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Introduction générale

Les ¢léments métalliques sont sous différentes formes, toujours présents au sein de
I’environnement. A 1’état de traces, ils sont nécessaire voir indispensables aux €tres vivants. A
concentration ¢élevée, en revanche, ils présentent une toxicité plus au moins grave. La
présence de métaux dans I’environnement résulte de causes naturelles et des activités

humaines. Ils posent un probléme réel, car ils s’accumulent et ne sont pas biodégradables.

L’utilisation des métaux lourds pour le besoin du développement industriel entraine un
accroissement de la dissémination des résidus toxiques dans I’environnement. Chaque année
des milliers de tonnes de métaux lourds se dispersent dans 1’environnement. La pollution
industrielle provenant des usines de production de 1’activité humaine tels que les matiéres
organiques et graisses (industries agroalimentaires), les produits chimiques divers (industries
chimiques), les matieres radioactives (centrales nucléaires, traitement des déchets radioactifs)
et la métallurgie, les déchets miniers et les terrils industriels sont une source particulierement
importante de pollution par le zinc, le plomb et le cadmium (Huynh, 2009; Alayat et al.,
2014). En effet I’Algérie a accumulé "un retard" dans la gestion des déchets industriels et
spéciaux dangereux (produits phytosanitaires, huiles usagées contenues dans des appareils
¢lectriques etc.), elle est ainsi confrontée a la production et au stockage d’une quantité
"notable" de déchets industriels avec une production de 2,5 millions de tonnes/an et un
stockage de 4,5 millions de tonnes, dont les déchets spéciaux dangereux atteignent les

325.100 tonnes/an (Bourrelier et al., 1998).

Certaines pratiques agricoles sont aussi a 1’origine de ’introduction de métaux lourds
dans le sol. Les produits destinés a améliorer les propriétés physico-chimiques du sol sont
souvent plus riches en métaux lourds que le sol lui-méme citons les engrais, les composts et

les boues de station d’épuration (Alayat et al., 2014).

Le rdle des pratiques industrielles et agricoles dans la contamination des sols doit étre
pris en compte : cela concerne une grande partie du territoire. Leur accumulation et leur
transfert constituent donc un risque pour la santé¢ humaine via la contamination de la chaine

alimentaire, mais aussi pour le milieu naturel dans son ensemble (Bourrelier et al., 1998).

La préservation des écosystémes est donc une des préoccupations majeures au niveau
mondial. Pour évaluer la qualit¢ des écosystémes, les recherches actuelles sont axées

principalement sur la détection précoce de signes traduisant des altérations plutdt que sur la
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réalisation d’un état des lieux trop tardif (Viard-La Rocca, 2004 ; Moumeni et al., 2016;
Atailia et al., 2016).

Dans cette optique, I’écotoxicologie revét une importance primordiale : elle s’intéresse
particulierement aux interactions entre les produits chimiques présents dans 1’environnement
et le biotope et englobe plusieurs domaines dont la toxicologie, 1’écologie appliquée, la
chimie environnementale, mais aussi la mise au point de bioindicateurs (Viard-La Rocca ,
2004), dont le role principal dans les études de biomonitoring est de fournir une réponse
précoce a des effets déléteres sur les systémes biologiques et d’estimer les effets biologiques

dus a des contaminants (Lam et Gray., 2003).

La présence de métaux constitue un stress majeur susceptible de perturber les grandes
fonctions physiologiques des animaux (Labrot et al., 1996 ;Brulle, 2008). Les invertébrés du
sol sont considérés comme de bons indicateurs de la qualité¢ du sol (Lokke et Van Gestel,
1998; Greig-Smith et al., 1992) et certains d'entre eux, particulierement les vers de terre,
présentent un intérét particulier, car ils peuvent €tre exposés aux contaminants par différentes
voies (phase aqueuse, phase vapeur et ingestion de la phase solide). Certaines especes sont
ubiquistes et représentatives de la faune indigéne tout en étant faciles a élever au laboratoire.
Ces organismes considérés comme prioritaire en écotoxicologie (Spurgeon et al., 2003a) sont
souvent fortement affectés par la pollution métallique. Par conséquent, I’exposition
métallique de certains Annélides Oligochétes pourrait engendrer des modifications
exploitables permettant de dresser un état des lieux et de mesurer les risques provoqués par la

présence de métaux polluants dans le sol (Brulle et al., 2007).

L’¢tude des effets induits par les contaminants chimiques au niveau des organismes
repose sur 'utilisation des marqueurs biologiques, ou biomarqueurs, une notion née au début
des années 1980 (Michel, 2012). Les biomarqueurs sont des indices sensibles a la fois de la
biodisponibilit¢ d’un polluant et des réponses biologiques précoces. Ainsi, ['utilisation
simultanée de plusieurs biomarqueurs pris a différents niveaux d’organisation biologique
(moléculaire, cellulaire, tissulaire, physiologique) chez diverses espéces apparait comme
I’approche la plus satisfaisante pour le diagnostic des effets des polluants sur les individus

(Lagadic et al., 1997; Brulle et al., 2007).

Au cours de ce travail de thése, nous avons choisi d’étudier, dans un premier temps, les effets
de deux métaux lourds (Cadmium et Zinc) et leurs mixtures sur les vers de terre

Allolobophora caliginosa. Pour cela, ce manuscrit est organisé en cinqg grandes parties :

2|
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La premiere partie synthétise les connaissances sur les effets et le devenir des
métaux lourdes en général et des métaux étudiés en particulier, ainsi que sur les

criteres de choix du modele biologique utilisé pour évaluer le risque.

La deuxiéme partie est consacrée a I’impact du cadmium, du zinc et leurs

mixtures sur la croissance et la survie des vers de terre.

Dans la troisiéme partie nous avons étudié certains biomarqueurs enzymatiques
et non enzymatiques du stress oxydant des vers de terre aprés une exposition au

cadmium, au zinc et leurs mixtures.

la quatriéme partie est destinée a 1’exploration histopatologique des vers de terre

Allolobophora caliginosa.

Enfin, une conclusion générale discute les résultats présentés dans les parties
précédentes. Les perspectives envisagées dans la continuité de ces travaux sont

¢galement présentées.




Chapitre 1 :

Synthése bibliographique



Chapitre 1

1" PARTIE : Etude bibliographique sur les

Métaux lourds

Les activités urbaines, industrielles et agricoles sont responsables d’une contamination
croissante des sols et de I’eau par les ions métalliques. Les €tres vivants sont exposé€s a ces
¢léments dont le potentiel toxique est indéniable. les métaux lourds sont parmi les
contaminants majeurs de I’environnement, posent de sérieux problémes écologiques, tant par
le caracteére ubiquiste de leur présence au sein de la biosphere que par leur forte rémanence,
leur transfert potentiel vers les organismes vivants et leur toxicité ¢levée (Kabata-Pendias et
al., 2007; Atailia et al., 2016). A ce jour, aucune fonction métabolique connue ne requiert a
certains métaux lourds, qui présentent une importante toxicité, méme a faible dose, pour les
animaux et les plantes (Remon, 2006). Leur accumulation dans les différents compartiments
des écosystémes, génere par conséquent un risque non négligeable pour les équilibres
¢cologiques et la santé publique (Brulle et al., 2007; Alayat et al., 2014).

L'importance des invertébrés dans la structure des communautés et le
fonctionnement des écosystémes terrestres et aquatiques justifie l'intérét d'étendre les
recherches et les procédures écotoxicologiques a ces groupes d'animaux (Ramade, 1992).
Les approches actuelles tendent a étudier les interactions entre les contaminants et une
grande diversité d'organismes animaux afin d'évaluer l'impact des contaminants sur
I'ensemble des communautés animales. Cet objectif implique 1'¢largissement de 1'éventail
taxonomique et ¢écologique (niveau trophique) classiquement étudié et la prise en compte
dans les études d'écotoxicologie d'autres groupes d'invertébrés tels que les vers de terre
(Cceurdassier et al., 2001). Le suivi en tandem espece bioindicatrices-biomarqueurs conduit
ainsi a une vision intégrée de I’impact du stress chimique sur les écosystemes (Dupuy, 2012;
Moumeni et al., 2016).

I1 est donc nécessaire de disposer d'indicateurs de perturbation de l'environnement a
travers des organismes ou un ensemble d'organismes que l'on utilise comme sentinelles en
¢tudiant les modifications physiologiques, biochimiques et écologiques qui les affectent.
(Sanchez et Tarazona ; 2002; Brown et al., 2004; Moumeni et al., 2016).

Ces étres vivants treés sensibles aux contaminants présentent l'intérét de se préter plus
facilement que 1'homme aux études des effets des polluants et permettent de mettre en
¢vidence des pollutions chroniques ou brutales (Grara et al., 2011; Zeriri et al., 2012; Ait

Hamlet et al., 2013).
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Chapitre 1

1. Définition des « métaux lourds »

La définition des "métaux lourds" est encore indécise et controversée. Habituellement,
on définit comme "métaux lourds", les éléments métalliques naturels, métaux ou dans certains
cas métalloides (environ 65 ¢éléments ceux dont la densité relative est supérieure a 5. Il existe
cependant de nombreuses publications faisant mention de l'aluminium (lequel n'est pas
"lourd") ou méme le sélénium (lequel n'est pas un métal). Loin de cette controverse de
chimistes, il est plus judicieux pour les biologistes d'utiliser un autre type de classification
(Nieboer et Richardson ; 1980) basée sur des propriétés chimiques, les propriétés des acides
de Lewis. La théorie de Pearson (Pearson, 1963; Migeon, 2009) permet de classer les métaux
en fonction de leurs affinités et donc de leur faculté de liaison soit avec I'oxygene (Classe A)
soit avec les ligands porteurs d'azote ou de soufre (classe B). Entre les deux, on trouvera les
métaux de classe intermédiaire (borderline) qui présentent des caractéristiques propres aux
deux classes. Cette distinction refléte davantage la facilit¢ des métaux a traverser les
membranes cellulaires, a étre stockés au sein de granules de détoxication ou a étre complexés
a des protéines fixatrices de métaux. Les différentes classes de métaux sont présentées dans le
tableau 1.

Tableau 1: Classification des principaux ETM selon leur affinité pour des ligands oxygénés
(classe A), des ligands azotés ou soufrés (classe B) et pour les deux types de ligands (classe

intermédiaire) (Hopkin, 1989).

Classe A Classe intermédiaire Classe B
Calcium Zinc Cadmium
Magnésium Plomb Cuivre
Manganese Fer Mercure
Potassium Chrome Argent
Sodium Cobalt
Strontium Nickel
Sodium Arsenic
Vanadium

La plupart des métaux considérés comme polluants dans l'environnement sont ceux des

groupes B ou " intermédiaires " qui forment des complexes inorganiques dans les solutions
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salines, sont extrémement solubles dans les lipides et traversent alors trés facilement les

membranes cellulaires (Simkiss, 1983).

D’un autre point de vue biologique, on en distingue deux types en fonction de leurs effets

physiologiques et toxiques : métaux essentiels et métaux toxiques (tableau 2).

(1)

(i)

Les métaux essentiels sont des ¢léments indispensables a ’état de trace pour de
nombreux processus cellulaires et qui se trouvent en proportion tres faible dans les
tissus biologiques (Loué, 1993). Certains peuvent devenir toxiques lorsque la
concentration dépasse un certain seuil. C’est le cas du cuivre (Cu), du nickel (Ni),
du zinc (Zn), du fer (Fe). Par exemple, le zinc (Zn), a la concentration du
millimolaire, est un oligo-¢élément qui intervient dans de nombreuses réactions
enzymatiques (déshydrogénases, protéinase, peptidase) et joue un réle important
dans le métabolisme des protéines, des glucides et des lipides (Kabata-Pendias et
Pendias ; 2001 ; Migeon, 2009).

Les métaux non-essentiels (métaux toxiques) ont un caractére polluant avec des
effets toxiques pour les organismes vivants méme a faible concentration. Ils n’ont
aucun effet bénéfique connu pour la cellule. C’est le cas du plomb (Pb), du
mercure (Hg), du cadmium (Cd). Le terme métaux lourds, « heavy metal »,
implique aussi une notion de toxicité¢ (Kabata-Pendias et Pendias ; 2001; Migeon,

2009).

Le terme « €éléments traces métalliques » est aussi utilisé pour décrire ces mémes éléments,

car ils se retrouvent souvent en trés faible quantité dans I’environnement (Baker et Walker;

1989; Migeon, 2009). Dans ce contexte, nous utiliserons le terme « métaux lourds » dans le

sens de I’impact toxique sur les humains et I’environnement.

Tableau 2: Principaux ¢éléments métalliques essentiels et non-essentiels (Hopkin, 1989)

Eléments essentiels Oligo-éléments Eléments "essentiels" en | Eléments non-

majeurs essentiels ultra trace essentiels
Calcium, Phosphore, Fer, lIode, Cuivre, Lithium, Fluor, Cadmium,

Potassium, Soufre Manganese, zinc, Aluminium, Etain, Plomb, Mercure

Magnesium, Chlore, Cobalt, Molybdeéne, (Cadmium)*

Sodium Sélénium, Chrome, * essentiel si deficit de

Nickel, Vanadium, Zinc
Silicone, Arsenic
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1.1. Origine de la contamination des sols par les métaux lourds
Contrairement aux contaminants organiques, la majorité des métaux lourds ne sont pas
bio transformés et persistent dans I’environnement. Ils ont un temps de rémanence qui est de
I’ordre de millions d’années, dans le sol. Les métaux lourds par leurs propriétés non
biodégradables sont toxiques et responsables de nombreuses pathologies (Adriano, 2001). Par
conséquent, la pollution par les métaux lourds a une certaine particularité qui est surtout son
irréversibilité. Une fois les métaux dissipés dans la nature, il est impossible de les récupérer
aisément.
Le probleéme principal avec les métaux lourds comme le plomb, le cadmium, le cuivre et
le mercure est qu’ils ne peuvent pas étre biodégradés, et donc persistent pendant de longues
périodes dans des sols (Huynh, 2009). Leur présence dans les sols peut étre naturelle ou

anthropogénique

(a) Origine naturelle
Les métaux lourds sont présents naturellement dans les roches, ils sont libérés lors
de D’altération de celles-ci pour constituer le fond géochimique (Bourrelier et
Berthelin, 1998). La concentration naturelle de ces métaux lourds dans les sols
varie selon la nature de la roche, sa localisation et son age (Baize, 2002; Migeon,
2009).

(b) Origine anthropique
Cependant, la source majeure de contamination est d’origine anthropique (Klute,
1986). Les principaux types de pollutions anthropiques responsables de
I’augmentation du flux de métaux, sont la pollution atmosphérique (rejets urbains
et industriels), la pollution liée aux activités agricoles et la pollution industrielle
(Franklin et al., 2005; Huynh, 2009 ; Migeon, 2009).

» La pollution atmosphérique résulte des activités industrielles (rejets d’usine) et
urbaines (gaz d’échappement, etc....). Il faut distinguer les apports diffus aériens
d’origine lointaine des apports massifs localisés d’origine proche. Dans les apports
diffus sont classés les poussiéres et aérosols provenant des chauffages ainsi que
des moteurs d’automobiles. Les apports massifs localisés résultent d’apports
anthropiques accidentels liés aux activités industrielles sans protection efficace
contre la dispersion dans 1I’environnement (Baize, 1997).

» Certaines pratiques agricoles sont a 1’origine de 1’introduction de métaux lourds

dans le sol. Les produits destinés a améliorer les propriétés physico-chimiques du
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sol tel que les engrais, les composts et les boues de station d’épuration sont
souvent plus riches en métaux lourds que le sol lui-méme d’épuration (Robert et
Juste, 1999; Migeon, 2009).

» La pollution industrielle provenant des usines de production de 1’activité humaine
tels que les matiéres organiques et graisses (industries agro-alimentaires), les
produits chimiques divers (industries chimiques), les matiéres radioactives
(centrales nucléaires, traitement des déchets radioactifs) et la métallurgie (Godin et
al., 1985; Franklin et al., 2005; Migeon, 2009). Les déchets miniers et les terrils
industriels sont une source particulierement importante de pollution par le zinc, le

plomb et le cadmium.

Le rdle des pratiques industrielles et agricoles dans la contamination des sols doit étre
pris en compte : cela concerne une grande partie du territoire. Leur accumulation et leur
transfert constituent donc un risque pour la santé humaine via la contamination de la chaine
alimentaire, mais aussi pour le milieu naturel dans son ensemble (Bourrelier et Berthelin;

1998 ; Franklin et al., 2005; Migeon, 2009).

Apports atmosphiriques

SOL = Systeme accumulateur

; : STOCK INITIAL = fond
Pratiques agricoles  Glocimie.
-engrais gy
- pesticides —

-Activité industrielles métallurgique

f et urbaines

Roche mére

Figure 01 : Origine des métaux lourds dans le sol (Slatni, 2014)
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1.2. Mobilité et biodisponibilité des métaux lourds

La toxicit¢ d’un métal dépend de sa spéciation (forme chimique) autant que des
facteurs environnementaux (Babich, 1980). Dans le sol, les métaux lourds peuvent exister
sous forme d’ion libre ou sous forme liée a des particules du sol. Cependant, un métal n’est
toxique pour les organismes vivants que s’il est sous forme libre ; il est alors biodisponible.
Comme tout élément chargé positivement, les cations métalliques peuvent interagir dans le sol
avec toute particule organique ou minérale chargée négativement. De 1’équilibre entre les
formes libres et fixées de I’ion va dépendre sa biodisponibilité, directement liée a sa toxicité.
Leur distribution entre la phase solide et la phase liquide ou leur solubilisation (leur passage
de la phase solide a la phase liquide) constitue la clé¢ pour mieux comprendre leur sort et leur
transport dans le sol (Ross, 1994 ; Adriano, 2001). Enfin, la biodisponibilité et la mobilité
(Figure 1) des métaux lourds varient en fonction de plusieurs facteurs du sol. Parmi lesquels,
la capacité d’échange de cation (CEC), le pH, le potentiel redox (Eh), la teneur en phosphate
disponible, la teneur en matiére organique et les activités biologiques (Carrillo Gonzalez et

al., 2006; Huynh, 2009 ; Migeon, 2009).

(a) Statut du métal
- Meétal total

Métal dans B .
la solution Meétal dans la phase solide

L 4

—10ONS LIBRES—) ¢——— Métal insoluble —————

(b) Mobiliyé du métal

|
1 T

L I Métal |

lons  Faiblement| désorbé | jons non disponibles pour
1 . |
solubles ! absorbés i durant la : les plantes
! ! culture !
Métal disponible Méial non disponible

Figure 02 : Schéma illustrant la mobilité des métaux lourds (Huynh, 2009).

2. Bioaccumulation et toxicité des métaux lourds

Les métaux lourds sont les polluants les plus connus pour leur accumulation dans
I’organisme. Cependant, La bioaccumulation est un phénoméne par lequel: une substance
présente dans un biotope pénétre dans un organisme méme si elle n'a aucun role métabolique

ou méme si elle est toxique pour ce dernier (Ramade, 1993). Le rapport de la teneur de

9
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I'organisme en une certaine substance a la teneur du milieu est généralement appelé facteur
de bioconcentration. L'étude de la bioaccumulation permet donc d'indiquer le niveau de
contamination d'un milieu. Les métaux toxiques sont des polluants bien connus pour leur
accumulation dans les organismes, notamment dans les organismes terrestres. Ce phénomene,
bien que largement étudié, ne fait 1'objet d'aucune proposition de protocole standardis¢ a
I'heure actuelle en ce qui concerne les animaux terrestres (Phillips, 1983).
La bioaccumulation des métaux lourds est définie comme étant un processus pour lequel
I’organisme assimile et concentre les métaux lourds a des concentrations supérieures a celles
existantes dans le milieu (Biney et Amuzou ; 1994 ).

Il existe deux principaux phénomenes responsables de la bioaccumulation de
contaminants par les organismes : la bioconcentration et I’amplification.

e La bioconcentration est le transfert direct des substances a partir du milieu ambiant
(eau, sédiments, etc.) vers les tissus et les organes (Markert ef al., 2003 ; D’Adamo et
al., 2008 ).

e L’amplification est le résultat du transfert des contaminants le long des différents
niveaux de la chaine alimentaire (D’ Adamo et al., 2008).

