conserver la solution à 4 °C et à l’abri de la lumière. 

NB : La solution est stable que quelques semaines. 

Solution  d’acide  de molybdène et d’antimoine 

Produits utilisés 

-  Heptamolybdate d’ammonium tétrahydraté ((NH4)6Mo7O24, 4 H2O). 

-  Oxytartrate d’antimoine (III) et de potassium (K2Sb2 (C8H4O12), 3H2O). 

Préparation 

-  Dans  450 ml d’acide sulfurique (2.9 M), dissoudre 13 g d’héptamolybdate 

d’ammonium tétrahydraté. 

-  Dissoudre 0.3 g  d’oxytartrate d’antimoine (III) et de potassium dans 50 ml d’eau 

distillée,  mélanger puis l'ajouter à la solution d’héptamolybdate d’ammonium 

tétrahydraté. 

-   Conserver la solution à température ambiante. 

NB : La solution est stable pendant plusieurs mois. 
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o Composition et préparation de la solution étalon d'PO4
-3  

 

 

o Représentation graphique de la courbe d'étalonnage des PO4
-3 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Solution étalon concentrée d’orthophosphate à 500 µM 

Produits utilisés 

-  Dihydrogénophosphate de potassium anhydre (KH2PO4). 

Préparation   

-  Sécher le dihydrogénophosphate de potassium à 105 °C pendant 1 heure. 

-  Dissoudre 0.6805 g dans 1000 ml  d’eau distillée. 

-  Conserver à température ambiante et  à l’abri de la lumière. 

NB : La solution est stable pendant une année. 

Solution étalon diluée d’orthophosphate à 50 µM 

Préparation 

-  Diluer 100 fois la solution étalon concentrée pour obtenir la solution étalon diluée. 

-  Conserver la solution quelques jours au réfrigérateur. 
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Annexe 2 : Composition des produits nécessaires aux dosages  des   

biomarqueurs 

 
Protéines 

 

o Composition et préparation du réactif nécessaire au dosage 

 
 
o Représentation graphique de la courbe d'étalonnage des protéines 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Réactif  protéique   

Produits utilisés 

- Bleu brillant de Coomassie (G250). 

- Éthanol 95% 

- Acide phosphorique 85% 

Préparation 

-   Dissoudre 100 mg du bleu brillant de Coomassie dans 50 ml d’éthanol. 

-   Agiter 2 heures puis ajouter 100 ml  d’acide phosphorique. 

-   Mélanger puis ajuster avec de l’eau distillée jusqu’à 1000 ml. 

-   Agiter puis filtrer sur papier filtre whatman n°1. 

-   Solution stable pendant plusieurs semaines à l’obscurité et à 4 °C.     
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Glutathion réduit (GSH) 

 
 
o Composition et préparation des produits nécessaires au dosage 

 

 

 

Solution d'acide sulfosalicylique à 4% 

Produit utilisé 

-  Acide sulfosalicylique. 

Préparation 

-  Dissoudre 4 g  de l'acide sulfosalicylique dans 80 ml d’eau distillée. 

-  Mélanger puis ajuster avec de l’eau distillée jusqu’à 100 ml. 

-  Solution à préparer en quantité juste nécessaire à la série d’analyse. 

Réactif d’Ellman à 10 mM 

Produits utilisés 

-  Acide 5.5'-dithio-bis-2 nitrobenzoïque (DTNB). 

-  Méthanol absolu.  

Préparation 

-  Dissoudre 0.0396 g de DTNB dans 10 ml de méthanol absolu. 

-  Solution instable à préparer en quantité juste nécessaire à la série d’analyse. 

Tampon Tris-HCl à l’EDTA (pH = 9.6) 

Produits utilisés 

-  Tris 0.4 M 

-  EDTA 20 mM 

-  Acide chlorhydrique (HCl) 37% 

Préparation 

-   Pour la préparation de 500 ml de tampon, dissoudre 24.22 g de Tris dans 400 ml 

d’eau distillée.  

-   Ajouter 2.92 g d’EDTA. 

-   Mélanger puis compléter à 500 ml avec de l’eau distillée. 