La bioaccumulation de substances toxiques peut entrainer chez certains organismes des
modifications du comportement, de la structure des populations et des processus métaboliques
ainsi que des changements au niveau morphologique, histologique et cellulaire (Biney et
Amuzou ; 1994 ).

La majorit¢ des ETM sont caractérisés par une accumulation lente et un temps de
rémanence trés long souvent, les sols se comportent comme des tampons naturels facilitant le
transport des ETM vers 1’hydrosphére et la biocénose. Ainsi leur persistance dans le sol,
considérée la plus longue par rapport aux autres compartiments de la biosphére et leur
biodisponibilit¢ favorise la contamination de la chaine trophique a partir des micro-

organismes jusqu’au dernier maillon : ’homme (Mc Grath, 1997).

Au niveau cellulaire la majorit¢ des ETM ne traverse pas la membrane plasmique
hydrophobe qu’a I’aide d’un ligand- transporteur. Une fois a I’intérieur de la cellule il est
rapidement fixé par un autre ligand pour limiter sa diffusion a I’extérieur de la cellule. Ces
ligands constituent ce qu’on appelle les systémes de « piégeage cinétique » caractérisés par le
pouvoir de liaison a leur systeme tous deux spécifiques du métal lourd en jeu. Il faut

néanmoins conserver a l'esprit que la toxicité observée ou l'accumulation des xénobiotiques
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résultent de phénomenes physiologiques complexes comprenant vraisemblablement des
phénoménes de détoxication voire méme d'excrétion, nécessairement omis et amenant

certainement a sous-estimer la quantité de xénobiotiques assimilés (Huynh ,2009).

3. Molécules candidates
3.1. Zinc
3.1.1. Généralités
Le zinc est un élément trace essentiel pour I’Homme, les animaux et les plantes
supérieures. La concentration totale en Zn dans la lithosphére est approximativement
de 80 mg/kg et la gamme de concentration rencontrée dans les sols varie entre 10 et
300 mg/Kg avec une concentration moyenne de 50 mg/kg (il ne représente que 0,012% de la
croute terrestre), il est présent dans [’eau, le sol et I’air. Dans les sols contaminés
en zinc, des concentrations de quelques milliers a des dizaines de milliers de mg/kg
ont été rencontrées (kaiser, 2011).
Le zinc est, dans la nature, habituellement associé a d'autres métaux tels que le cuivre

et le plomb. Parmi ces composés, citons :

» T'oxyde de zinc ZnO (blanc de zinc ou blanc de neige),
» le chlorure ZnCl,,

» le sulfure ZnS (blende),

» le sulfate ZnsO,.

Les apports anthropiques du Zn résultent de trois groupes d'activités majeures:
- Les sources minicres et industrielles: traitement du minerai, raffinage, galvanisation du fer,
gouttieres, toitures, fabrication de piles €lectriques, piments, matiéres plastiques, caoutchouc.
- Les épandages agricoles.
- De nombreuses activités urbaines et le trafic routier libérent du Zn dans l'environnement:
toitures, gouttiéres, usure de pneus de voitures, incinération des déchets domestiques
(Migeon, 2009; kaiser, 2011).
3.1.2. Utilisations

Le zinc est surtout utilis¢ comme protecteur du fer et de I’acier (galvanisation par
trempage dans le zinc fondu). II sert aussi a la fabrication du laiton (alliage de zinc et de
cuivre (% maxi. Zinc = 46%). Dans la construction, il est utilis¢ dans les toitures et les
gouttieres ainsi que le bardage dans la construction de charpentes ou de fagades. 75% du zinc

est consommé sous sa forme métallique; les 25% restant sont employés soit sous la forme
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d'oxyde, soit sous celle de sulfure de zinc. L oxyde de Zinc est utilisé dans la fabrication de
pigments pour peintures. Le sulfure de zinc quant a lui, est principalement employé dans la
confection de peintures peu toxiques (NAS, 1997).

3.1.3. Propriétés

=  Chimiques.

L'air sec n'attaque pas le zinc. Humide, il l'attaque et le ternit par formation d'une
pellicule grise d'hydrocarbonate grise qui le patine et le protége contre 1'oxydation. Il n'est pas
considéré comme toxique. Le zinc est facilement attaqué par les acides et d'autant mieux qu'il

est moins pur, particuliérement les acides chlorhydrique et sulfurique (NAS, 1997).

e Physiques et mécaniques.

Meétal blanc bleuatre et brillant, susceptible de prendre un beau poli mais qui se ternit
rapidement a I'air humide. Sa densité¢ est de 7.2 et fond vers 420°c. Fondu, il se montre
homogéne a Froid, il est cassant; mais devient malléable et ductile entre 100 et 150°c (NAS,

1997).

Tableau 03: Principales propriétés Physico-chimiques du zinc (kaiser, 2011)

Symbole chimique Zn

Numéro atomique 30

Masse atomique 65.37

Densité (4 25°C) 7133 kg/m’
Température de fusion 419°C (692,7°K)
Isotopes 60a73

3.1.4. Le zinc dans le sol

Dans des conditions acides et oxydantes, le zinc est le cation le plus soluble et le plus
mobile ce qui lui rend le microélément le plus toxique aprés 1’aluminium et le manganése
(McBride, 1994). Alors que dans des conditions alcalines, il est plutot 1i¢ aux carbonates,
oxydes de Fe et de Mn et aux aluminosilicates (Jaradat et al., 2006). Le zinc peut migrer dans
le profil du sol sous forme d’ions libres en solution étudié dans un in situ lysiméetre pour un
sol sableux et légerement acide (Citeau et al., 2003). Pourtant, il est intercepté par les

constituants négatifs du sol comme les phyllosilicates et les oxydes de fer (Van Oort et al,.
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2006; Fernandez et al., 2007). Des études macroscopiques de sorption de Zn ont montré qu’il
peut étre adsorbé sur les oxydes et hydroxydes de Fe et de Mn (Stahl et James ; 1991) et sur
les aluminosilicates (Huang et Rhoads; 1989; Spark et al,. 1995) et que son adsorption
augmente avec le pH. Cependant, a un pH alcalin et a des concentrations élevées de Zn, la
précipitation devient le mécanisme le plus important qui contrdle la solubilité de Zn (Sadiq,
1991). Une diffusion de Zn dans les micropores des oxydes de fer est observée qui est

responsable de son immobilité dans le sol (Manceau et al., 2000).

a) Influence des paramétres physico-chimiques et des principaux constituants du

sol sur la mobilité du zinc

Il semble qu’en-dega d’un pH égal 8 la forme prédominante de Zn soit Zn", alors
qu’au-dela, se forme ZnOH". Au-dela d’un pH = 9, I’espéce neutre Zn(OH),’ est majoritaire

(Joubert, 2006). La quantité totale de zinc dans le sol est distribuée selon différentes formes :

(1) ions libres Zn”" et complexes organiques dans la solution du sol,
(i1) Zn adsorbé et échangeable dans la fraction colloidale du sol, composé de
particules argileuses, de composés humiques et d’hydroxydes de Fe et d’Al,

(i11))  minéraux secondaires et complexes insolubles dans la phase solide du sol.
La distribution du zinc est donc gouvernée par les processus :

(1) de précipitation/dissolution,
(11) de complexation/ décomplexation et

(1i1) d’adsorption / désorption.

Le Zn précipite avec les hydroxydes, les carbonates, les phosphates, les sulfures mais
aussi avec les acides humiques, fulviques et d’autres ligands organiques. Le Zn forme
des complexes avec les chlorures, les phosphates, les nitrates et les sulphates. Il
semble que les complexes ZnSO4’ et ZnHPO,’ soient les formes majoritaires
complexées contribuant au Zn total en solution mais il existe également des formes
organiques complexées du Zn. Les acides fulviques peuvent former des complexes
avec le Zn sur une large gamme de pH, augmentant la solubilité et la mobilité du Zn. A
des pH faibles, le Zn est présent sous forme cationique et la complexation avec les
acides humiques augmente avec le pH (Nemery, 1990; NAS, 1997).

Enfin, les composés organiques simples tels que les aminoacides, les hydroxyacides

ainsi que les acides phosphoriques contribuent également a la complexation du Zn.
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Les composés du sol participant a 1’adsorption du Zn sont les argiles, les oxydes
métalliques hydratés et la matiére organique, constituant la phase colloidale du sol.
Les argiles et la matiére organique peuvent adsorber fortement le Zn et il semble que
deux mécanismes d’adsorption différents aient lieu : 1’échange cationique en conditions
acides et la complexation de surface pour des conditions plus alcalines (Nemery, 1990;
Alloway, 1990 ; NAS, 1997;).

b) Influence des micro-organismes sur la mobilité du zinc dans les sols

La microflore des sols intervient essentiellement de facon indirecte dans
les phénomenes de solubilisation du Zn. La minéralisation de la matiére organique et la
production de composés solubles acides et/ou complexants par des bactéries et des
champignons seront donc les principaux processus par lesquels les micro-organismes

pourront modifier la solubilité et la biodisponibilité du Zn dans les sols.

3.2. Cadmium

3.2.1. Caractéristiques Chimiques

Le cadmium est[un métal blanc argent] 1égérement bleuté. Cet élément, appartenant a

la famille des métaux de transition, posséde 8 isotopes naturels stables. Ses propriétés
chimiques présentent beaucoup de Similitudes-avec—celles-du zinc. Il possede une résistance a

la corrosion dans diverses atmosphéres et plus particulierement en milieu marin et s’utilise

comme moyen de protection contre les neutrons thermiques. En solution, il se trouve
principalement sous la forme de cation, a 1'état d’oxydation +II (Tricot, 1999). Le rayon de cet
ion et sa configuration électronique ressemblent pour beaucoup a ceux du calcium. Cette
analogie se traduit par des comportements en solution et une réactivit¢ aux interfaces
solide/solution voisins (ex. systéme carbonate) (Stipp et al., 1992 ; Van Cappellen et al.,
1993). Le Cd est considéré comme cancérogéne pour I'homme et il présente des effets
génotoxiques (Bourrelier et al., 2008). Les apports anthropiques de Cd dans les sols sont
importants par rapport aux autres métaux lourds, par l'industrie (essentiellement par voie
atmosphérique), les engrais phosphatés 1'épandage de déchets (OCDE ,1994).

Le cadmium n'est pas essentiel au développement des organismes animaux ou
végétaux et ne participe pas au métabolisme cellulaire. En revanche, ses propriétés physiques
et chimiques, proches de celles du calcium, lui permettent de traverser les barricres
biologiques et de s’accumuler dans les tissus.

3.2.2. Origines
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> Naturelle

Le cadmium (stable) est un élément relativement rare présent dans 1’écorce terrestre a des
concentrations faibles. Ces principales formes cristallines sont : le greenockite et I’hawleyite
(CdS), I’'otavite (CdCOs;), le montéponite (CdO) et la cadmosélite (CdSe). La source de
dispersion naturelle du cadmium dans [’atmosphére est principalement liée a 1’activité
volcanique. L’enrichissement en cadmium des sols et des systémes aquatiques résulte de

’altération des matériaux de la crofite terrestre et des retombés atmosphériques (OCDE 1994).
» Artificielle

Le Cd n’existe pas a I’état natif. Son minerais, la greenockite CdS est trés rare.
Cependant, le Cd est présent dans presque tous les minerais de Zn. Il est également présent
dans les minerais de Pb et de Cu ainsi que dans les phosphates naturels. La mobilité du Cd
dans les sols dépend fortement du pH, un pH acide favorisant la disponibilité de celui-ci.

Les principales sources de dispersion du cadmium dans I’atmosphére, les sols et les
systémes aquatiques sont liées aux nombreuses activités industrielles et en agriculture,
I’apport de cadmium dans les sols cultivés est essentiellement 1i¢ aux apports d’engrais
minéraux de type superphosphate et un peu a I’épandage des déchets urbains. Les principaux
domaines d'utilisation du cadmium (18 882 tonnes en 1994, dans le monde) sont la
galvanoplastie, les accumulateurs alcalins, les alliages et, dans une moindre mesure,
l'industrie nucléaire (OCDE, 1994 ; Migeon, 2009).

Parmi les autres applications, la galvanoplastie ou cadmiage (ajout d'un revétement de
cadmium sur divers métaux), les pigments de cadmium (a base de sulfures) qui représentent
une branche importante de l'utilisation industrielle de cet ¢lément. Le sulfure de cadmium a la
propriété de former des solutions solides avec des produits de méme nature chimique (le
sulfure de zinc ; le séléniure de cadmium ; le sulfure de mercure). Ainsi les pigments de
cadmium se retrouvent dans de nombreux produits industriels en matiéres plastiques, dans la
peinture, dans le verre et les émaux pour garantir des nuances vives de colorations et une forte

résistance a la lumiére et a la chaleur (OCDE ,1994).

3.2.3. Concentrations dans I’environnement et métrologie
Le cadmium stable est présent a 1'état naturel dans 1'écorce terrestre aux concentrations

moyennes comprises entre 0,1 et 1 mg.kg" (Das et al., 1997). Les teneurs naturelles de cet
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¢lément varient peu dans la plupart des roches : de 0,05 4 0,3 mg.kg" (Bourrelier et Berthelin;
1998).

La mesure du cadmium dans les matrices simples (eau) ou complexes (solutions de sol
chargées, organismes) peut s'effectuer par spectrophotométrie d'absorption atomique (four
graphite, flamme) ou spectrométrie d’émission de plasma a couplage inductif (ICP-AES ou
ICP-MS) (OMS ,1991 ; OCDE ,1994).

3.2.4. Mobilité et biodisponibilité dans le sol

Les concentrations naturelles de cadmium dans les horizons supérieurs des sols
cultivés sont comprises entre 0,2 et 0,4 mg.kg" (Bourrelier et Berthelin; 1998 ; Alloway,
1990). Elles peuvent atteindre des valeurs supérieures a 150 mg.kg™' sur certains sites pollués
suite, par exemple, a 1’épandage de boues contaminées (Jackson et Alloway; 1992). Dans les
sédiments, on estime le stock de cadmium naturel a une teneur inférieure a 0,2 mgkg”.
Dans les sols, le cadmium est considéré comme un élément relativement mobile par rapport a
d’autres métaux en traces tels que le cuivre ou le plomb (Bourrelier et Berthelin; 1998 ; Li et
Thornton; 2001). Son comportement dans la solution du sol (disponibilité au transport ou
immobilisation) et aux interfaces solution/solide et solution/plante (phytodisponibilité)
dépend d’un grand nombre de parameétres bio-géochimiques liés a la nature du sol, au
contexte micro-biologique, et aux formes chimiques du métal dans la solution du sol et
associ¢ a la phase solide. En conséquence, la distribution du cadmium dans le systéme et sa
toxicité ne peuvent pas s’expliquer simplement par la connaissance de la concentration totale
de cet ¢lément dans le milieu (Kirkham, 2006).

Les principales formes du cadmium présentes en solution sont Cd*" CdSO,’, CdCI" et
CdHCOs" en I’absence de ligands organiques (Sposito, 1989 ; Citeau et al., 2003 ; Kirkham,
2006). Le cadmium forme des complexes avec les principaux acides organiques
carboxyliques (acide citrique, oxalique, malique, etc.) susceptibles de se trouver dans les
zones superficielles des sols cultivés. Ces associations modifient son comportement aux
interfaces et peuvent faciliter, dans certaines conditions (formations de complexes stables),
son entrainement avec la phase liquide. Le trés faible produit de solubilit¢ du carbonate de Cd
(CdCOs3) limite fortement la concentration du métal en solution dans les sols calcaires. Dans
ce cas, les carbonates (CaCOs, (Cax,Mg”)COs...) constituent également une phase de sorption
dominante qui contrdle la distribution de 1’élément et sa mobilité dans le milieu (McBride,
1980 ; Martin-Garin, 2000 ; Citeau et al., 2003 ; Kirkham, 2006). D’autres constituants

solides du sol sont susceptibles d’interférer avec le cadmium et de limiter sa mobilité. On
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retiendra principalement le role joué par la matiére organique et par les argiles ainsi que
I’importance du pH et de la composition cationique de la solution du sol (notamment Ca*",
Mg*", AI*" et Fe’") dans le contréle de ces réactions aux interfaces solide/solution (Citeau et
al., 2003).

Influence des paramétres physico-chimiques et des principaux constituants du sol
sur la mobilité du cadmium

En solution, le Cd se trouve principalement sous forme de cation divalent Cd*". Le
comportement du cadmium se rapproche de celui du zinc Zn”". Dans les eaux douces et a pH
> 8.2, le complexe aqueux dominant est CdCO; (aq). A pH < 8.2, le cadmium serait
majoritairement sous forme Cd*" en milieu oxydant mais de fortes concentrations en chlore
provoquent la formation de complexes de type CdCl, ou CdCI". Dans des milieux réduits, il
est plutdt piégé sous forme de sulfure (CdS) ou en solution solide dans la blende (ZnS) mais
le chlore peut entrer en compétition avec les ions sulfures et provoquer, 1a encore, la
formation de complexes CdCl, ou CdCI" (Seidal et al., 1993 ; Gonzalez, 2001 ; Citeau et al.,
2003). Lorsque le pH dépasse 8.2, I’otavite (CdCO3) va pouvoir précipiter dans des conditions
de surface. L’adsorption du cadmium par des surfaces minérales concernerait donc
essentiellement les solutions a pH < 8.

D’apres Bolton et Evans (1996), le principal mécanisme influengant la mobilité¢ du
cadmium serait la complexation de surface. Le pH est le facteur qui régit de fagon
importante la solubilit¢ du cadmium dans les sols (Sauve et al., 2000). De pH 3.5 a 7,
le substrat pédologique pour lequel le cadmium aurait le plus d’affinité serait les acides
humiques. A pH supérieur & 7, le cadmium s’adsorberait préférenticllement sur des
hydroxydes de fer mal cristallisés (de type ferrihydrite). La solubilit¢ du cadmium serait
plus forte en milieu oxydant qu’en milieu réducteur. Le cadmium serait contrdlé en
milieu réducteur par la greenockite (CdS) ou 1li¢ a de la matiére organique.
Prés de 95 % du cadmium transporté par les rivieres le serait sous forme particulaire,
adsorbé¢ a la surface de colloides minéraux et/ou organiques (Seidal et al., 1993 ; Gonzalez,
2001 ; Citeau et al, 2003). En effet, le cadmium se lie aussi avec les matieéres organiques
acido-solubles (acides fulviques), possédant du fait de leur solubilité, une grande capacité de
transport.

Influence des micro-organismes sur la mobilité du cadmium dans les sols

La microflore des sols intervient essentiellement de fagon indirecte dans les

phénomenes de séquestration (biosorption, bioaccumulation) et de solubilisation du
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cadmium (solubilisation des phosphates et minéralisation de la matiére organique). La
minéralisation de la matiére organique et la production de composés solubles acides
et/ou complexant par des bactéries et des champignons seront donc les principaux
processus par lesquels les microorganismes pourront modifier la solubilit¢ et la
biodisponibilit¢ du cadmium dans les sols (Deneux-Mustin, 2003 ; Citeau et al, 2003;
Kirkham, 2006).
3.2.5. Mobilité biodisponibilité et toxicité du cadmium chez ’homme

Le cadmium est notamment présent dans 1'eau de boisson, les aliments, la fumée de
cigarette. Il présente de fortes capacités a se retrouver dans les fumées et s'accumule apres
inhalation. La demi-vie biologique chez I’homme est estimée a 20 ans ; les principaux sites
d'accumulation et de toxicité sont les reins et le foie. Le cadmium s'accumule dans d'autres
organes tels que la rate, le cerveau, les poumons, le muscle, le sang. La toxicité¢ du cadmium
est liée a la perturbation du métabolisme du zinc et secondairement d'autres ¢éléments
essentiels tels que le calcium, le fer et le cuivre. Le cadmium est aussi considéré comme un

agent carcinogeéne (Thun et al., 1991 ; Waalkes, 2000).
» Chez les organismes

Le mod¢le de l'ion libre (Free Ion Activity Model, FIAM) (Morel, 1983) permet de décrire
la biodisponibilité¢ du cadmium qui détermine 1'efficacité du transfert a travers les membranes
biologiques. Celle-ci dépend alors de la forme chimique du métal (Tessier et al, 1993)
mettent en évidence une relation linéaire entre le cadmium bio-accumulé dans les branchies et
l'activité du Cd*", calculée a partir de modéles thermodynamiques chez le bivalve Anadonta
grandis. De plus, la diffusion facilitée du Cd*" serait assurée par des canaux calciques
potentiels— dépendant au niveau des branchies de mollusques, le cadmium se comportant
comme un analogue du calcium (rayon ionique Ca’" = 0,97 A et Cd*" = 0,99 A) (Deneux-
Mustin, 2003 ; Citeau et al., 2003; Kirkham, 2006).

En conséquence, l'accumulation et les effets induits sont étroitement dépendant des
conditions d'exposition déterminant la spéciation du cadmium. La dureté et le pH, facteurs
abiotiques de la colonne d'eau sont deux parametres majeurs régissant l'entrée du Cd (Markich
et Jeffree; 1994 ; Jumarie et al., 2001). La forme Cd*" peut étre ensuite prise en charge par de
nombreux ligands intracellulaires dont le glutathion, les HMBP (Heavy Metal Binding
Protein) ou les métallothioniénes (MT). Les MT participent a la régulation des concentrations
cellulaires en métaux libres essentiels (Zn>*, Cu®") et jouent le role de réservoir a zinc,

(Dallinger et al., 1987 ; Kagi, 1991). L'exposition des organismes au cadmium conduit a
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l'induction de ces petites protéines cytosoliques. Ainsi, la forte affinité du cadmium pour les
métallothionéines (la liaison Cd-a domaine de la MT est thermodynamiquement stable)
entraine le déplacement du Zn®" (initialement fixé sur la MT) et perturbe I'absorption et le
transport du zinc. Ce métal essentiel participe a de nombreuses fonctions physiologiques
(croissance, développement) et cellulaires (co-facteur d'enzymes et régulation d'enzymes
intervenant dans la réplication et la transcription).

En parallele de ce mécanisme de séquestration protéique, le cadmium peut étre dirigé vers
les lysosomes et précipité sous forme de structures granuleuses, composés de phosphates de
magnésium ou de calcium. Ces dernieres peuvent ensuite étre extrudées hors des cellules et
contribuent aux mécanismes de décontamination. Les tissus cibles comprennent les barricres
biologiques (branchies, tractus digestif) et les organes de détoxication (rein et foie), le muscle
n'apparait pas comme un site de stockage de cet ¢lément (OMS ,1991 ; OCDE ,1994 ; Simon,
2000).

Si la compréhension de l'entrée du Cd*" a partir du milieu extérieur suit le modéle de I'ion
libre, certains auteurs supposent que la traversée de la barriére intestinale répond au méme
mécanisme. En effet, le taux de transfert gastro-intestinal est faible, de I'ordre de 5 %. Cette
faible efficacité de transfert est associée a la présence de nombreux ligands dans le tractus
digestif qui réduit la quantité relative de Cd*™ D'autres approches montrent cependant que le
Cd*" n'est pas la seule espéce chimique 4 étre absorbée par des cellules intestinales en culture
; des complexes Cd-glutathion (ou Cd-PC) possédent la capacité de traverser les barricres
biologiques, les mécanismes de transport €tant toutefois différents de ceux utilisés pour le
transport des especes inorganiques (Jumarie et al., 2001).

D'autres études montrent que le cadmium présent dans des proies (macrophytes ou
bivalve) peut étre accumulé apres transferts trophiques chez des prédateurs (invertébrés ou
poisson) (Munger et Hare; 1997 ; Simon, 2000 ; Wallace et Lopez; 1997). Ce transfert
trophique (1 a 5 %) entraine cependant d'importants niveaux d'accumulation dans les
prédateurs compte tenu des fortes capacités d'accumulation du cadmium chez de telles proies

(Kirkham, 2006).
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2°™ PARTIE : Le stress oxydant

L’oxygeéne, molécule indispensable a la vie, est susceptible d’entrainer des effets
dommageables dans I’organisme via la formation de radicaux libres et d’especes oxygénées
activées (EOA). Ces notions ne sont toutefois pas nouvelles puisque, vers le milieu des années
50, Gerschman et Hartman avaient déja évoqué la toxicité de 1’oxygeéne et la «free radical
theory» pour expliquer le processus de vieillissement. En 1969, les Américains McCord et
Fridovich isolent a partir de globules rouges humains, un systéme enzymatique antioxydant,
la superoxyde dismutase (SOD), capable d’¢éliminer I’anion superoxyde, démontrant ainsi
pour la premiére fois, que notre organisme produit des EOA. Cette découverte sera le point de
départ, dans le monde entier, de nombreuses recherches sur le stress oxydant et les
antioxydants.

1. Les especes oxygénées activées

Le role des EOA est trés complexe car elles peuvent avoir un role physiologique ou un
effet toxique en fonction de leur concentration. Dans des conditions normales, elles sont
générées en faible quantité et jouent un role de messagers secondaires capables, notamment,
de réguler le phénomeéne de 1’apoptose ou d’activer des facteurs de transcription. Citons aussi
le processus de fécondation, au cours duquel les spermatozoides sécrétent de grandes
quantités d’EOA pour percer la paroi membranaire de 1’ovule.

Le monoxyde d’azote radicalaire ou NO" est un composé important; il est notamment
synthétisé par les cellules endothéliales via I’action de NO synthétases sur la L-arginine. C’est
une molécule labile trés diffusible, dont les effets régulateurs s’exercent sur la plupart des
fonctions physiologiques de 1’organisme (maintien du tonus vasculaire, neurotransmission,
fonctionnement rénal,...) (Hare, 2004). Toutefois, le NO’ peut former avec 1’anion
superoxyde le peroxynitrite (HOONO), un oxydant puissant et diffusible, capable
d’endommager de nombreuses molécules organiques (Sekli-Belaidi, 2011).

2. Roles des espéces réactives de I’oxygene dans les situations physiologiques

Du fait de I’'importance de 1’oxygéne dans les systémes biologiques, en situations
physiologiques, les espéces réactives sont créées en continu dans 1’organisme. Ainsi, les
radicaux libres générés de fagon permanente par le métabolisme normal de 1’oxygene, ne sont

pas seulement des produits agressifs mais aussi des modulateurs de voies de transduction du
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signal et de I’expression de geénes qui participent a I’homeéostasie vasculaire. Ils jouent le role
de messager pour la cellule, dans I’apoptose et dans la défense contre les infections (Harman,
2002). Formés en trop grande quantité, les EOA deviennent «pathologiques» en activant
I’expression de geénes codant pour des cytokines pro-inflammatoires ou des protéines
d’adhésion. En outre, leur nature instable les rend trés réactifs vis-a-vis de substrats
biologiques et capables d’induire des modifications oxydatives délétéres potentiellement
impliquées dans ’apparition de pathologies (Delattre et al., 2005).
3. Le déséquilibre : origines et conséquences

La notion de stress oxydant a été utilisée pour la premicre fois par Sies (1985). Il est défini
comme une altération cellulaire et tissulaire par des molécules oxydantes. C’est la résultante
d’un déséquilibre profond dans la balance entre les prooxydants, producteurs d’especes
radicalaires, et les antioxydants, au profit des premiers. Cette situation peut résulter d’un
dysfonctionnement de la chaine respiratoire mitochondriale, d’une activation de systémes
enzymatiques (NADPH oxydase, glucose oxydase, monoamine oxydase), d’une libération de
fer libre a partir des protéines chélatrices (ferritine, transferrine) ou d’une oxydation de
certaines molécules. Les ERO tres électrophiles tentent de ré-apparier leur électron célibataire
en agressant toutes les molécules susceptibles de céder un €lectron ; leur durée de vie est donc
trés courte. L’espeéce agressée devient a son tour radicalaire, initiant de cette fagon un
processus de réactions en chaine (Lehucher-Michel et al., 2001). Les ERO interagissent avec
toute une série de substrats biologiques. Des dénaturations de protéines, des inactivations
d’enzymes, une oxydation du glucose, des cassures au niveau de ’ADN avec possibilité¢ de
mutation et des processus de peroxydation lipidique peuvent alors apparaitre avec des
conséquences souvent irréversibles pour la cellule (Pincemail et al., 2002).
4. Principales cibles biologiques des EOA

4.1. L’acide désoxyribonucléique ou ADN

L’ADN est une cible privilégiée pour les EOA. La guanine, par exemple, peut réagir

avec ‘OH pour former la 8-hydroxy-2’-déoxyguanosine (8-OH-dG) qui, au lieu de s’apparier
avec la cytosine, s’associera avec 1’adénine, entrainant des mutations au sein de I’ADN et
conduisant a des altérations du message génétique impliquées dans le déclenchement du
cancer et le vieillissement (Lehucher-Michel et al., 2001).

4.2. Les protéines

Les acides aminés possedent des susceptibilités différentes vis-a-vis des EOA. Les plus

réactifs sont I’histidine, la proline, le tryptophane, la cystéine et la tyrosine. Toute attaque
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radicalaire d’un acide aminé provoquera I’oxydation de certains résidus avec, pour
conséquences, 1’apparition de groupements carbonylés, des clivages de chaines peptidiques et
des ponts bi-tyrosine intra- et inter-chaines. La plupart des dommages sont irréparables et
peuvent entrainer des modifications fonctionnelles importantes (non-reconnaissance d’un
récepteur par un ligand, perte d’activité enzymatique). Certaines protéines oxydées sont peu
dégradées et forment des agrégats qui s’accumulent dans les cellules et dans le compartiment
extracellulaire (Lehucher-Michel et a/., 2001 ; Haleng et al., 2007).
4.3. Les Lipides membranaires

Le radical hydroxyle est capable d’arracher un hydrogeéne sur les carbones situés entre
deux doubles liaisons des acides gras poly-insaturés (AGPI) : c’est la phase d’initiation. Le
radical lipidique réagit avec une molécule d’oxygéne pour former un radical peroxyle (ROQO),
suffisamment réactif pour arracher un H™ & un AGPI voisin, propageant ainsi la réaction
(Atkin et al., 2005).

I1 en résulte une altération de la fluidit¢é membranaire qui conduit inévitablement a la
mort cellulaire. Les peroxydes générés seront neutralisés par la glutathion peroxydase ou
continueront a s’oxyder et a se fragmenter en aldéhydes (malondialdéhyde, 4-
hydroxynonénal) dont les activités pro-athérogénes sont bien connues (Lehucher-Michel et
al.,2001).

4.4. Les Lipoprotéines

L’attaque radicalaire des lipoprotéines circulantes aboutit a la formation de LDL
oxydées, qui seront captées par des récepteurs spécifiques des macrophages. L’activité de ces
récepteurs n’étant pas régulée par la concentration intracellulaire en cholestérol, les
macrophages se transforment petit a petit en cellules spumeuses (role important dans les
premiceres €tapes de 1’athérosclérose) (Nakajima et al., 2006). En outre, ces LDL oxydées sont
immunogenes et les immuns complexes formés peuvent activer la voie classique du
complément et générer la sécrétion de cytokines proinflammatoires par les macrophages

(Saad et al., 2006).

5. Les défenses antioxydantes

Pour se protéger des effets déléteres des EOA, I'organisme dispose d’un ensemble
complexe de défenses antioxydantes (Fig. 3). On distingue deux sources d’antioxydants :
I’une est apportée par I’alimentation sous forme de fruits et légumes riches en vitamines C, E,

caroténoides, ubiquinone, flavonoides, glutathion ou acide lipoique; I’autre est endogéne et se
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compose d’enzymes (superoxyde dismutase, glutathion peroxydase, catalase), de protéines
(ferritine, transferrine, céruléoplasmine, albumine) et de systeémes de réparation des
dommages oxydatifs comme les endonucléases. A cela s’ajoutent quelques oligoéléments
comme le sélénium, le cuivre et le zinc qui sont des cofacteurs d’enzymes antioxydantes

(Pelletier et al., 2004 ; Haleng et al., 2007).
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Figure 03. Apercu des différentes especes oxygénées activées (EOA) et des antioxydants

régulateurs de leur production ( Haleng et al., 2007)

5.1. Systémes de défense enzymatiques

5.1.1. Les superoxyde dismutases (SOD)

Ces métalloprotéines, qui représentent une des premieres lignes de défense contre le
stress oxydant, assurent 1’élimination de I’anion superoxyde O,” par une réaction de
dismutation, en le transformant en peroxyde d’hydrogene et en oxygene (Wirth et al., 2003
Haleng et al., 2007).

5.1.2. Les glutathion peroxydases (GPxs)

La GPx est une s¢lénoprotéine (cing isoformes) qui réduit les peroxydes aux dépens de
son substrat spécifique, le glutathion réduit (GSH). Son rdle principal consiste en
I’¢limination des peroxydes lipidiques résultant de 1’action du stress oxydant sur les acides

gras polyinsaturés. La GPx est effondrée en cas de déficit majeur en sélénium, elle est donc
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un bon reflet de cette carence. Toutefois, pour un apport adéquat en sélénium, les teneurs en
GPx atteignent un plateau. Le dosage en GPx ne peut donc étre utilis¢é comme marqueur d’une
intoxication en sélénium (Haleng et al., 2007).
5.1.3. Le systéme thiorédoxine
Le milieu intracellulaire est plutdt réducteur, les protéines contiennent des groupements
thiols libres et les ponts disulfures sont rares. L’antioxydant majeur responsable du maintien
des protéines a 1’état réduit est la thiorédoxine qui sera régénérée par le NADPH sous 1’action
de la thiorédoxine réductase (TrxR) qui posseéde un groupement sélénocystéine dans son site
actif. Elle intervient dans la dégradation des peroxydes lipidiques et du peroxyde
d’hydrogene, ainsi que dans la régénération du radical ascorbyl en acide ascorbique (Bors et
al., 1990 ; Aviram et Fuhrman ; 2002 ; Bhat et Pezzuto ; 2002 ; Haleng et al., 2007).
5.2. Systémes antioxydants non enzymatiques
5.2.1. Le glutathion et les protéines-thiols
Le glutathion est un tripeptide (acide glutamique-cystéine-glycine). Il est le thiol (-SH)
majoritaire au niveau intra-cellulaire (I’albumine étant son équivalent plasmatique) ou il est
pré- sent sous forme essentiellement réduite (GSH).
Dans des conditions physiologiques, sa forme oxydée (GSSG) est en concentration tres faible.
Le rapport GSH/GSSG est considéré comme un excellent marqueur de la peroxydation
lipidique et permet d’objectiver I’importance du stress. Au cours du vieillissement et lors d’un
exercice intense, ce rapport tend a diminuer. Les autres propriétés antioxydantes du GSH sont
nombreuses : cofacteur de la GPx, chélateur des métaux de transition, régénérateur final des
vitamines E et C, a partir de leur forme radicalaire.
La plupart des protéines dont 1’albumine contiennent des groupements « thiols » qui
possedent des propriétés réductrices et piegent facilement les espéces oxygénées activées

(Pincemail et al., 2002).
5.2.2. Le Coenzyme Q10

Le coenzyme Q10, appelé ubiquinone en raison de son ubiquité dans les cellules, est un
dérivé benzoquinolique avec une longue chaine latérale isoprénique. Cette chaine latérale
confére a la molécule un caractere lipophile qui lui permet de s’insérer dans les membranes et
les lipoprotéines. Il joue un role essentiel dans la chaine mitochondriale de transport
d’¢électrons et est un puissant inhibiteur de peroxydation lipidique, en synergie avec la

vitamine E. (Langsjoen et Langsjoen ; 2003).
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5.3. Les oligoéléments

5.3.1. Le sélénium

Le sélénium n’est pas un anti-oxydant en tant que tel, car il ne peut piéger les radicaux
libres, mais il joue un role primordial comme cofacteur de la GPx. Dans I’alimentation, on
retrouvera essentiellement du sélénium organique, lié a un acide aminé, la cystéine. Le
sélénium organique est mieux absorbé, il subit une métabolisation hépatique qui conduit a des
intermédiaires nécessaires a la synthése de dérivés physiologiquement actifs comme la GPx
(Aviram et Fuhrman ; 2002 ; Bhat et Pezzuto ; 2002; Pincemail et al., 2002).

5.3.2. Le cuivre

A concentration physiologique, le cuivre est le cofacteur d’enzymes comme la SOD, le
cytochrome C oxydase, la dopamine B-hydroxylase. Cependant, en tant que métal de
transition, il joue un role important dans le déclenchement de réactions de production d’EOA
(réactions de Fenton) et peut — lorsque sa concentration est élevée devenir pro-oxydant
(Aviram et Fuhrman ; 2002 ; Bhat et Pezzuto ; 2002; Pincemail et al., 2002).

5.3.3. Le zinc

Le zinc joue un réle de cofacteur pour plusieurs enzymes et intervient ainsi dans de
nombreuses fonctions comme le métabolisme des nucléotides, la syntheése des
prostaglandines, le fonctionnement de 1’anhydrase carbonique. Comme le cuivre, le zinc est
un des cofacteurs essentiels de la SOD. Il protége également les groupements thiols des
protéines et il peut inhiber les réactions de formation d’EOA induites par des métaux de
transition comme le fer ou le cuivre. Le rapport Cu / Zn, (normalement infé- rieur a 1,5) sera
un excellent indicateur de 1’état de stress oxydant d’un individu (Bhat et Pezzuto ; 2002;

Pincemail et al., 2002).

6. Notion de biomarqueurs

Un biomarqueur se définit comme un changement observable et/ou mesurable au niveau
moléculaire, biochimique, cellulaire, physiologique ou comportemental, qui révele
I’exposition présente ou passée d’un individu a au moins une substance chimique a caractére
polluant (Key et al., 2006). Les biomarqueurs permettent de détecter les pressions
environnementales dans un milieu donné avant méme que les effets néfastes se fassent sentir
au niveau des organismes. On peut ainsi prédire les dommages potentiels pouvant menacer un

¢cosysteme et prendre des mesures nécessaires pour remédier a la situation avant que celle-ci
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ne devienne trop critique (Den Besten et al., 2001). Les biomarqueurs peuvent étre classés en
trois catégories :

6.1. Les biomarqueurs d'exposition, qui sont généralement caractérisés par leur réponse
précoce et leur spécificité de réaction. Ils sont induits par un type spécifique de polluants et,
de ce fait, leurs variations sont indicatrices d'une exposition de l'organisme a cette classe de
polluants.

6.2. Les biomarqueurs d'effet correspondent a une altération biologique qui, en fonction
de l'intensité de la réponse, peut tre associée a une altération possible de 1'état physiologique
de Il'individu, comme des effets sur la croissance ou sur le succes reproducteur.

6.3. Les biomarqueurs de sensibilité/susceptibilité utilisent la mise en évidence de
caracteres de résistance d'origine génétique des organismes a certains contaminants, comme la
synthése d'enzymes moins sensibles ou une augmentation du pouvoir de détoxication

(résistance des insectes aux pesticides) (Champeau, 2005).
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3°™ PARTIE : Organisme i I'étude: le ver de

terre Allolobophora caliginosa

1. Importance écologique des vers de terre

Comme Darwin (1809-1882) I'a démontré, l'activité des vers de terre a des effets
bénéfiques sur les sols. De par leur importante biomasse et en raison de leur place dans la
chaine alimentaire ainsi que dans la formation, I'aération et le maintien du sol, les vers de terre
sont des ¢éléments incontournables et essentiels dans un écosystéme (Ruppert et Barnes,
1994). IIs sont présents dans tous les types de sols (foréts, prairies, savanes, paturages, etc.) a
'exception des milieux extrémes (glaciers, déserts, sols trés acides ou trés salés, etc.) et ils
représentent de 60% a 80% de la biomasse animale du sol (Edwards et Bohlen ; 1992; Rida,
1994).