-   Ajuster le pH à 9.6 avec quelques gouttes d’HCl. 

-   Solution à préparer en quantité juste nécessaire à la série d’analyse. 



                                     Annexe 2 : Composition des produits nécessaires aux dosages  des biomarqueurs 

 
 

 

o Représentation graphiques de la courbe d'étalonnage du GSH 
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Glutathion S-transférase 
 

o Composition et préparation des produits nécessaires au dosage 

 

 

 

  

 

Tampon phosphate à 0.1 M (pH = 6.5) 

Produits utilisés 

- Dihydrogénophosphate de potassium (KH2PO4). 

- Hydrogénophosphate de potassium (K2HPO4). 

Préparation 

- Dissoudre 13.6 g de  KH2PO4 dans 1000 ml d’eau distillée (Solution A). 

- Dissoudre 17.4 g de K2HPO4 dans 1000 ml d’eau distillée (Solution B). 

- Ajuster le pH de la solution (A) à l’aide de la solution (B). 

- Solution stable pendant plusieurs semaines à 4 °C. 

Solution  1-chloro -2.4 - dinitrobenzène à 20 mM 

Produits utilisés 

- 1- Chloro-2.4-dinitrobenzène (CDNB). 

- Ethanol absolu. 

Préparation 

- Dissoudre 0.04 g de CDNB dans 10 ml d’éthanol absolu. 

- Solution instable à préparer en quantité juste nécessaire à la série d’analyse. 

Solution de glutathion réduit à 20 mM 

Produit utilisé 

- Glutathion réduit (GSH). 

Préparation 

- Dissoudre 0.06 g de GSH dans 10 ml d’eau distillée. 

- Solution instable à préparer en quantité juste nécessaire à la série d’analyse. 
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Catalase 

 

o Composition et préparation des produits nécessaires au dosage 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

Tampon phosphate à 0.1 M (pH = 7.5) 

Produits utilisés 

- Dihydrogénophosphate de potassium (KH2PO4). 

- Hydrogénophosphate de potassium (K2HPO4). 

Préparation  

-  Dissoudre 13.60 g de  KH2PO4 dans 1000 ml d’eau distillée (solution A). 

-  Dissoudre 17.40 g de K2HPO4  dans 1000 ml d’eau distillée (solution B). 

-  Ajuster le pH de la solution (B) à l’aide de la solution (A). 

-  Solution stable pendant plusieurs semaines à 4 °C.     

Peroxyde d'hydrogène à 5% 

Produits utilisés 

-  Peroxyde d'hydrogène (H2O2) 30% 

- Tampon phosphate (pH = 7.5) 0.1 M  

Préparation  

-  Pour la préparation de 100 ml de peroxyde d'hydrogène à 5%, ajouter 16.66 ml                    

d' H2O2  à 83.34 ml de tampon phosphate. 

-  Solution instable à préparer en quantité juste nécessaire à la série d’analyse. 
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Malondialdéhyde 

 

o Composition et  préparation des produits nécessaires au dosage  

 

 

o Représentation graphique de la courbe d'étalonnage du MDA 

 

 

 

 

 

 

 

 

Solution d’acide phosphorique à 1% 

Produits utilisés 

- Acide phosphorique (H3PO4) 98% 

Mode opératoire  

- Ajouter 1.02 ml de l'acide phosphorique à 98.98 ml d'eau distillée.  

- Solution stable à température ambiante. 

Solution d’acide thiobarbiturique à 0.6% 

Produits utilisés 

- Acide thiobarbiturique (TBA). 

Mode opératoire  

- Dissoudre 0.6 g du TBA  dans 80 ml d’eau distillée. 

- Mélanger puis titrer avec une solution de NaOH (2N) jusqu'à la dissolution complète                   

du TBA. 

- Compléter à 100 ml avec de l’eau distillée. 

- Solution instable à préparer en quantité juste nécessaire à la série d’analyse. 
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Métallothionéine 

 
o Composition et préparation des produits nécessaires au dosage  

Solution de lavage 

Produits utilisés 

- Ethanol 87% 

- Chloroforme. 

- Tampon d’homogénéisation sans leupeptine,  β-mercaptoéthanol et  PMSF. 