Le role écologique important des vers provient de leur comportement. Ils se nourrissent
essentiellement de débris végétaux et de matiere organique incorporée dans le sol et
occasionnellement de matiére organique vivante comme des champignons ou bactéries
(Edwards et Bohlen; 1992; Rida, 1994; Scott-Fordsmand et Weeks; 2000). Les lombrics
favorisent aussi l'entrée d'eau, d'air et de racines en creusant d'importants réseaux de galeries,
améliorant ainsi l'aération et le drainage du sol (Edwards et Bohlen; 1992; Rida, 1994;
Efroymson et al., 1997; Bazri, 2015). L'activité de brassage des sols résultant du déplacement
des vers et de leur quéte de nourriture favorise également le transport et le mélange des
différents composants du sol. Les vers de terre créent ainsi un milieu favorable pour les
micro-organismes décomposeurs comme certains champignons et bactéries, augmentant aussi
la fertilité¢ des sols (Edwards et Bohlen, 1992; Rida, 1994). De plus, ils représentent une
importante source de protéines pour de nombreux animaux, aussi bien vertébrés
qu'invertébrés (Ireland, 1983; Cooke et al., 1992; Rida, 1994; Efroymson et al., 1997).

Les especes lombriciennes sont classiquement réparties en trois groupes écologiques
(Bouché, 1972) en fonction de leur mode de vie:

- les épigés : sont des lombriciens de petite taille, trés pigmentés, vivant généralement a la
surface du sol et qui se nourrissent de débris végétaux en décomposition ou de racines ;

- les anéciques : sont des organismes de grande taille, caractérisés par une pigmentation
suivant un gradient antéro-postérieur, qui vivent dans le sol et cherchent leur nourriture a la
surface et la redistribue en profondeur grace aux galeries verticales, pouvant dépasser le

metre, qu'ils creusent ;
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- les endogés : sont de taille petite a moyenne, non pigmentés, vivent en permanence dans
le substrat du sol, construisent des galeries essentiellement horizontales et sont
essentiellement géophages (se nourrissent essentiellement de mati¢re organique plus ou moins

intégrée au substrat).

Figure 04. Description et représentation schématique des trois groupes écologiques de
lombriciens (Piron, 2008).
(1) les épigés, (2) les anéciques et (3) les endogés. L'indication (4) indique la production de Middens

(structures de rejets produites par les anéciques composées de déjections et de débris végétaux) et de turricules.

2. Biologie du ver de terre

Le ver de terre, ou lombric, appartient a la classe des oligochétes dans le phylum des
annélides. Un des traits distinctifs de cette famille est la segmentation ou la métamérisation,
soit la division de l'organisme en parties similaires, ou segments, disposés en série le long de
'axe antéro-postérieur. Lors de 1'évolution, on a pu assister a une spécialisation régionale: le
corps du ver s'est divisé de fagcon grossi¢re en une téte, un thorax et un abdomen. La téte, ou
acron, représentée par le prostomium (bouche) contient le cerveau, alors que le pygidium, ou
telson, est la partie terminale du corps qui forme l'anus (Ruppert et Sames ; 1994). Outre
l'acron et le pygidium, les vers possédent un nombre variable de segments intermédiaires.
Chez les espéces segmentées de fagon quasi parfaite, les muscles, les cordons nerveux

et les ganglions (systéme nerveux), les vaisseaux sanguins, le ceelome, les systémes excréteur
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(néphrostome et néphridiopore) et reproducteur (testicules et ovaires) sont répliqués dans
chaque segment (Ruppert et Sames; 1994). On a suggéré que l'un des avantages de la
segmentation repose sur la division de l'organisme en une série de compartiments pouvant
étre régulés de manicre plus ou moins indépendante (Ruppert et Sames ; 1994). Toutefois, en
observant la locomotion des annélides, le zoologiste anglais R. S. Clark développa une autre
explication sur la signification de la segmentation.

Son idée, appelée théorie de l'enfouissement ("burrowing theory"), établit que la
segmentation du ceelome permet au ver de s'enfouir et de creuser de facon plus efficace qu'un
ver non segmenté. Un grand avantage de la métamérisation consiste a permettre un certain
mouvement péristaltique qui facilite le déplacement de 1'animal dans les sols. Des muscles
longitudinaux et circulaires, des muscles rétracteurs ainsi que la présence de soies sur I'animal

facilitent ce type de mouvement (Morin et Houseman ; 2003).

3. Description morphologique

Les annélides possedent une cavité du corps appelée ceelome. L'apparition de cet espace
qui entoure l'intestin et qui le sépare des parois du corps représente un important
développement dans I'histoire de 1'évolution des invertébrés (Wallwork, 1983; Hickman et al.,
1996). En effet, la présence du ceelome fournit de 1'espace pour les organes viscéraux et offre
ainsi une meilleure flexibilité au ver de terre puisqu'il est rempli de liquide.

En effet le liquide ceelomique, joue le réle d'un squelette hydrostatique permettant au ver
de mieux se mouvoir et de creuser. Il posséde également plusieurs autres fonctions: il
transporte les gaz et les matic€res nutritives (transport interne), il fournit des liquides pour le
processus d'excrétion des déchets (transport externe) et il est le site de maturation des gametes
et de la fabrication des embryons.

De fagon typique, le ceelome est composé de nombreuses paires de chambres (gauche et
droite) séparées par des cloisons, les septas « les dissépiments ». Chaque septum est composé
de deux couches de péritoine, I'un provenant du segment postérieur a la jonction et l'autre
provenant du segment antérieur a la jonction, ainsi que d'une couche de tissu connectif entre
les deux. Chez la plupart des vers de terre, chaque compartiment coelomique (a I'exception
des extrémités) est connecté a I'extérieur par un pore médiadorsal débouchant par un sphincter

(Ruppert et Sarnes, 1994).
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Ces pores expulsent le fluide ceelomique, ce qui aide a maintenir 'humidité de la peau du
ver. Lorsqu'ils sont stressés, certains vers de terre rejettent ce fluide vers l'extérieur (Ruppert
et Barnes ; 1994).

L'intestin du ver de terre se présente sous la forme d'un tube droit reliant la bouche et
I'anus. La nourriture y circule principalement par l'action péristaltique des muscles de
l'intestin. Des cellules d'entreposage spécialisées (cellules chloragogenes ou chloragocytes)
dérivent de I'épithélium ccelomique et sont associées a la paroi de 1'intestin.

Ces forment le tissu chloragogene qui présente plusieurs fonctions dont l'accumulation des
déchets produits par la digestion (Jamieson, 1981; Hopkin, 1989). Ces déchets peuvent entre
autres inclure les métaux qui seront éventuellement emmagasinés dans les chloragosomes (ou
granules) des chloragocytes (Ireland. 1978; Hopkin, 1989; Morgan et Morgan ; 1989; Morgan
etal., 1999).

Les chloragosomes peuvent ensuite €tre déchargés dans le liquide cecelomique et étre
excrétés par les néphridies (principaux organes d'excrétion présents en paires dans chaque
segment) ou encore étre emmagasinés de fagon permanente avec d'autres produits d'excrétion
dans des nodules a déchets situés dans des sacs ceelomiques de la partie postérieure du ver

(Morgan et Morgan ; 1989; Morgan et al., 1999).
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Figure 05. Morphologie du ver de terre (Sims et Gerard; 1999).

4. Anatomie interne

L’anatomie interne du ver de terre est caractérisée par la présence d'organes axiaux,

s'étendant sur toute la longueur du corps de I'animal (appareil circulatoire, appareil digestif et
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chaine nerveuse), d'organes métamériques pairs se répétant dans chaque segment (néphridies,
cavités ccelomiques, ganglions nerveux) et d'organes a localisation stricte comme les
structures génitales (testicules et vésicules séminales de l'appareil génital male, ovaires,
oviductes et spermathéques de l'appareil femelle). En outre, il prouve une symétrie bilatérale

nette (Sims et Gerard; 1999).

Muscle circulaire
Muscle longitudinal

Cavite

Soies

Figure 06. Schéma de la coupe transversale d’un lombric (Morin et Houseman; 2002).
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Pharynx

Receptacle

Seminal Vesicles

Figure 07. Anatomie interne d’un ver de terre (Morin et Houseman; 2002).

31



Chapitre 1

5. Description de 1'espéce Allolobophora caliginosa et cycle de vie

L'espéce endogée Allolobophora caliginosa qui est connue aussi sous le nom
Aporrectodea caliginosa (Savigny, 1826) est caractérisée par des individus de taille petite a
moyenne (40 a 180 mm de longueur et 3.5 a 7 mm de diamétre), avec une morphologie
cylindrique et peu pigmentés. Appartenant a la catégorie des endogées, ils sont géophages,
vivent constamment enfouis dans le substrat et se nourrissent de maticres organiques plus ou
moins liées a la fraction minérale du sol. Ils construisent des galeries principalement
horizontales, qui peuvent devenir exceptionnellement verticales, lorsque les conditions du
milieu deviennent trés défavorables (Sims et Gerard; 1999).

Cette espece est communément rencontrée dans les sols frangais et est fréquemment
majoritaire dans les communautés. Elle est ubiquiste, on la retrouve aussi bien dans des
prairies, des sols forestiers, des jardins ou des systémes cultivés. Cette espéce est également
peu exigeante et n'est pas spécifique de certains substrats. Lentzsch et Golldack (2006) ont
¢tudié la répartition d'4. caliginosa sur un transect de 151 km en Allemagne. Elle s'adapte
facilement a son environnement et peut devenir invasive des milieux dans lesquels elle est
introduite lorsque les especes natives se sont éteintes. Cette espece est €également connue pour
s'adapter aux milieux pollués (De Oliveira, 2012).

A. caliginosa a une reproduction obligatoirement biparentale, Sims et Gerard, (1999) et
Jensen et Holmstrup (1997) lui attribuent une reproduction obligatoirement zygogénétique.
Des études ont rapporté que cette espece pouvait présenter des cas de gémellité deux vers
pour un cocon (Evans et Guild; 1948 ; Nair et Bennour; 1998 ; Nair et Premkumar ; 2007 ;
Reinecke et Viser; 1981). Les vers adultes produisent plusieurs cocons par an, en fonction de
leur age (Svendsen et al., 2005) et les conditions dans lesquelles ils se trouvent (Lee, 1985).
Une syntheése de plusieurs études par Satchell (1967) montre qu’Aporrectodea caliginosa,
Aporrectodea longa et Octalasion cyaneum, qui sont des espéces anéciques ou endogées,
produisent entre 3 a 13 cocons par an alors que les €pigés L. rubellus, Lumbricus castaneus et
Dendrobaena rubidus sont capables d’en produire entre 42 al06 par an. Les cocons sont
résistants aux conditions défavorables comme la sécheresse ou une modification de la
température (Edwards et Bohlen ; 1996).

Le ver de terre juvénile va progressivement acquérir des caractéres sexuels secondaires
externes liés a I’accouplement comme le puberculum tuberculeux ou les pores sexuels, il sera
alors au stade sub-adulte. Un clitellum, organe li¢ au processus de ponte, va ensuite se former

et permettre au ver de terre de devenir sexuellement mature pour pouvoir se reproduire a son
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tour ; il devient alors adulte. Le temps de maturation varie beaucoup entre espéces et dépend
des conditions de milieu (température, humidité, nourriture). Bostrom et Lofs (1996)

rapportent qu’un juvénile 4.caliginosa devient mature en 3 a 6 semaines.

v

< mortalité

-
/_v maintien

—— ftransition

= = Production de cocons

Figure 08. Cycle de vie de I'espece Allolobophora caliginosa. Les fléches représentent les
différents processus qui affectent 'abondance dans chaque stade (mortalité, maintien dans le

méme stade, passage au stade supérieur, ponte) (De Oliveira, 2012).

Lorsque les conditions sont défavorables (sécheresse ou grand froid) A. caliginosa est capable
de rentrer en léthargie, quiescence ou diapause facultative (Edwards et Bohlen; 1996 ;
Mazantseva, 1982 ; Nordstrom, 1975). Ils ne migrent pas en profondeur comme le font les

anéciques.

6. Ver de terre et métaux lourds

Chez les lombriciens, les teneurs en métaux in vivo varient selon le métal et/ou selon
des critéres propres aux organismes, mais également en fonction des conditions chimiques du
sol (Ma, 1982). Ainsi Terhivuo et al. (1994) travaillant sur I'impact des sols fortement pollués
en plomb sur des especes écologiquement différentes (épigées et endogées), ont pu montrer
des teneurs ¢élevées étaient mesurées chez ver endogé Allolobophora caliginosa alors que les
vers a meeurs plutot épigées (Lumbricus rubellus et Lumbricus castaneus) présentaient des
concentration beaucoup plus faibles.

Ainsi, tout en proposant l'espece A. caliginosa comme meilleur outil pour évaluer la
biodisponibilité¢ du plomb, 1'exposition préalable de ces organismes aux métaux influe sur leur

capacité a les accumuler.
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D'autre part, les métaux ne sont pas concentrés avec la méme intensité : contrairement
au plomb qui est moyennement accumulé, le cadmium est connu pour étre concentré de
manicre importante par les Oligochétes, induisant souvent des facteurs de concentration bien
supérieurs a 1.

L'accumulation chez les Oligochétes est en outre un facteur agissant sur leur propre
faculté de détoxication. Plusieurs voies d'intoxication sont possibles chez les Oligochétes. De
par leur vie terricole, ils sont en contact perpétuel avec les toxiques du sol via le tégument, et
ils les ingerent également dans la mesure ou ils sont géophages (Grelle, 1998).

La détoxication peut se faire par stockage plus ou moins définitif des métaux dans des
granules spécifiques (les chloragosomes) au sein de cellules entourant Il'intestin (les
chloragocytes) (Ireland et Richard; 1981). Ces granules peuvent étre larguées dans le liquide
coelomique, excrétés via les nephridies ou bien stockés de fagon permanente avec d'autres
déchets dans les derniers segments.

Ils pourront ensuite €tre perdus par autotomie (Andersen et Laursen; 1982). Chez
certaines especes possédant des glandes calciferes trés actives (excrétant le calcium
excédentaire dans le tube digestif), le plomb peut également étre éliminé par leur
intermédiaire. D'autre part, les métaux peuvent également étre stockés dans les cellules
intestinales et ¢liminés par simple desquamation.

La bioaccumulation chez les Oligochétes est donc fonction non seulement des
parametres physico-chimiques du sol, mais aussi de la biologie de I'animal et de 1'espéce
considérée (Grelle, 1998).

Les vers de terre sont plus sensibles aux teneurs en métaux lourds que les autres
invertébrés dans le sol (Bengtsson ef al., 1992) et leur capacité a accumuler des métaux lourds
est souvent plus élevée que pour d’autres espéces animales (Beyer et al., 1982). Cependant,
les métaux lourds ont des effets variables en fonction des espéces, du stade de développement,
du mode de vie (lieu de vie et régime alimentaire) et de leur capacité d’adaptation face a la
pollution. Ces effets varient également suivant la nature du métal, sa forme chimique et les
propriétés du sol.

L’augmentation de la teneur en métaux lourds au dela d’un certain seuil réduit la
densité¢ des vers de terre (Pizl et Josen; 1995) et influe négativement sur leur croissance
pondérale, leur développement sexuel et la production de cocons (Spurgeon et Hopkin; 1999).
Spurgeon et al. (2000) ont observés une réduction significative du taux de survie de 4 especes

de vers de terre pour des concentrations en zinc comprises entre 2000 — 3600 ppm. De plus,
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ils ont notés des pertes significatives de poids a partir de 1200 — 2000 ppm de zinc. Par
ailleurs, Depta et al. (1999) indiquent que 1'un des mécanismes potentiels d’adaptation des
vers a la pollution est I’évitement. Les vers, placés en sols pollués, seraient ainsi en mesure de
différencier la matieére organique selon son niveau de contamination.

La capacit¢ d’accumulation de métaux lourds par les vers de terre (étudiée sur
quelques espéeces) a été reconnue dans la littérature des la fin du 19¢me siecle (Hopkin, 1989).
Chez les vers de terre, les métaux lourds s’accumulent notamment dans les tissus digestifs
apres leur ingestion (voie orale), soit par voie cutanée chez les vers de terre n’ayant pas de
cuticule protectrice et vivant en contact direct et permanent avec le sol. De nombreuses études
ont permis d’identifier les parameétres dont dépend ce processus de bioconcentration (i)
I’espece de ver de terre et sa catégorie écologique, (ii) le type de métal et sa spéciation, (iii)
les propriétés physiques et chimiques du sol, (iv) la saison et (v) quand il s’agit d’une
pollution diffuse, la distance a la source de contamination. Ainsi, les métaux lourds
complexes sont moins disponibles pour le ver de terre (Hartenstein et Hartenstein; 1981).
Enfin, I’étude de ’accumulation des métaux lourds dans les tissus des vers pourrait étre un
bon bioindicateur des métaux lourds dans le sol (Lanno et Mc carty; 1997 ; Conder et Lanno;
2000 ; Conder et al., 2001 ; Oste et al., 2001).

Par ailleurs, quelques études traitent également de I’impact des vers de terre et de leurs
activités sur la dynamique des métaux lourds dans le sol tels que la solubilité, I’extractibilité,
la biodisponibilité¢ (Wen et al., 2004 ; Devliergher et Verstraete ; 1997). Ainsi, la présence du

vers de terre L. terrestris augmente la disponibilité du cuivre de 6% (Wen ef al., 2004).

7. Utilisation du ver de terre comme bioindicateur

L'intérét des Oligochetes en tant qu'indicateurs est renforcé par le fait qu'ils ne migrent
pas sur de longues distances et qu'ils sont parfaitement ubiquistes. C'est ce qui a présidé a leur
choix comme mod¢le pour notre travail de recherche. En plus de leur vaste distribution et de
leur importance écologique, plusieurs ¢léments font du ver de terre un bon modele pour
I'étude de la contamination de 1'écosystéme terrestre. Cet organisme est en effet en contact
direct et constant avec le sol. La surface externe de son épiderme est trés vascularisée, ce qui
permet une entrée directe des contarninants présents dans le milieu, lors d'un processus tres
semblable a 1'absorption pulmonaire chez les organismes supérieurs. Son mode alimentaire
fournit également une autre porte d'entrée aux contaminants via l'ingestion de particules de sol

(Lanno et al., 2004 ; Booth et al., 2000).
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Ces animaux peuvent donc étre contaminés par des éléments exogenes suite a une
exposition cutanée ou par ingestion (Vijver et al, 2003). Plusieurs études ont démontré que
les vers bioaccumulent et bioconcentrent les contaminants (Hopkin, 1989). Ces derniers
peuvent alors étre distribués vers des niveaux trophiques supérieurs via la chaine alimentaire
car les vers sont des proies de choix pour de nombreux animaux (Cooke ef al., 1992; Edwards
et Bohlen; 1992). De plus, des modifications chimiques peuvent survenir dans le tractus
alimentaire du ver pouvant rendre les contaminants plus disponibles pour les plantes.

La décomposition et la minéralisation de vers morts peuvent aussi entrainer un relargage
des contaminants bioaccumulés dans I'environnement (Ireland, 1983). La reproduction du ver
de terre peut aussi étre altérée par la présence d'un stress dans son environnement. Le succes
reproductif du ver de terre peut effectivement étre compromis par l'action directe d'un
contaminant, mais également par un changement de distribution énergétique en réponse a un
stress (Morgan et al., 1999 ; Robidoux et al., 2005). En effet, différents mécanismes au cott
énergétique ¢élevé sont mis en place chez 1'organisme dans l'espoir de s'acclimater ou de
s'adapter aux stress auxquels il est soumis (Postma et al., 1995). De ce fait, la proportion
d'énergie disponible chez I'animal pour la production de biomasse (croissance et/ou
reproduction) peut étre réduite. Les organismes invertébrés du sol peuvent donc étre utilisés
comme des ¢éléments bioindicateurs de la contamination d'un écosystéme terrestre (Morgan et
Morgan; 1988 ; Dallinger, 1994). De plus, les vers de terre sont reconnus comme étant des
outils de biosurveillance efficaces (Ribera et St-Denis; 1999), en particulier pour mesurer les
effets des métaux (Morgan et Morgan; 1988; Edwards et Bohlen; 1992; Dallinger, 1994), des
pesticides et des HAPs (Edwards et Bohlen; 1992; Booth et al., 2000) et des explosifs
(Robidoux et al., 2000a, 2005).

Sur le terrain, on utilise des mésocosmes afin de permettre aux vers d'évoluer dans les
milieux naturels tout en étant récupérables a la fin de l'expérience pour des analyses
(Robidoux et al., 2004b ; Robidoux et al., 2005). Dans une bréve revue de littérature, Furst
(2002) rappelle que les niveaux de toxicité relative du Cd chez les vers sont comparables a
ceux obtenus chez le rat (Nguyen et Furst; 1988) et que la méme observation s'applique quant
aux effets d'autres ions métalliques chez le ver de terre. Les vers de terre constituent donc une
bonne alternative a l'utilisation de mammiferes lors d'études sur la toxicité des métaux en

laboratoire (Matthias, 2010).
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1. Introduction :

Les lombrics jouent un rdle essentiel dans la conservation de la structure du sol et la
régulation de I’équilibre minéralisation humification au cours de la décomposition (7 a 8
especes cohabitent sur un méme lieu). Leurs travaux sont plus importants que ceux des
instruments de culture, parmi lesquels une action mécanique par laquelle ils contribuent a la
construction d’agrégats stables, une action chimique ou ils limitent la décalcification du sol en
remontant en surface une partie des éléments lessivés, et une action télé-métabolique, par le
fractionnement des débris organiques et leur brassage aux éléments minéraux et par la
sécrétion enzymatique du tube digestif. Leur cuticule est riche en mati¢re organique et
¢léments assimilables par les végétaux. Il en ressort des données bibliographiques que la

présence des vers de terre dans les sols est d’une extréme importance pour 1’agriculture.

Au cours des deux dernicres décennies, les problématiques de sols contaminés et de
déchets solides ont connu une hausse dans 1’ensemble des pays industrialisés, entrainant un
besoin d'élaboration de méthodes de caractérisation toxicologique plus performantes. Les
invertébrés du sol sont considérés comme de bons indicateurs de la qualité du sol (Lokke et
Van Gestel ; 1998; Greig-Smith et al., 1992) et certains d'entre eux, particuliérement les vers
de terre, qui représentent 70 % de la biomasse terrestre présentent un intérét particulier car ils
peuvent étre expos€s aux contaminants par différentes voies (phase aqueuse, phase vapeur et
ingestion de la phase solide). Certaines especes sont ubiquistes et représentatives de la faune
indigéne tout en étant faciles a élever en laboratoire. Ils sont révélateurs des états et des
usages du sol parce qu’ils sont intimement liés aux constituants du sol, ils réagissent ainsi aux
modifications que subit leur environnement. Les deux espéces les plus utilisées au cours des
tests de toxicité sont Eisenia andrei et Eisenia fetida. Alors que nous nous avons choisi de
travailler sur une espeéce endogée abondante dans la région de Annaba, Allolobophora

caliginosa appelée aussi Aporrectodea caliginosa.
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2. Matériel et méthodes

2.1. Région d’étude
La forét de Seraidi située au Nord de la wilaya de Annaba, sur les hauteurs du massif de

'Edough a 850 metres d'altitude et a 13.3 kilométres du centre de la ville .

2.2. Méthodes d’échantillonnage
Nous avons utilisé une méthode physique pour I’échantillonnage du sol. Le prélévement
des vers de terre se fait a la main, et réalisé sur une aire de 1/2 m? selon la méthode de
Bouché (1972).

Ces prélevements d’échantillons du sol et des vers de terre ont été effectués pendant les
mois de décembre, janvier et février 2014, car les conditions climatiques sont favorables
(température, précipitation) pour la répartition de la totalité des espéces faunistiques et des
communautés d’€tre vivants dans la biosphere (Ramade, 1984).

Les vers de terre récoltés sont identifiés au laboratoire de I’Ecole Normale Supérieure de

Kouba (Alger) par les spécialistes des clés de détermination.

2.3. Matériel biologique
2.3.1. Choix de I’espéce
Notre choix s’est porté sur le ver de terre Allolobophora caliginosa (Figure 9) appelé
aussi Aporrectodea caliginosa, récolté au niveau de la région de Séraidi. Les vers de terre
adultes (avec un clitellum) sont conservés dans des terrariums, au laboratoire. Leur longueur

varie entre 150 a 200 mm et d’un poids de I’ordre de 0,7 a 1,5 g.

2.3.2. Systématique du ver de terre
Reégne : Animalia
Embranchement : Annelidae
Classe : Clitellata
Sous-Classe : Oligochaeta
Ordre : Haplotaxida

Famille : Lumbricidae

Genre : Allolobophora
Espéce : Allolobophora caliginosa (Savigny, 1826).  Figure 9: Allolobophora caliginosa.
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2.4. Matériel chimique

2.4.1. Protocole de contamination par le cadmium
Le chlorure de cadmium (CdCl, pentahydrate, Fluka) est le produit chimique utilisé
dans notre étude comme xénobiotique. L’eau dé-ionisée a été utilisée comme véhicule pour
enrichir le sol avec le cadmium. Les solutions étaient préparées pour obtenir les
concentrations nominales suivantes dans le sol: 0 (témoin), 25, 50, 100, 150 mg / 500g de sol.
On a choisi deux concentrations supérieures et deux concentrations inférieures au 1/4 de la

DLso (560 mg/Kg de sol) (CEPA, 2012) du cadmium pour les vers de terre.

2.4.2. Protocole de contamination par le zinc

Le sulfate de Zinc (ZnSO4 heptahydrate, Sigma-Aldrich) était le produit chimique
utilisé dans notre expérience. L’eau dé-ionisé€e a été utilisée comme véhicule pour enrichir le
sol avec le zinc. Les solutions étaient préparées pour obtenir les concentrations nominales
suivantes dans le sol: 0 (témoin), 150, 300, 450, 750 mg / 500g de sol. On a choisi deux
concentrations supérieures et deux concentrations inférieures au 1/4 de la DLso (870 mg/Kg

de sol) (CEPA, 2012) du zinc pour les vers de terre.
2.4.3. Protocole de contamination par les mixtures
Les mixtures ont été testées aux concentrations citées ci-dessous (tableau 4), et la

méthode de traitement des vers de terre est détaillée dans le (tableau 5).

Tableau 4: Composition des mixtures testées.

Mixture Désignation Concentration en cadmium et zinc
Mixture 1 Ml 25 mg de c¢d/500g de sol + 150 mg de Zn/500g de sol
Mixture 2 M2 50 mg de cd/500g de sol + 300 mg de Zn /500g de sol
Mixture 3 M3 100 mg de cd/500g de sol + 450 mg de Zn /500g de sol
Mixture 4 M4 150 mg de cd/500g de sol + 750 mg de Zn /500g de sol

NB : Le pH de toutes les solutions précédentes varie entre 5.70 et 6.82
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3. Méthodes
3.1. Conduite de I’essai

3.1.1. Conditions expérimentales

Apres avoir effectué¢ 1’analyse du sol (sol prélevé de la région de Seraidi) ,il s’est avéré
que ce dernier est adéquat pour la réalisation de 1’expérimentation, car il possede une texture
et des propriétés de compaction similaires au sol artificiel (sable : 70 %, limon : 22 %,
kaolinite : 5 % et terre noire : 3 %) utiliser pour les essais toxicologiques au laboratoire. La
texture et les propriétés physiques du sol rendent la matrice propice a la survie et a la
croissance des organismes pendant le test de fagon a ne mesurer que 1’effet des contaminants

(voir le tableau 6).

La réalisation d’un test de toxicité nécessite des conditions environnementales optimales
au cours de la période d’exposition, lesquelles sont adaptées spécifiquement a 1’organisme
biologique utilis¢ (CEAEQ, 2003). Ces conditions expérimentales sont détaillées dans le
(tableau 6).

Les contenants sont déposés dans une chambre environnementale ou une piece a
température contrdlée pour une période de 14 jours a une température de 20 °C. Une

7" jour d’exposition. Les individus morts

vérification de la mortalité est effectuée pendant le
sont alors retirés et le nombre d’individus morts est noté . Au cours du test, il faut vérifier si
le milieu conserve suffisamment son humidité; S'il y a lieu, il faut réhydrater.

Tableau 5: La méthode de traitement des vers de terre.

Groupes Tjours 14 jours

Témoin Vers de terre témoins non traités Vers de terre témoins non traités
Groupe Cd 1 25 mg de ¢d/500g de sol 25 mg de ¢d/500g de sol
Groupe Cd 2 50 mg de c¢d/500g de sol 50 mg de cd/500g de sol
Groupe Cd 3 100 mg de ¢d/500g de sol 100 mg de cd/500g de sol
Groupe Cd 4 150 mg de ¢d/500g de sol 150 mg de c¢d/500g de sol
Groupe Zn 1 150 mg de Zn/500g de sol 150 mg de Zn/500g de sol
Groupe Zn 2 300 mg de Zn /500g de sol 300 mg de Zn /500g de sol
Groupe Zn 3 450 mg de Zn /500g de sol 450 mg de Zn /500g de sol
Groupe Zn 4 750 mg de Zn /500g de sol 750 mg de Zn /500¢g de sol
Groupe M 1 25 mg cd+ 150 mg Zn /500g de sol 25 mg cd+ 150 mg Zn /500g de sol
Groupe M 2 50 mg cd + 300 mg Zn /500g de sol 50 mg cd + 300 mg Zn /500g de sol
Groupe M 3 100 mg cd +450 mg Zn /500g de sol 100 mg cd +450 mg Zn /500g de sol
Groupe M 4 150 mg cd +750 mg Zn /500g de sol 150 cd +750 mg Zn /500g de sol
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Tableau 6:

Conditions expérimentales

Espéce

Allolobophora caliginosa

Température d’incubation

20°C+2°C

Sol naturel

sable fin et grossier : 71 %
limon : 19 %
terre noire : 4 %

argile : 6 %

Hydratation et % humidité

80 % du taux maximal de rétention en eau
Hydratation au début du testeta 7 j si

nécessaire.

Luminosité

Aucune

Type de contenant de test

Contenants de 1000 ml en polyéthyléne

Quantité de sol par contenant

500 g sec

Nombre de vers par contenant

6

Nombre de replica

5 pour test de croissance et de mortalité
3 pour I’étude des métabolites et le stress oxydant

1 pour I’¢étude histopathologie

Durée du test

7 et 14 jours

Mesures physico-chimiques

Au début du test : ph
% d’humidité
% humidité et pH a la fin
Température de l'incubateur trois fois par

semaine

Mesures biologiques

Poids moyen de 5 vers utilisés dans le témoin et les lots
contaminées
au début et a la fin de la durée d'exposition
Mortalité et comportements anormaux au

temps 7 et 14 j

Paramétres de mesure

% de mortalité par rapport au témoin
taux de Croissance
protéines totales
(GSH, GST, CAT, MDA)

Coupes histologiques

Statistiques

Testt et ANOVA
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Figure 10: Dispositif expérimentale de contamination des vers de terre (Otmani, 2018).

A la fin de la période de 14 jours d’exposition, les groupes tests et témoins sont retirés de
la chambre environnementale. Les individus présentant des comportements anormaux et le
nombre d’individus morts dans chacun des réplicats sont notés et inscrits sur la feuille de
travail. Le pourcentage d'humidité et le pH sont également mesurés. La température de la

chambre environnementale est é¢galement mesurée a la fin du test.

3.1.2. Dissection des vers de terre

Apres 7 et 14 jours de traitement, les vers de terre sont mis a jeun pendant 48 heures
afin que leur tube digestif soit vide.

Le poids de 5 vers de terre des témoins et traitées est noté et la moyenne est
déterminée et les pourcentages de mortalité par rapport au nombre total de vers de terre

exposés pour chaque concentration est calculé.
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Figure 11: Dispositif de jeun des vers de terre avant dissection (Otmani, 2018).

Apres la dissection, on a prélevé 5 fragments pour les différents dosages (la teneur totale
en protéines a ét¢ mesurée selon méthode de Bradford (1976). La détermination du taux de
glutathion (GSH) a été réalisée selon la méthode de Weckberker et Croy (1988). La mesure de
l'activité glutathion-s transférase (GST) a été réalisée selon la méthode de Habig et al,
(1974). La mesure de l'activité de la catalase (CAT) a été suivie selon la méthode de Regoli et
Principato (1995). Le taux de malondialdéhyde (MDA) a ét¢ mesuré selon la méthode de
Draper et al. (1990).

Figure 12: Préparation des vers de terre pour la dissection (Otmani, 2018).

3.2. Biomarqueurs physiologiques
3.2.1. Suivi du pourcentage de mortalité
Le taux de mortalité a été déterminé en comptant le nombre de vers de terre morts.
3.2.2. Suivi du poids des vers de terre
Le poids des vers de terre est mesuré a l'aide d'une balance de précision, de fagon

hebdomadaire, avant et aprés la durée du traitement.

43



Chapitre 2

3.3. Analyse statistique
Les résultats obtenus ont fait I’objet d’une analyse statistique grace au logiciel Minitab
(Version 14.0). Les données sont représentées par la moyenne plus ou moins 1’écart type
(m £ SD). Les moyennes des groupes témoins et traités ont ét¢ comparées deux a deux en
utilisant le test (z) de Student, qui permet de mettre en évidence les différences entre les
groupes étudiés au cours des tests effectués sur les paramétres physiologiques. Les différences
sont considérées comme significatives lorsque p < 0,05 (*) ; hautement significatives lorsque
p <0,01 (**) et trés hautement significatives lorsque p < 0,001 (**%*).
4. Résultats
Effets du Cadmium, du Zinc et de leurs mixtures sur la survie et le poids des vers de
terre Allolobophora caliginosa
Cette partie est consacrée a 1’évaluation de la toxicité potentielle des xénobiotiques
testé (le cadmium, le zinc et leurs mixtures) a travers le suivi de certains biomarqueurs
physiologiques tels que le pourcentage de mortalité et le taux de croissance des vers de terre.
4.1. Evaluation du pourcentage de mortalité
Le tableau (7) met en évidence I’effet de concentrations croissantes des métaux sur le
pourcentage de mortalité des vers de terre. Notons qu’aucune mortalité n'a été observée durant
la période d'exposition (7 et 14 jours) par rapport aux témoins.
Tableau 7: Pourcentage de mortalité observé chez des vers de terre adultes traités par les

métaux durant la période d’exposition.

Groupes 7jours 14 jours Mortalité %

0 0 %

Témoin
Groupe Cd 1
Groupe Cd 2
Groupe Cd 3
Groupe Cd 4

0 %

Groupe Zn 1
Groupe Zn 2 0%
Groupe Zn 3
Groupe Zn 4
Groupe M 1
Groupe M 2
Groupe M 3

Groupe M 4

0 %

S O O O O O o o o o o o o
oS O O O o o o o o o o o
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4.2. Evaluation du poids des vers de terre

> Effet du Cadmium

La figure (13) illustre I’évolution du poids moyen des vers de terre sous ’effet du

cadmium, durant les deux semaines de traitement.

Ainsi, le poids moyen des vers traités au cadmium a tendance a diminuer sous I’effet des
quatre concentrations, durant la premiére semaine de traitement et ceux de fagon non
significative. Au bout de quatorze jours d’exposition, il y a une diminution significative
(p<0.01) du poids moyen a la concentration 50 mg/500g de sol, par rapport a celui des vers

témoins. Les données sont la moyenne = SD de trois réplicats.

2.50 -+
C
(]
= 2.00
k]
()]
T
g 1.50 B Témoin
>
é H25mg
g 100 M50 mg
)
£ m 100 mg
8 0.50
‘S m 150 mg
a

0.00

TO 7) 14)
Temps d'exposition

Figure 13: Effet du Cadmium sur le poids moyen des vers de terre adultes Allolobophora

caliginosa pendant une période de sept et quatorze jours.
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> Effet du Zinc :

Les variations du poids moyen chez les vers de terre témoins et traités par les

concentrations croissantes de Zinc sont représentées dans la figure (14).

Nous constatons une diminution dose dépendante du poids moyen chez les vers traités
par rapport aux témoins durant la période de 7 jours et de 14 jours. Ainsi, cette diminution
du poids est significative (p<0.01) a la concentration 150 mg/500g de sol, par rapport a

celui des vers témoins. Les données sont la moyenne + SD de trois réplicats.

2.50 ~
C
2
§ 2.00
(]
T
£ 150 m Témoin
>
é m 150 mg
1.
S 00 m 300 mg
g
E 0.50 W 450 mg
2 m 750 mg
a

0.00

TO 7] 14)

Temps d'exposition

Figure 14: Effet du Zinc sur le poids moyen des vers de terre adultes Allolobophora

caliginosa pendant une période de sept et quatorze jours.
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> Effet des mixtures de cadmium et de zinc :

La figure (15) met en évidence 1’évolution du poids moyen des vers de terre en fonction du
temps et en présence de concentrations croissantes des mixtures de cadmium et de zinc. Ainsi,
nous remarquons que chez les vers de terre témoins, le poids moyen a augmenter en fonction
du temps mais chez les vers traités . Ce taux tend a diminuer d’une maniere dose dépendante et

non significative. Les données sont la moyenne + SD de trois réplicats.

1.2 -
C
< 1 -
g
S 08 -
g M Témoin
>
g 0.6 - EM1
T
c mM?2
°°>J_ 0.4 -
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2 0.2 -
O
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a

O .
TO 7] 14)
Temps d'exposition

Figure 15: Effet des mixtures de Cadmium et de Zinc sur le poids moyen des vers de terre

adultes Allolobophora caliginosa pendant une période de sept et quatorze jours.
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4. Discussion

La recherche sur 1'évaluation de la sécurité écologique et I'avertissement du sol contaminé
est trés appréciée dans le monde et il est trés important d'établir un systeme d'évaluation des
risques pour alerte précoce des organismes du sol.

Au cours des dernieres années, 1'utilisation de biomarqueurs chez les vers de terre a regu
une attention accrue. Les vers de terre, en tant que 1'une des créatures les plus anciennes de la
nature, existent depuis 600 millions d'années et sont des organismes trés importants pour la
formation du sol et la matiére organique, présents dans la plupart des environnements
terrestres, avec 60% a 80% de la biomasse du sol (Eijsackers, 2011).

Darwin croyait que les vers de terre sont les «premiers ouvriers» sur terre, connus sous
le nom d’«ingénieurs du sol». Les vers de terre vivent au bas de la chaine alimentaire et ont
une certaine tolérance aux polluants. En raison de leur forte interaction avec le sol et
sensibilité¢ a la plupart des polluants (Calisi et al., 2011; Tao et al., 2009), les vers de terre
sont également reconnus comme organismes idéaux du sol dans les études écotoxicologiques
terrestres et ont été utilisés comme animaux indicateurs des terres contaminées (Zhang et al.,
2014).

La mortalité des vers de terre est le premier parametre abordé. Nos résultats ont montré
que celui-ci n'a pas été affecté (méme aux plus fortes concentrations) par les métaux, car
aucune mortalité n'a été observée au cours de la période d'exposition aux concentrations
différentes des métaux lourds. Nos résultats sont en accord avec ceux de Khalil et al. (1996)
ont mesuré¢ la mortalité et la production de cocons d'Aporrectodea caliginosa lorsqu'il est
expos¢ a diverses concentrations de cadmium, de sulfate de cuivre et de zinc dans un sol
égyptien. Apres huit semaines d'exposition a 10 mg / kg de cadmium, et 300 ppm de zinc ces
concentrations étaient sans effets sur la survie des vers de terre. Aussi (Spurgeon et al.,
1994) ont gardé E. fetida adulte pendant 8 semaines dans des sols artificiels contaminés par le
cadmium, aprés 56 jours, le calcul de la CLs était supérieure a 300 ppm de Cd.