Préparation 

- Pour la préparation de 100 ml de tampon de lavage, ajouter à 87 ml d'éthanol,                   

1 ml de chloroforme et 12 ml tampon d’homogénéisation. 

- Conserver le flacon à  -  20 °C. 

- Solution stable pendant plusieurs mois. 

Solution de chlorure de sodium à 0.25 M 

Produits utilisés 

-    Chlorure de sodium (NaCl). 

Préparation 

- Dissoudre 1.46 g de NaCl dans 80 ml d'eau distillée.  

- Mélanger, puis compléter à 100 ml avec de l’eau distillée. 

- Solution stable durant plusieurs mois à 4 °C. 

Solution d’acide chlorhydrique (1 N) contenant 4 mM d’EDTA 

Produits utilisés 

-   Acide chlorhydrique (HCl) 37% 

-   Acide éthylène diamine tétra-acétique (EDTA) 4 mM 

Préparation 

-   Pour la préparation d'une solution d'HCl (1N), diluer 7.66 ml d'HCl dans 250 ml 

d’eau distillée. 

-   Dissoudre 0.292 g d'EDTA  dans la solution HCl (1N), puis agiter au vortex  pendant 

quelques secondes jusqu'à  la dissolution complète de l'EDTA. 

-   Solution à préparer en quantité juste nécessaire à la série d’analyse. 

 

https://www.google.fr/url?sa=t&rct=j&q=&esrc=s&source=web&cd=1&cad=rja&uact=8&sqi=2&ved=0ahUKEwiK29GoyZjUAhUCEVAKHed7DD0QFgghMAA&url=https%3A%2F%2Ffr.wikipedia.org%2Fwiki%2FChlorure_de_sodium&usg=AFQjCNEG9kFTXfeQR8OUKFvKjXd0LvzPcQ
https://www.google.fr/url?sa=t&rct=j&q=&esrc=s&source=web&cd=3&cad=rja&uact=8&sqi=2&ved=0ahUKEwixupSozpjUAhXLL1AKHdLbCKEQFggyMAI&url=https%3A%2F%2Ffr.wikipedia.org%2Fwiki%2FAcide_chlorhydrique&usg=AFQjCNFyNTv_1QyYXTz7ECcco4CEZlXFvg
https://www.google.fr/url?sa=t&rct=j&q=&esrc=s&source=web&cd=3&cad=rja&uact=8&sqi=2&ved=0ahUKEwixupSozpjUAhXLL1AKHdLbCKEQFggyMAI&url=https%3A%2F%2Ffr.wikipedia.org%2Fwiki%2FAcide_chlorhydrique&usg=AFQjCNFyNTv_1QyYXTz7ECcco4CEZlXFvg
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Réactif d'Ellman à 0.43 mM 

Produits utilisés 

- Chlorure de sodium (NaCl) 2 M 

- Acide 5.5'- dithio-bis-2 nitrobenzoïque (DTNB) 0.43 mM  

- Tampon phosphate (pH = 8) 0.2 M  

o Dissoudre 27.21 g de  KH2PO4 dans 1000 ml d’eau distillée (Solution A). 

o Dissoudre 34.82 g de  K2HPO4 dans 1000 ml d’eau distillée (Solution B). 

o Ajuster le pH de la solution (B) à l’aide de la solution (A). 

o Solution stable pendant plusieurs semaines à 4 °C. 

Préparation 

- Pour la préparation de 100 ml du réactif d'Ellman, dissoudre dans 80 ml du tampon 

phosphate à 0.2 M (pH = 8), 11.65 g de NaCl et 17.04 mg de DTNB. 

- Mélanger, puis compléter à 100 ml avec du tampon phosphate. 

- Agiter au vortex pendant quelques secondes jusqu'à la dissolution complète du 

DNTB. 

- Solution instable à préparer en quantité juste nécessaire à la série d’analyse. 

 

 

o Représentation graphique de la courbe d'étalonnage de la Mt 
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littoral Nord-est Algérien" dans les actes du Premier Colloque International de 

Bioressources et Economie Bleue et Verte. Hammamet (Tunisie) du 26 au 29 Avril 2018 
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