Dans la méme optique, Ma (1982) a utilisé un sol limoneux sableux (pH 7.3, 8% de
matiere organique) enrichi de CdCl, pour déterminer les effets du Cd sur la survie du
Lumbricus rubellus adulte. Aprés 12 semaines, 1000 ppm de Cd ont entrainé¢ une diminution
de 82% de la survie, tandis que 150 ppm n'ont eu aucun effet. Spurgeon et Hopkin (1995) ont
¢tudié I'effet du zinc (sous forme de nitrate) sur la survie d'Eisenia fetida dans un sol artificiel,
la plus faible concentration 1078 ppm, était pour la mortalité. Dans d'autres expériences de

Spurgeon et Hopkin (1996a) ont montré dans une étude de toxicité du zinc (comme nitrate)
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sur trois especes de vers de terre, qu’ apres 21 jours, les effets sur les parametres testés, tels
que la survie, le pourcentage de cocons fertiles et le taux de production de juvéniles, se sont
produits a des concentrations plus ¢élevées que 190 ppm. En plus, van Rhee (1975) a testé les
effets d'une concentration de Zn (1100 ppm) ajoutée a un sol de polder sur le poids corporel,
le nombre de cocons produits par semaine, la mortalit¢ et le développement sexuel
d'Allolobophora caliginosa. Apres 60 jours, il y a eu une perte de poids corporel de 53% et
une augmentation de la mortalité de 22%; le développement du clitellum et la production de
cocons ¢étaient compleétement inhibés. Cependant, les mémes auteurs n’ont pas montré d’effets
létaux chez la méme espéce de vers Allolobophora caliginosa exposés via le sol contaminé
jusqu’a des concentrations de 1100mg kg™ pour le zinc et 1000 mg kg™ pour le cadmium.

En effet, la mortalité des vers de terre dépond de I’espéce testée, de sa sensibilité
vis-a-vis des substances testées et le temps d’exposition. Khalil et al. (1996), Spurgeon et
Hopkin (1995) et van Rhee (1975) ont montrés que la mortalit¢ est un parametre moins
révélateur d’une toxicité chez les vers de terre que le poids beaucoup plus sensible et ce apres
traitement par des métaux lourds.

Le second parametre mesuré dans notre étude est 1’évaluation du poids des vers de terre. 11
ressort de nos résultats que les vers de terre exposés au cadmium, au zinc et leurs
mixtures apparaissent assez sensibles a ses deux métaux aux conditions de laboratoire
apreés les deux semaines de traitement. Ainsi, les fortes concentrations de métaux inhibent
la prise de poids des vers a partir de la premiére semaine de traitement.

En effet, Van Gestel et al. (1991a) a évalué les effets de Cd, ajouté au sol sous forme de
CdCly, sur la croissance et la reproduction d'Eisenia andrei aprés 21 jours, la croissance a été
réduite de 44% a 100 ppm (32 ppm sans effet). Aussi Spurgeon et Hopkin (1995) ont étudié
l'effet du cadmium et du zinc sur la croissance, la production de cocons et la viabilité¢ du
cocon d'Eisenia fetida dans un sol artificiel, la plus basse ECsy, 215 ppm pour le cadmium
était pour la croissance et la CEsy pour un effet de croissance était supérieure a 400 ppm pour
le zinc. Les chercheurs ont également étudié la toxicité des sols contaminés par des métaux et
un sol artificiel contaminé par plusieurs métaux. Dans la méme optique, Spurgeon et Hopkin
(1996a) ont effectué des tests de toxicité avec le zinc sur trois especes de vers de terre pour
déterminer si la distribution de la population de vers de terre preés d'une fonderie pourrait étre
liée a la sensibilité des especes aux métaux. Les tests ont été effectués dans des sols artificiels,
les taux de croissance d'Eisenia fetida et d'Aporrectodea rosea ont été réduits de 69% et de

48%, respectivement, apreés une exposition a 190 ppm pendant 21 jours. La méme
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concentration a entrainé une diminution de 32% du taux de production de cocons chez
Lumbricus rubellus.

Neuhauser et al. (1984) a étudié les effets de Cd ajoutés sous forme de divers sels
solubles sur la croissance et la reproduction d’ E. fetida, apres 6 semaines, sur la production
de cocons qui a été diminuée (25 et 100%) a la plus faible concentration testée 100 ppm de
Cd. Ainsi, Van Rhee (1975) a testé les effets d'une concentration de Zn (1100 ppm) ajoutée a
un sol sur le poids corporel, le nombre de cocons produits par semaine, la mortalité et le
développement sexuel d'Allolobophora caliginosa, apreés 60 jours, il y a obsevé une perte de
poids corporel de 53% et une augmentation de la mortalit¢ de 22%; le développement du
clitellum et la production de cocons étaient complétement inhibés. Cependant, Lock et
Janssen (2001 a, 2001 b) ont observés une toxicit¢ du Cd chez les invertébrés terrestres
comme E. andrei, Enchytraeus albidus et Falsarnia candida et ont rappelés que les
parametres physiques du sol et la biodisponibilite du Cd dans ce méme sol modulent la
réponse de ces invertébrés. Lors d'une étude plus ancienne, Van Gestel et Van Dis (1988)
avaient démontrés que la réponse des vers de terre a la toxicité d'un métal était fortement
modulée par les caractéristiques du sol. Par exemple, ils ont montrés que le Cd était 1étal pour
E. andrei, avec une CLsy variant entre 320-560 mg Cd/kg sol sec (sol sablonneux) ou de
>1000 mg Cd/kg sol sec (sol artificiel). Par la suite, Peijnenburg et al., (1999) observaient
'accumulation du Cd chez E. andrei et sa biodisponibilité en parallele avec 1'observation
minutieuse des caractéristiques des sols. Ces chercheurs parviendront aux mémes conclusions
que les études précédentes de Van Gestel (1991a), avangant que les parametres physiques des
sols sont importants lorsque 1'on utilise les tests de toxicité avec E. andrei.

Ainsi, Spurgeon et Hopkin (1996b), suggerent qu’une diminution du pH et / ou de la
teneur en matiere organique des sols conduit a une plus faible concentration toxique de zinc.
De grandes concentrations en Cd peuvent affecter la densité, la viabilité, la production de
cocons, la croissance et le développement sexuel de ces organismes (Bengtsson et al., 1983;
Spurgeon et al., 1994). Brievement, le Cd se révele treés toxique vis-a-vis des vers de terre,
diminuant leur capacité de pontes et 1'éclosion des cocons. Quel que soit le sol utilisé, les
effets adverses du Cd sont visibles pour des concentrations relativement faibles. Ainsi, une
perturbation de la composition biochimique en protéines, peut éEtre utilisée comme
biomarqueur de contamination et évaluer son impact sur des processus physiologiques tels

que la croissance ou la reproduction indispensable au maintien et a la survie de I’espéce.
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1. Introduction

Le stress oxydatif se définit comme étant un déséquilibre profond de la balance entre les
pro-oxydants et les antioxydants en faveur des premiers, ce qui conduit a des dégats
cellulaires irréversibles (Favier, 2003 ; Delattre et al.. 2005). Ce déséquilibre entre les
systémes de défense et de production des radicaux libres entraine des 1ésions biochimiques au
niveau des cellules de I’organisme du fait de leurs conséquences sur le plan moléculaire, telles
que les altérations au niveau des protéines, 1’apparition de cassures au niveau de I’ADN, ou
des atteintes de l’intégrit¢ de la membrane cellulaire par 1’induction de la peroxydation
lipidique (Gueye, 2007). L’organisme est doté d’un ensemble de systemes de défenses trés
efficaces contre la surproduction de ROS. Le terme anti-oxydant désigne toute substance qui,
présente a faible concentration par rapport a celle du substrat oxygene, retarde ou inhibe
significativement I’oxydation de ce substrat (Halliwell et Gutteridge ; 1999).Les stratégies
antioxydantes sont nombreuses et mettent en jeu des systemes d’une remarquable variété
physico-chimique, a la fois enzymatiques et non enzymatiques, dans tous les compartiments
organiques (intra/ extracellulaires, mitochondriaux, membranaires). Le recours séquentiel a
ces différents systémes assure des défenses redondantes, complémentaires et synergiques,

dans la prise en charge des ROS (Gueye, 2007).

L’objectif principal de ce chapitre a été de déterminer la composition biochimique des
vers de terre (protéines), et de doser certains biomarqueurs enzymatiques et non enzymatiques
les plus impliqués dans les mécanismes de défense antioxydante contre ce stress, chez
Allolobophora caliginosa induits par la présence de cadmium, de zinc et de leurs mixtures

pourrait donc fournir des informations utiles sur ses conséquences cytotoxiques.
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2. Matériel et méthodes

La méthode de traitement du ver de terre Allolobophora caliginosa a été précédemment
décrite dans le deuxieme chapitre « Effets du cadmium, du zinc et de leurs mixtures sur les

parametres morphophysiologiques du ver de terre Allolobophora caliginosa ».

Apres 7 et 14 jours, les vers de terre sont mis a jeun pendant 48 heures afin que leur tube

digestif soit vide. Apres la dissection, on préleve 5 fragments pour les différents dosages.
2.1. Dosage des protéines totales

Le taux de protéines totales est quantifi¢ selon la méthode de Bradford (1976), et la lecture
des absorbances est effectuée a une longueur d’onde de 595 nm. Les teneurs en protéines sont
déterminées en référence a une gamme étalon réalisée a partir d’une solution mere de BSA

(1mg/ml), et les résultats sont exprimés en uM/ mg de tissus.

2.2. Détermination du taux de glutathion (GSH)

Le taux de GSH est quantifi¢ selon la méthode de Weckberker et Cory (1988), dont le
principe repose sur la mesure colorimétrique de I’acide 2-nitro 5-mercapturique, résultant de
la réduction de I’acide 5-5’-dithio-bis-2-nitrobénzoique (DTNB) par les groupements thiol (-
SH) du glutathion. La lecture des absorbances est effectuée a une longueur d’onde de 412 nm

et les résultats sont exprimés en umol/mg de protéines.

La teneur en GSH est déterminée par la formule suivante :

DO *1%*1.525
13.1+0.8 0.5 x mg de protéines

GSH (umol/mg de protéines) =

Ou:

< DO : Densité Optique.

¢ 1 : Volume total des solutions utilisées dans la déprotéinisation.
% 1.525: Volume total des solutions utilis¢ dans le dosage.

« 13.1 : Coefticient d’absorbance du groupement —SH a 412 nm.
« 0.8 : Volume en ml de I’homogénat utilis€.

% 0.5 : Volume en ml du surnageant utilisé.

% mg de protéines : Quantité de protéines exprimée en mg.
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2.3. Mesure de P’activité glutathion-S-transférase (GST)

L’activité GST est mesurée selon la méthode décrite par Habig et al. (1974). Elle est basée
sur la réaction de conjugaison entre la GST et un substrat, le CDNB (I-chloro 2, 4
dinitrobenzene) en présence d’un cofacteur le glutathion(GSH). La lecture des absorbances
est effectuée toutes les minutes pendant 5 minutes a une longueur d’onde de 340 nm et les

résultats sont exprimés en umol/min/mg de protéines.

L’activité de I’enzyme est obtenue par application de la formule suivante :

ADO =Vt
ex Vs x mg de protéines

GST (umol/min/mg de protéines) =

Ou:

< A DO : pente de la droite de régression obtenue apres hydrolyse du substrat en
fonction du temps.

% Vt: Volume totale de la cuve (1.4 ml).

% e : Coefficient d’extinction molaire du CDNB (9.6mM'cm™)

% Vs : Volume du surnageant (0,2 ml).

% mg de protéines : Quantité de protéines exprimée en mg.

2.4. Mesure de ’activité catalase (CAT)

La mesure de ’activité¢ catalase (CAT) est déterminée selon la méthode de Regoli et
Principato (1995). Elle repose sur la variation de la densité¢ optique consécutive a la
disparition du H,0,. La réaction est déclenchée par 1’addition d’eau oxygénée et la
décroissance de ’absorbance est enregistrée pendant 1 mn (lecture toute les 15 s) dans des

cuves UV en quartz a une longueur d’onde de 240nm.

L’activité catalase (CAT) est exprimée en pmol/min/mg de protéines et calculée selon la

formule suivante :

ADO
0.040 = L + mg de protéines

CAT (umol/min/mg de protéines) =
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» A DO : Pente de la droite de régression obtenue apres hydrolyse du substrat en
fonction du temps.

% 0.040 : Coefficient d’extinction de I’eau oxygénée.

» mg de protéines : Quantité de protéines exprimée en mg.

¢ L : longueur de la cuve utilisée (1 cm).

2.5. Dosage du taux de malondialdéhyde (MDA)

La peroxydation lipidique est estimée par la quantification du taux de MDA selon la
méthode de Draper et Hadley (1990). Cette technique est basée sur la mesure colorimétrique
de la réaction entre 1’acide thiobarbiturique (TBA) et le malondialdéhyde (MDA), qui donne
un produit rouge brun dont I’intensité de la coloration est mesurée a une longueur d’onde de

532 nm. Les résultats de ce parametre sont exprimés en umol/mg de protéines.

La concentration de MDA est calculée selon la formule suivante :

DO *Vt
e xVs +mg de protéines

MDA (umol/mg de protéines) =

Ou:

X/
L X4

DO : Densité Optique.

X4

Vt : Volume total de la cuve (1ml).
% e : Coefficient d’extinction du TBA (156 mM'cm™).

*,

*,

X/
L X4

Vs : Volume du surnagent (0,5 ml).

X/
°

mg de protéines : Quantité de protéines exprimée en mg.
3. Analyses statistiques

Les résultats obtenus ont fait I’objet d’une analyse statistique grace au logiciel Minitab
(Version 14.0). Les données sont représentées par la moyenne plus ou moins 1’écart type (m =
SD). Les moyennes des groupes témoins et traités ont €té comparées deux a deux en utilisant
le test (¢) de Student. Afin de déterminer la significativité des différences des moyennes pour
I’ensemble des variables, nous avons utilis¢é une analyse de la variance a deux
criteres d’évaluation (ANOVA). Les différences sont considérées comme significatives
lorsque p < 0,05 (*) ; hautement significatives lorsque p < 0,01 (**) et trés hautement

significatives lorsque p < 0,001 (***).
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4. Résultats
4.1. Effet du PH

L’influence du pH des sols traités n'était pas significative. Comme les valeurs de pH des
solutions testées et les sols sont comprises entre 5.8 et 6.48, il est probable que les effets

observés sur les vers de terre sont plus dus aux substances chimiques testées qu’au faible pH.

4.2. Effets du cadmium, du zinc et de leurs mixtures sur le métabolisme biochimique

chez le ver de terre Allolobophora caliginosa
4.2.1. Effet sur I’évolution du taux de protéines totales
» Effet du cadmium

La figure (16) représente 1’évolution du taux de protéines totales chez le ver de terre

Allolobophora caliginosa par les concentrations croissantes de Cadmium.

Durant la période de 7 jours, nous constatons une augmentation significative du taux de
protéines totales par rapport au témoin apres l'exposition a la plus faible concentration de
cadmium 25 mg / 500g de sol (p = 0,016) et pour les vers traités avec la plus forte
concentration de cadmium 150 mg / 500g de sol ; ce taux a été treés fortement augmenté a 4,47
+ 1,59 par rapport au témoin 2,55 + 0,13 uM mg™ de tissus (p = 0,001). Cependant, les effets
du cadmium étaient moins intenses aux concentrations (50 et 100 mg / 500g de sol), ou il n'y

avait pas de différences significatives du taux de protéines totales par rapport au témoin.

Alors qu’apreés une période de 14 jours d'exposition des vers au cadmium, une
régulation du taux de protéines totales par rapport au témoin a été observée. Les données sont

la moyenne + S.D. de trois réplicats.

La comparaison entre les effets des différentes concentrations par 1’analyse de la variance

(ANOVA), indique des différences trés hautement significatives (p = 0.002).

55



Chapitre 3 | Frude du stress oxydant

12 4
(¥
a.
S 10 -
-1
£
5 8-
e H Témoin
= 6
3 4
§ m25mg
§ 4 - m50mg
:E m 100 mg
2
s 2 ™ 150 mg
()
°
5 o0
=

7 jours 14 jours

Temps d'exposition

Figure 16: Effet du Cadmium sur le taux de protéines totales chez le ver de terre

Allolobophora caliginosa.
» Effet du Zinc

Les variations du taux de protéines totales chez les vers de terre témoins et traités par les
concentrations croissantes de zinc sont représentées dans la figure (17).

Nous constatons une augmentation dose dépendante et non significative du taux de
protéines totales chez le ver de terre traité par rapport aux témoins durant la période de 7

jours et de 14 jours. Les données sont la moyenne + S.D. de trois réplicats.
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Figure 17: Effet du Zinc sur le taux de protéines totales chez le ver de terre Allolobophora
caliginosa.
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> Effet des mixtures de cadmium et de zinc

La figure (18) met en évidence les variations de la teneur en protéines totaux chez le ver de
terre  Allolobophora caliginosa témoin et trait¢ par des concentrations croissantes des

mixtures de cadmium et de zinc.

Nous observons une augmentation dose dépendante et non significative pour la durée de
7jours, et une diminution dose dépendante pour la durée de 14 jours cette diminution du taux
de protéines totales est hautement significative (p < 0.01) dans les concentrations (M1 et M3),
tandis que pour les vers de terre exposés a la plus forte concentration M4 des mixtures de
cadmium et de zinc la diminution du taux de protéines totales est trés hautement significative
(p < 0.001). Cette déplétion est respectivement d’environ (1.03, 0.85 et 0.79 ng/mg de PF)
pour les vers traités par les concentrations M1, M3 et M4, par rapport aux témoins.

L’analyse de la variance (ANOVA) révele un effet trés hautement significatif du traitement
par les mixtures de cadmium et de zinc (p = 0.001).
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Figure 18: Effet des mixtures de Cadmium et de Zinc sur le taux de protéines totales chez le
ver de terre Allolobophora caliginosa.
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4.3. Effets du Cadmium, du Zinc et de leurs mixtures sur les bioindicateurs du stress

oxydant chez Allolobophora caliginosa
4.3.1. Effets sur I’évolution du taux de glutathion (GSH)
> Effet du Cadmium

La figure (19) met en évidence ’effet des concentrations croissantes de cadmium sur le

taux de GSH chez Allolobophora caliginosa.

Une augmentation non significative du taux de GSH par rapport au témoin a été observée
aprés une exposition a toutes les concentrations de cadmium sur une période de 7 jours.
Cependant, dans la période de 14 jours, il a été constat¢ que le cadmium entraine une
diminution dose-dépendante du taux de GSH. Cette diminution du niveau de GSH est
significative (p = 0,031) chez les vers de terre traités avec une concentration de 50 mg / 500g
de sol avec un taux de 2,04 + 0,46 pmol mg™” de protéine comparé au témoin (3,60 + 0,16
umol mg™ de protéine). Cependant, chez les vers de terre traités avec les concentrations 100
et 150 mg / 500 g de sol, le taux de GSH a été réduit d’une manicre trés hautement
significatives (p = 0,001) avec 1,22 + 0,26 et 1,31 + 0,28 umol mg™' de protéine par rapport
aux témoins (3,60 + 0,16 umol mg' de protéine). Les données sont la moyenne + SD de trois

réplicats.

L’analyse de la variance (ANOVA) montre des différences hautement significatives entre

les effets des différentes concentrations (p = 0.002).
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Figure 19: Variation du taux de GSH chez le ver de terre Allolobophora caliginosa exposé
aux concentrations croissantes de Cadmium.
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> Effet du Zinc

La figure (20) illustre 1’évolution du taux de GSH chez Allolobophora caliginosa en fonction

des concentrations croissantes de zinc.

Nos résultats montrent qu’en présence du métal, le taux de GSH tend a diminuer de manicre
dose dépendante pour la période de 7 jours, en revanche ce taux augmente de maniére dose
dépendante et non significative pour la période de 14 jours par rapport aux témoins. Les

données sont la moyenne = SD de trois réplicats.
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Figure 20: Variation du taux de GSH chez le ver de terre Allolobophora caliginosa exposé
aux concentrations croissantes de Zinc.
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> Effet des mixtures de Cadmium et de Zinc

Les variations du taux de GSH chez les vers témoins et traitées par les différentes

concentrations des mixtures de cadmium et de zinc sont représentées dans la figure (21).

Nous remarquons que le taux de GSH tend a augmenter de maniere dose dépendante pour les
vers de terre traités de 7 jours, contrairement au traités de 14 jours dont le taux de GSH tend
a diminuer de manicre dose dépendante et hautement significative (p < 0.01) pour les vers de
terre traités par la plus forte dose de mixture 1.60 pmol/mg de protéines comparé aux
individus témoins a 3.41 pmol/mg de protéines. Les données sont la moyenne + SD de trois

réplicats.

L’analyse de la variance (ANOVA) révele un effet significatif du traitement par des

mixtures de cadmium et de zinc (p = 0.04).
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Figure 21: Variation du taux de GSH chez le ver de terre Allolobophora caliginosa exposé
aux concentrations croissantes des mixtures de Cadmium et de Zinc.
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4.3.2. Effets sur I’évolution de I’activité glutathion S-transférase (GST)

> Effet du Cadmium

L’effet du traitement par les concentrations croissantes de cadmium sur l'activité¢ de la GST

chez le ver terre Allolobophora caliginosa est illustré dans la figure (22).

Au cours de la période de sept jours, l'activité¢ de la GST tend a diminuer, mais seulement
significative (P <0,05) avec les concentrations (50 et 150 mg / 500g de sol) avec un taux de
0,11 et 0,16 pmol/min/mg de protéines par rapport au témoin 0,33 pmol/min/mg protéines.
Pendant la période de 14 jours, l'exposition du ver de terre au cadmium a entrainé une
induction de l'activité de la GST, L'activité enzymatique c’est révélée significative p = 0,023
avec les concentrations (25, 100 et 150 mg / 500g de sol), respectivement d’environ 0.31,
0.31 et 0.32 umol/min/mg protéines par rapport au témoin 0,18 pumol/min/mg protéines.
Cependant, les effets du cadmium étaient moins intenses a la concentration de 50 mg / 500g
de sol, ou il n'y avait pas de différences significatives dans l'activité¢ de la GST. Les données

sont la moyenne + SD de trois réplicats.

La comparaison entre les effets des différentes concentrations par 1’analyse de la variance

(ANOVA), indique des différences significatives (p = 0.01).
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Figure 22: Evolution de I’activité¢ GST chez le ver de terre Allolobophora caliginosa en
fonction des concentrations croissantes de Cadmium.
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> Effet du Zinc

La figure (23) met en évidence la variation de 1’activité GST chez les vers de terre traités

par les concentrations croissantes de zinc.

D’apres nos résultats, nous constatons une déplétion de I’activité GST chez les vers de

terre traités par les concentrations 150, 300, 450 mg / 500g de sol.

Ainsi, apres 14 jours d’exposition, nous enregistrons une stimulation de 1’activit¢ GST
chez les vers de terre traités par les différentes concentrations du métal comparée a celle des

témoins pour la période del4 jours.
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Figure 23: Evolution de I’activité GST chez le ver de terre Allolobophora caliginosa en
fonction des concentrations croissantes de Zinc.
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> Effet des mixtures de cadmium et de zinc

Les résultats concernant la variation de I’activit¢ GST d’Allolobophora caliginosa apres 7
et 14 jours d’exposition aux concentrations croissantes des mixtures de cadmium et de zinc

sont représentés dans la figure (24).

D’aprés nos résultats, nous constatons une diminution dose dépendante et hautement
significative (p < 0.01) de I’activité GST chez les vers de terre traités par les plus forte
concentrations (M2, M3 et M4) du métal pour la durée de 7 jours avec 0.28, 0.16 et 0.18
umol/min/mg de protéines comparées au témoin 0.46 umol/min/mg de protéines. Durant la
période de 14 jours, ce taux tant a augmenter de maniere dose dépendante, pour attendre 0.42
umol/min/mg de protéines dans la plus forte concentration M4 comparée a celle des témoins

qui n’est que de 0.25 pumol/min/mg de protéines.

L’analyse de la variance (ANOVA) montre des différences trés hautement significatives

entre les effets des différentes concentrations (p = 0.000).
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Figure 24: Evolution de I’activité GST chez le ver terre Allolobophora caliginosa en
fonction des concentrations croissantes des mixtures de Cadmium et de Zinc.
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4.3.3. Effets sur la variation de ’activité catalase (CAT)
» Effet du Cadmium

La figure (25) met en évidence la variation de I’activit¢ CAT chez les vers de terre traités

par les concentrations croissantes de cadmium.

Les résultats montrent une perturbation et une augmentation non significative de 'activité
CAT par rapport au témoin, en présence du cadmium pour les deux périodes de traitements 7

et 14 jours. Les données sont la moyenne + SD de trois réplicats.

. 20 ~

0

.E 18 A

33 16 -

Q. n

o 14

E - B Témoin
c

‘€ 10 -

§ g Hm25mg
° -

£ m50 mg
2 6

5 4 - m 100 mg
L 2 - m 150 mg
2

T 0-

<

7 Jours 14 Jours

Temps d'exposition

Figure 25: Effet des concentrations croissantes de Cadmium sur la variation de 1’activité
CAT chez le ver terre Allolobophora caliginosa.
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> Effet du Zinc

D’apres la Figure (26), représentative de I’évolution du taux de CAT chez les vers de terre

témoins et traités par les concentrations croissantes de zinc.

Pendant la période de 7 jours, nous remarquons une augmentation dose dépendante et
hautement significative (p < 0.01) de I’activité enzymatique chez les vers de terre traités par
toutes les concentrations du zinc ou nous enregistrons une valeur d’environ 24.25
umol/min/mg de protéines comparativement a celle des témoins qui n’est que de 8.23
umol/min/mg de protéines. Tandis que pendant la période de 14 jours I’augmentation du taux
de CAT est dose dépendante et seulement hautement significative (p < 0.01) chez les vers de
terre traités par les concentrations (300 et 750 mg / 500g de sol) avec un taux respectivement
24.09 et 26 umol/min/mg de protéines comparés aux témoins avec 8.23 pumol/min/mg de

protéines. Les données sont la moyenne + SD. de trois réplicats.

L’analyse de la variance (ANOVA) montre I’existence de différences trés hautement
significatives entre les effets des concentrations croissantes de zinc (p = 0.001), et ce pour les

deux durées de traitement.
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Figure 26: Effet des concentrations croissantes de Zinc sur la variation de 1’activité CAT
chez le ver de terre Allolobophora caliginosa.
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> Effet des mixtures de cadmium et de zinc

La figure (27) illustre les effets des différentes concentrations des mixtures de cadmium et

de zinc sur la variation de I’activité CAT chez le ver de terre Allolobophora caliginosa.

Selon nos résultats, durant la période de 7 jours , nous constatons une déplétion hautement
significative (p < 0.01) de l’activité CAT chez les vers de terre traités par les concentrations
M1, M2, M3 et M4 par rapport aux témoins. Cette diminution de 1’activité¢ CAT est également
notée pendant la période de 14 jours, chez les vers de terre traités par les concentrations M1
et M2, tandis que chez les vers de terre traités par les plus fortes concentrations des mixtures
M3 et M4 nous remarquons une stimulation dose dépendante de 1’activité CAT et elle est
significative pour les traités par la plus forte concentration M4 ou I’activité enzymatique est
d’environ 10.13umol/min/mg de protéines, par rapport aux témoins 6.92pumol/min/mg de

protéines. Les données sont la moyenne + SD de trois réplicats.

L’analyse de la variance (ANOVA) indique des différences trés hautement significatives
entre les effets des différentes concentrations (p = 0.001), et ce pour les deux durées

d’exposition.
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Figure 27: Effet des concentrations croissantes des mixtures de cadmium et de zinc
sur la variation de I’activité CAT chez le ver de terre Allolobophora caliginosa.
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4.3.4. Effets sur la variation de la concentration de malondialdéhyde (MDA)

> Effet du Cadmium

Les résultats concernant I’évolution du taux de MDA chez le ver de terre Allolobophora
caliginosa témoins et traités par les différentes concentrations de cadmium sont représentés

dans la figure (28).

Les résultats montrent une augmentation non significative du taux de MDA par rapport au
témoin, en présence du cadmium pour les deux périodes 7 et 14 jours. Les données sont la

moyenne + SD de trois réplicats.
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Figure 28: Evolution du taux de MDA chez le ver de terre Allolobophora caliginosa en

présence des concentrations croissantes de cadmium.
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> Effet du Zinc

La figure (29) met en évidence 1’effet de I’exposition au zinc sur la variation de la teneur

en MDA chez le ver de terre Allolobophora caliginosa.

Nos résultats montrent qu’en présence du zinc le taux de MDA augmente de manicre dose
dépendante et non significative. Cette augmentation est notée pour le vers de terre traité

pendant les deux périodes 7 et 14 jours. Les données sont la moyenne + SD de trois réplicats.
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Figure 29: Evolution du taux de MDA chez le ver de terre Allolobophora caliginosa en

présence des concentrations croissantes de Zinc.
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> Effet des mixtures de cadmium et de zinc

La figure (30) montre 1’évolution du taux de MDA chez le ver de terre Allolobophora

caliginosa en présence des différentes concentrations des mixtures de cadmium et de zinc.

Selon nos résultats, durant la période de 7 jours nous constatons une déplétion du taux de
MDA celle n’est significative (p < 0.05) que chez les vers de terre traités par la concentration

M2 avec 0.03 umol/mg de protéines par rapport aux témoins avec 0.07 umol/mg de protéines.

Nous constatons que le traitement des vers de terre par les concentrations croissantes des
mixtures durant la période de 14 jours, induit une stimulation dose dépendante du taux de
MDA. Cette augmentation est significative (p < 0.05) pour les concentrations des mixtures
(M1, M2, M3, M4) En effet, le taux de MDA est de I’ordre de 0.04 pmol/mg de protéines
chez les vers de terre témoins, et augmente a 0.11 pmol/mg de protéines chez les vers de terre
traités par la concentration M1, pour atteindre, respectivement, 0.20 et 0.16 umol/mg de
protéines chez les vers de terre traités par les 2 plus fortes concentrations M3 et M4. Les

données sont la moyenne + SD de trois réplicats.

L’analyse de la variance (ANOVA) révele un effet trés hautement significatif du

traitement par des mixtures de cadmium et de zinc (p = 0.001), et ce pour les deux durées de

traitement.
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Figure 30: Evolution du taux de MDA chez le ver de terre Allolobophora caliginosa en

présence des concentrations croissantes des mixtures de cadmium et de zinc.
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5. Discussion

Exposés a un stress naturel ou chimique, les organismes réagissent par la mise en place
d’un nouvel état physiologique afin de maintenir leur homéostasie. Si les effets du stress
dépassent I’homéostasie, des dommages cellulaires peuvent avoir lieu et des mécanismes de
détoxification et de réparation s’activent (Mouneyrac et al., 2011). Les radicaux libres ont
pour cible principale les macromolécules biologiques, parmi lesquelles les protéines et les
lipides, qui jouent un role prépondérant dans le métabolisme énergétique (Choi et al., 2001 ;

Abdel-Daim et al., 2015).

En plus de leur intégration dans la cellule en tant qu’éléments structuraux, les
protéines sont impliquées dans diverses réactions assurant la catalyse biochimique et la
régulation hormonale entre autres (Jacob et Monod ; 1961 ; Moumeni 2017). En revanche, la
structure des protéines ainsi que leur fonction peuvent étre altérées par les ROS produites soit
par le métabolisme cellulaire ou encore par des oxydants exogénes (Djekoun, 2012). Les
biomarqueurs peuvent étre utilisés comme indicateur précoce de la contamination de
I'environnement et des effets négatifs potentiels sur les populations (Peakall, 1994). Les
biomarqueurs utilisés a I’échelle sub-individuelle, peuvent fournir des informations utiles sur
les stratégies et les mécanismes moléculaires et cellulaires qu'un organisme développe pour
faire face aux effets néfastes du stress induit par I’exposition aux xénobiotiques (Van der Oost

et al., 2003).

Afin d’¢lucider I’implication du stress oxydatif dans la toxicité induite par le
cadmium le zinc et leurs mixtures chez le ver de terre Allolobophora caliginosa et la capacité
de ce mod¢le biologique a survivre et a s’acclimater a cette condition de stress, nous nous
sommes intéressés a 1’évaluation des variations du taux des protéines et a I’étude des
mécanismes antioxydants spécifiquement impliqués dans la détoxification via le suivi d’une
batterie de biomarqueurs de défense et de dommage en tant que systéme d’alerte sensible et
précoce. En effet, notre choix s’est porté sur la quantification du taux de GSH qui joue un réle
majeur dans les processus de défense antioxydants intracellulaire par piégeage et
neutralisation des radicaux libres, ou encore, le suivi de la variation de quelques activités
enzymatiques, en l’occurrence, la GST, enzyme impliquée dans la phase II de la

métabolisation, la CAT, premiére ligne de défense contre le stress oxydant.

Nous avons également mesuré la teneur en MDA, utilis€ comme étant un biomarqueur

spécifique de la peroxydation lipidique associé a la dégradation des membranes cellulaires.
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Dans un premier temps, nous nous sommes focalisés sur 1’évolution du taux de
protéines totales. Dans notre travail, nous avons constaté que I’addition de cadmium et de
zinc au sol engendre une augmentation dose dépendante et significative puis une
régulation de la teneur en protéines totale, tant dis que I’addition de zinc engendre une
augmentation dose dépendante et non significative de la teneur en protéines totale chez
le ver de terre Allolobophora caliginosa. Ce résultat est en accord avec les observations de
Bernard et al. (2010) et Xiaohui et al. (2012), qui ont montré une augmentation du taux de
protéines totales des vers de terre Eisenia fetida, Lumbricus rubellus et Lumbricus terrestris

traités avec des concentrations croissantes de cadmium.

Cependant, nous avons not¢ une régulation du taux de protéines totales d'une manicre
dose dépendante sur une période de 14 jours. Ce résultat est en accord avec ceux de Spurgeon
et al.(1994) et Matthias, (2010), qui ont montré une régulation positive significative de MT
chez les especes le ver de terre Eisenia fetida et Lumbricus terrestris exposées au cadmium.
La forte tolérance des vers de terre a l'intoxication au cadmium est due probablement a la
détoxication par les protéines métallothionéines dans le tube digestif postérieur ( Morgan et

al.,1989).

Irlande (1978) a constat¢ que le cadmium et le plomb sont particuliérement
concentrés dans les cellules chloragogenes de L. terrestris et de Dendrobaena rubidus, ou ils
se lient sous forme de Cd-métallothionéines et de Pb-métallothionéines. Les cellules
chloragogénes des vers de terre semblent accumuler des métaux lourds absorbés par I'intestin
et immobiliser les métaux dans de petits chloragosomes et vésicules présents dans ces cellules
(Sinha et al., 2008; Usmani et Kumar; 2015). Cette diminution est probablement due au fait
qu’en parallele de ce mécanisme de séquestration protéique, le cadmium peut étre dirigé vers
les lysosomes et précipité sous forme de structures granuleuses, composés de phosphates de
magnésium ou de calcium. Ces dernieres peuvent ensuite étre extrudées hors des cellules et
contribuent aux mécanismes de décontamination (Brillant, 1993). De méme les MT
participent a la régulation des concentrations cellulaires en métaux libres essentiels (Zn’",
Cu”") et jouent le réle de réservoir a zinc (Dallinger et al., 1987 ; Kagi, 1991). Lorsque les
métaux essentiels sont en concentration sous-optimale, les processus ne se manifestent pas

pleinement. S'il y a un exces, ces mémes processus sont inhibés (Brillant, 1993).

La diminution significative du taux des protéines aux mixtures M1, M3 et M4 et les

variations non significatives de ce méme taux aux mixtures M2 peuvent s’expliquer par
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une forte induction de protéines spécifiques aux mixtures M1, M3 et M4 sous I’effet du stress
chimique, et la réduction possible de cette synthése protéique, suite & une exposition intense.

Drailleurs, les mémes constatations ont été faites auparavant par Radwan et a/l. (2008) et
Gabr et al. (2007). Sous I’effet des contaminants chez les invertébrés. Ainsi Padmaja et Rao
(1994) ont suggéré que la diminution des protéines de l'escargot d'eau douce, B. dissimilis,
sous l'exposition a un pesticide pourrait étre due a plusieurs mécanismes, a savoir (a) la
formation de lipoprotéines qui sont utilisées pour la réparation de cellules endommagées et
organites tissulaires, et (b) l'utilisation directe par les cellules pour les besoins énergétiques
(Radwan et al., 2008). Alors Simon, (2000) suggere que l'exposition des organismes au
cadmium conduit a l'induction de ces petites protéines cytosoliques. Ainsi, la forte affinité du
cadmium pour les métallothionéines (la liaison Cd-o domaine de la MT est
thermodynamiquement stable) entraine le déplacement du Zn”" (initialement fixé sur la MT)

et perturbe I'absorption et le transport du zinc.

Chez les vers de terre, deux voies intracellulaires co-existantes responsable de
'accumulation du métal. La premiere implique la rétention des métaux (en particulier du Pb)
en granules de phosphate insolubles appelés chloragosomes (Morgan et Morris ; 1982). La
deuxiéme voie est l'intervention de ligands riches en soufre comme les protéines de type
métallothionéine (MTLP) capable de lier les métaux (en particulier le Cd) dans les
cadmosomes (Morgan et Morgan ; 1990; Morgan et al., 1993). Puisque les protéines "MT"
sont physiologiquement impliquées dans le transport des métaux essentiels et la régulation des
ions, et fonctionnent comme des distributeurs intracellulaires de cuivre et de zinc; ils jouent
¢galement un role dans la régulation et la détoxication des métaux non essentiels (Klaassen,
1995; Klaassen et al., 1999). Ils sont particulierement connus pour protéger les cellules de la
toxicité du Cd et stress oxydatif (Andrews, 2000). Toutes les études incluant nos résultats
suggerent que les protéines "MT" pourraient étre développées comme biomarqueurs plus

efficace pour déterminer les niveaux de contamination du cadmium du sol.

Dans un second temps, et apres avoir €lucidé les effets de cadmium de zinc et de leurs
mixtures sur I’évolution du taux de protéines totale, nous avons jugé utile de suivre
I’évolution du taux de GSH et les variations de ’activité GST, le glutathion considéré comme
la défense de deuxiéme ligne vitale contre les dommages oxydatifs qui sont les principaux
capteurs non enzymatiques dans les cellules animales (Moumeni et al., 2016) et la glutathion-
s-transférase (GST) comme une des enzymes de phase II peuvent catalyser la réaction de

conjugaison du GSH et des xénobiotiques ¢électrophiles, et contribue ainsi a 1'élimination des
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¢lectrophiles réactifs. Cette enzyme joue €galement un réle dans la protection cellulaire contre
le stress oxydatif (Sulata et al., 2008 ; Xiaoxia Yang et al, 2012). Dans notre expérience,
nous avons noté une augmentation dose-dépendante du GSH paralléle a la diminution
significative de l'activité GST pour 7 jours d'exposition au xénobiotiques, qui peut &tre
due a une régulation de la voie de synthése GSH qui est un mécanisme de protection contre
les effets toxiques du métal indiquant que les vers de terre n'ont pas réussi a faire face au
stress toxique di a l'exposition au métaux par leurs mécanismes détoxifiants et antioxydants

pendant une courte période d'exposition (Sulata ef al., 2008 ; Xiaoxia Yang et al., 2012).

Apres 14 jours d'exposition, la présente étude démontre clairement une forte
corrélation dose-réponse entre I’exposition aux métaux et l'expression de GSH. L'expression
du GSH semble étre sensible au xénobiotiques: elle est fortement déclinée méme a faible
concentration en cadmium et les mixtures; cette déplétion pouvant €tre due a son utilisation

massive par l'oxydation de deux molécules de GSH en une molécule de GSSG.

Le GSH récupere également les especes réactives de 1'oxygeéne (ROS) et les métaux
peuvent étre séquestrés par le GSH pour empécher son interaction négative avec les
biomolécules. Le GSH et d'autres thiols jouent un role crucial dans le nettoyage des ROS

(Sulata et al., 2008; Broerse et al., 2012 ; Xiaoxia Yang et al., 2012).

Des conclusions similaires ont été obtenues par Saint-Denis et al. (1999), Sulera et
al., (2008) et Zeriri et al. (2012) qui ont montré une diminution significative du taux de GSH
chez Eisenia fetida andrei exposé a la benzo [a] pyryne et Octodrilus complanatus exposé a
un pesticide. Ceci est en accord avec des ¢tudes antérieures de Moumeni et al. (2016) et
Amamra et al. (2015) qui ont €lucidé un appauvrissement significatif de la teneur en GSH
chez les paramécies exposées a l'insecticide, parallélement a une augmentation significative
de l'activité GST connu qu'il exerce la fonction de détoxification, habituellement I'épuisement
du GSH conduit a l'activation de la GST avec une re-syntheése simultanée de GSH pour le
remplacement du niveau normal. Il joue donc un rdle majeur dans la métabolisation des
métaux par les organismes et fournit a la cellule un état d'équilibre et de protection contre les

especes réactives oxydées (Mofred; et al., 1999).

Des études menées sur des vers de terre exposés aux métaux lourds (comme le Cd)
(Saint-Denis et al., 1999 ; Ribera et al., 2001 ; Brown et al., 2004 ; Xiaoxia Yang et al., 2012)
et aux pesticides (Zeriri et al., 2012), et les études menées sur les paramécies exposées aux

pesticides (Moumeni et al., 2016) et a la cyperméthrine (Amamra et al., 2015) ont montré¢ les
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mémes résultats. D’un autre point de vue la diminution des concentrations de GSH dans la
présente étude pourrait étre attribuée a 1'intensification d’une rotation entre le glutathion réduit
et le glutathion oxydé dans les conditions qui provoquent une consommation accrue de ce
peptide pour la synthése de protéines qui se lient aux métaux lourds, comme les
métallothionéines. Une diminution de la teneur en GSH dans la glande digestive semble &tre
une réponse commune des mollusques a l'exposition aux métaux, expliquée en partie par la

forte affinité de ces éléments pour la molécule de GSH (Radwan et al., 2010b).

En outre, Chandran et al., (2005) ont signalé que le niveau de GSH était diminué dans
la glande digestive des escargots 4. fulica traités au Zn. Dans les données actuelles, une
diminution de la teneur en GSH ¢était accompagnée d'une ¢€lévation des niveaux de la
peroxydation lipidique. Le GSH est I'un des facteurs les plus importants contre les attaques
oxydatives par les especes oxygénées actives comme le LPO, car le GSH agit comme agent
réducteur et trappeur des radicaux libres et est connu pour étre un substrat cofacteur et / ou
des enzymes apparentées au GSH (Verma et al., 2007). Les métaux lourds, Pb et Cd, ont tous
des affinités de partage d'électrons qui peuvent entrainer la formation d'attachements
covalents (Ercal et al., 2001). Ces attachements sont principalement des groupes de protéines
(Quig, 1998). l'interaction des métaux toxiques avec le métabolisme du GSH est une partie
essentielle de la réponse toxique de nombreux métaux (Hultberg et al., 2001). Lorsque le
GSH est appauvri par n'importe quel métal, les systéemes de synthése du GSH commencent a
produire plus de GSH a partir de la cystéine via le cycle g-glutamyl. GSH n'est généralement
pas fourni efficacement; Cependant, si 1'épuisement du GSH se poursuit en raison de

l'exposition chronique aux métaux (Quig, 1998; Hultberg et al., 2001).

Plusieurs enzymes dans les systémes de défense antioxydants peuvent protéger ce
déséquilibre. Malheureusement, la plupart de ces enzymes deviennent également inactives en
raison de la liaison directe du métal aux sites actifs des enzymes, si les sites contiennent des
groupes sulthydryle (Ercal et al., 2001). En outre, le Zn qui sert habituellement de cofacteur
de nombreuses enzymes pourrait étre remplacée par des métaux lourds, rendant ainsi les

enzymes inactives (Ercal et al., 2001).

La catalase représente un lien important dans la détoxification des ROS générés a la
suite d'une toxicité, qui est considérée comme une enzyme présentant une réponse claire et
précoce a la contamination. Dans la présente étude, I'activité CAT s'est révélée étre

augmentée apreés 7 et 14 jours d'exposition au cadmium au zinc et aux mixtures. Cette
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augmentation pourrait étre due a une intensification de 1’activité antioxydante, pour prévenir
l'accumulation des radicaux oxygénés ROS (Nahla et al., 2012). Ce résultat était en accord
avec ceux de (Zhang et al., 2009b) qui ont rapporté une intensification de ’activité CAT chez
le ver de terre Eisenia fetida suite a une exposition aux métaux lourds pendant 48 h. Selon
Torres et al. (2002) , ces données suggerent que l'augmentation des défenses antioxydantes
serait due a une production accrue de radicaux libres, ce qui pourrait stimuler les activités
antioxydantes pour faire face a ce stress oxydatif accru et protéger les cellules contre les
dommages. De plus, les études effectuées par Barata et al. (2005) ont pareillement mis en
¢vidence une induction des activités CAT et SOD chez Daphnia magna en présence du
cadmium et du cuivre, et concluent que ces toxiques peuvent induire différentes réponses

antioxydantes/prooxydantes en fonction de leur capacité a produire des ROS.

La peroxydation lipidique est considérée comme I’une des conséquences les plus
remarquables des attaques radicalaires. Elle est responsable des altérations cellulaires et de la
diminution de la fluidit¢ membranaire (Davies, 2000 ; Favier, 2003). Le malondialdéhyde
(MDA) est largement utilis¢é comme biomarqueur de la peroxydation lipidique et plus
généralement d'un stress oxydatif (Zielinski et Portner ; 2000 ; Viarengo et al., 2007). Aprés
7 et 14 jours d'exposition au cadmium, zinc et leurs mixtures, une augmentation notable
de la MDA a été observée chez les vers de terre Allolobophora caliginosa. Ces résultats
sont en bon accord avec ceux de Radwan et al.(2010b) qui ont enregistré une élévation
significative du MDA apres 48 h d'exposition chez les escargots 7. pisana contaminés par le
Cd et le Zn. Aussi Zeriri et al. (2012) ont indiqué que le niveau de MDA augmente chez les
vers de terre traités avec différentes concentrations de méthomyl. Ces résultats viennent
confirmer ceux rapportés antérieurement par Moumeni et al. (2016) chez Paramecium
tetraurelia et Daphnia magna suite au traitement par Focus Ultra ou encore ceux de Amamra
et al. (2015b) apres une exposition des paramécies a la Cyperméthrine. Ces résultats étaient
¢galement en accord avec les données actuelles ou l'augmentation des niveaux de cd
augmentait le niveau de la peroxydation lipidique chez les vers de terre Zhou et al. (2008) et
Xue et al. (2009) suggérent que l'un des effets les plus dommageables des ROS et de leurs
produits dans les cellules est la peroxydation des lipides membranaires, qui peuvent étre
indiqué par la détection de MDA. Les hydroperoxydes lipidiques ainsi formés sont dégradés
principalement en malondialdéhyde (MDA), produit final de la peroxydation lipidique, qui est
trés réactif vis a vis des macromolécules biologiques telles que les protéines, les

phospholipides, I’ARN et ’ADN. Il peut former des adduits a I’ADN pouvant induire un effet
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mutagene pour 1’organisme, ou se complexer aux acides aminés ou encore au glutathion

(Stohs et al., 2000).
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1. Introduction

La capacité d’accumulation des métaux lourds par les vers de terre (étudiée sur quelques
especes) a été reconnue dans la littérature des la fin du 19éme siécle (Hopkin, 1989). Chez les
vers de terre, les métaux lourds s’accumulent notamment dans les tissus digestifs soit par voie
orale aprés leur ingestion, soit par voie cutanée chez les vers de terre n’ayant pas de cuticule
protectrice et vivant en contact permanent avec le sol. D'autre part, les métaux peuvent
également étre stockés dans les cellules intestinales et éliminés par simple desquamation
(Grelle, 1998). La détoxication peut se faire par stockage plus ou moins definitif des métaux
dans des granules spécifiques (les chloragosomes) au sein de cellules entourant I'intestin (les
chloragocytes) (Ireland et Richard ; 1981). Ces granules peuvent étre larguées dans le liquide
ceelomique, excrétés via les néphridies ou bien stockés de facon permanente avec d'autres
déchets dans les derniers segments. Enfin, Terhivuo et al. (1994) ont pu montrer que les
teneurs les plus élevées de métaux lourds étaient mesurées chez le ver de terre endogé
Allolobophora caliginosa, ainsi 1’étude de I’accumulation des métaux lourds dans les tissus
des vers pourrait étre un bon bio indicateur (biomarqueur) de disponibilité des métaux lourds
dans le sol (Lanno et Mc carty ; 1997 ; Conder et Lanno ; 2000 ; Conder et al., 2001 ; Oste et
al., 2001).

Absorption de métal M’ _M'_ _
sur la surface cellulaire

Cellules chloragogenes @ :

La section transversale de l'intestin

enzymatique §>
M

Corps d'inclusion du métal

< > Liaisonmeétallique aux
L Y 2, métallothionéines (MTs)

Clitellum

y‘ —p Egeslion

Ingestion —» A

(Wastes) (Casts)
Mouth Intestine
Esophagus :
: S ansenaanny Elimination «sssssssee
----- Absorption — ~ 7 i __—
Biotanslormation and accumulation

Figure 31 : Représentation schématique de I'absorption, de la biotransformation, de
I'accumulation et de 1'élimination des métaux dans les vers de terre au cours de I’ingestion de

sol contaminé par les métaux lourds chez le ver de terre (Swati et Hait ; 2017).
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La morphologie et I’anatomie interne du ver de terre sont bien décrite dans le chapitre 1

(3eme Partie : Organisme a I'étude: le ver de terre Allolobophora caliginosa, page 32).
2. Matériel et méthodes
2.1. Préparation des échantillons

A la fin de la période de traitement (7 et 14 jours) et apres la dissection des vers de terre,
5 individus choisis au hasard au niveau des lots (témoins et traités) sont destinés aux dosages
biochimiques (suscités), et parmi lesquels, 1 individu de chaque lot est destiné aux études

histologiques.
2.2. Réalisation des coupes histologiques

Les échantillons (une partie des vers de terre « meétaméres 20 a 27 »), sont fixés dans le
formol. Puis déshydratés dans 1’éthanol 95° au moins deux fois. Apres déshydratation, les
piéces sont conservées dans du butanol. Apres imprégnation dans la paraffine (3 bains de 24
h.) les piéces sont coupées (2um) a I’aide d’un microtome Anglia scientific 0325, étalées avec
I’eau gélatinée et séchées a I’étuve (37 °C) pendant au moins 48 h. Les coupes sont par la
suite déparaffinées avant d’étre colorées a 1’hemalun éosine (hématoxyline 1 g, iodate de
sodium 0,2 g, chloral hydraté 150 g) qui permet une coloration différentielle. Les pieces sont

montées a ’aide du baume de Canada (Martoja et Martoja ; 1967).

L’observation des coupes histologiques est effectuée grace un microscope optique de type:
Olympus CX22 LED avec les grossissements X40, X100 et X400.
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3. Résultats
La planche (1) illustre une coupe histologique sagittale effectuée au niveau du corps des

vers de terre témoins (la partie du vers située juste aprés le coelome « métameres 20 a 27 »).

Nous observons une structure normale de 1’épiderme (Ep) surmontée d'une cuticule, sous
laguelle sont présents des muscles circulaires métamérisés (MC) et des muscles longitudinaux
(ML) continus sur toute la longueur du corps.

Dans chaque métamére, les muscles circulaires et longitudinaux entourent une cavité
ceelomique (CC) remplie de liquide ceelomique qui est composé de 90% d’eau mais aussi de
cellules, de peptides antimicrobiens et de diverses protéines. Le ccelome correspond a
l'ensemble des cavités et liquides ceelomiques de 1'organisme. Elle est composée (CC) de
nombreuses paires de chambres (gauche et droite) séparées par des cloisons, des dissépiments
(D), ainsi qu'une couche de tissu connectif entre les deux.

L'intestin (1) du ver de terre se présente sous la forme d'un tube droit reliant la bouche et
I'anus et se compose d'épithélium intestinal (EI), de tissu chloragogene (TC) et de muscle. Le
tissu chloragogene, composé de chloragocytes, est situé entre I'épithélium intestinal et le

cceelome.

Planche 1 : Observation au microscope optique de coupes histologiques sagittales des
vers de terre témoins (Coloration : Hemalun éosine ; Gr : X 40).
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Les coupes histologiques sagittales des vers de terre témoins et traités pendant 14 jours
par le cadmium (100 mg de cd/500g de sol) sont représentées dans la planche (2).

La planche (2.A) met en évidence I’aspect normal des tissus des vers de terre témoins

avec un intestin sain et des dissépiments normaux.

Aprés 14 jours de traitement, nous constatons une altération de I’intestin avec des

nécroses, une lyse du dissépiment et des altérations histopathologiques du tissu chloragogene
et de I’épithélium intestinal (P2.B).

Planche 2 : Observation au microscope optique de coupes histologiques sagittales des
vers de terre témoins (A) et traités par la concentration de cadmium 100 mg de cd/500g
de sol apres 14 jours d'exposition (B) (Coloration : Hemalun éosine ; Gr : X 40).

I : Intestin ; D : Dissépiment ; TC+EI : Tissu Chloragogene et Epithélium Intestinal ;

# Nécrose ;+Lyse du Dissépiment ;> > altérations histopathologiques de TC+EI
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La planche (3) illustre les coupes histologiques sagittales effectuées au niveau des tissus,
chez les vers de terre témoins et traités par la plus forte concentration de cadmium (150 mg de

cd/500g de sol) aprés 14 jours d’exposition.

Comparativement aux tissus des vers de terre témoins qui présentent une structure

normale avec un intestin sain et des dissépiments normaux (Planche 3.A), I’examen

histologique des vers de terre traités met en évidence une sévére| altération de I’intestin avec

I’apparition de nécroses, avec la présence de particules sphériques, probablement des
particules métalliques (P3.B).

Planche 3 : Observation au microscope optique de coupes histologiques sagittales des
vers de terre témoins (A) et traités par la plus forte concentration de cadmium 150
mg de c¢d/500g de sol aprés 14 jours d'exposition (B) (Coloration : Hemalun éosine ; Gr :
X 100).

I :Intestin; —> Particules métalliques; #Nécrose
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La planche (4) représente les coupes histologiques sagittales effectuées au niveau du tissu
intestinal, chez les vers de terre témoins et traités pendant 14 jours par la plus forte

concentration du cadmium (150 mg de c¢d/500g de sol).

La planche (4.A) illustre 1’aspect du tissu intestinal des témoins, composé de cellules de
grandes tailles a limites cytoplasmiques nettes, avec un petit noyau central et un cytoplasme

clair contenant des grains de secrétions éosinophiles.

Par ailleurs, I'examen histologique du tissu intestinal des vers de terre traités met en
évidence I’apparition de nécroses cellulaires, un caryorrhexis (destruction ou lyse du noyau
par fragmentation), un cytoplasme fortement éosinophile et des limites cytoplasmiques

imprécises (P4.B).

Planche 4 : Observation au microscope optique de coupes histologiques sagittales des
vers de terre témoins (A) et traités par la plus forte concentration de cadmium 150
mg de cd/500g de sol aprés 14 jours d'exposition (B) (Coloration : Hemalun éosine ; Gr :
X 400).

CI : Cellules Intestinales ; é Nécrose ; /,~.>= Caryorrhexis (lyse du noyau) ;
“ Limite cytoplasmique impreécise
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Les coupes histologiques sagittales des vers de terre témoins et traités pendant 14 jours

par les mixtures de cadmium et de zinc (M1) sont illustrées dans la planche (5).

La planche (5.A) met en évidence I’aspect des tissus des vers de terre témoins avec un
intestin sain et une structure normale de 1’épiderme (Ep) renfermant des Muscles circulaires

(MC), et des Muscles longitudinaux (ML) normaux.

Par ailleurs, le traitement par les mixtures de cadmium et de zinc (M1) pendant 14 jours a
induit une altération des Muscles longitudinaux avec 1’apparition de nécroses tissulaires
(P5.B).

Planche 5 : Observation au microscope optique de coupes histologiques sagittales des
vers de terre témoins (A), et traités pendant 14 jours par mixtures de cadmium et de
zinc (M1) (B) (Coloration : Hemalun éosine ; Gr : X 400).

MC : Muscles circulaires ; ML : Muscles longitudinaux ; Ep : Epiderme ;é
Nécrose
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La planche (6) illustre les coupes histologiques sagittales effectuées au niveau de
I’intestin, chez les vers de terre témoins et traités pendant 14 jours par les mixtures de

cadmium et de zinc (M3).

Ainsi, chez les vers témoins (P6.A), I’intestin est constitué¢ de cellules de grandes tailles a
limites cytoplasmiques nettes, avec un petit noyau central et un cytoplasme clair contenant

des grains de secrétions éosinophiles.

Cependant, I’examen histologique de I’intestin des vers de terre traités par les mixtures de
cadmium et de zinc (M3) met en évidence I’apparition de nécroses tissulaires accompagnées

de caryorrhexis (destruction ou lyse du noyau par fragmentation), un cytoplasme fortement

éosinophile, et des limites cytoplasmiques imprécises (P6.B).

Planche 6 : Observation au microscope optique de coupes histologiques sagittales des
vers de terre témoins (A), et des vers apres 14 jours de traitement aux mixtures de
cadmium et de zinc (M3) (B) (Coloration : Hemalun éosine ; Gr : X 400).

ClI : Cellules Intestinales ; éNécrose; L= Caryorrhexis (lyse du noyau) ;
“ Limite cytoplasmique impreécise

NB : Le traitement des vers de terre par le cadmium pendant 7 jours a révélé une présence
des lésions focales, pas trés évidente comme les plages de nécroses observées apres 14 jours
de traitement.

Le traitement par le zinc était sans particularités.
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4. Discussion

L’exposition aux métaux lourds peut causer des altérations cytologiques et ultra
structurales trés importantes au niveau des tissus des invertébrés (Frias et al., 2008).Ces
altérations peuvent étre considérer en tant que bio-marqueurs d’exposition aux métaux
(Amaral et al., 2004 ; Goven et al., 2005).

Dans notre étude, nous avons mis en évidence des altérations cellulaires ainsi
qu’une lyse du dissépiment, des altérations histopathologiques du tissu chloragogene et
de I’épithélium intestinal, caryorrhexis (lyse du noyau), des infiltrats inflammatoires
(éosinophilie), des limites cytoplasmiques imprécises et la présence de particules
sphériques, probablement des particules métalliques chez les vers de terre exposés au

cadmium ainsi que chez les vers traités par les mixtures.

Selon Yager et Harry (1963), les ETM détériorent la dynamique des cellules et
endommagent leurs membranes. De ce fait, I'échange intercellulaire et la fluidité sont
perturbés. En conséquence, la diffusion des ETM augmente dans les cellules causant ainsi des

lésions cellulaires.

Selon une étude menée par Kambale et Potdar (2011) sur I’escargot d’eau douce Bellamy
Abengalensis , les métaux s’accumulent sous forme de granules dans les néphrocytes par
I'intermédiaire des protéines de liaison. Ce phénoméne est observé chez plusieurs especes
telles que les bivalves Mercenaria mercenaria et Mytilus edulis exposées a un stress
métallique (Regoli et al., 1992). Le ver de terre E. fetida accumule du cadmium dans ses
tissus de maniere dose-dépendante pendant des temps d'exposition courts (Van Gestel et al.,
1993, Scaps et al., 1997, Spurgeon et Hopkin ; 1999, Lanno et al., 2004) . En revanche, il a
été suggéré que, lors de longues périodes d'exposition ou de fortes concentrations
d'exposition, certains mécanismes de régulation peuvent étre en contradiction avec la
bioaccumulation (Yang et al., 2012b). Néanmoins, lI'accumulation de Cd chez E. fetida est
nettement observé, a court et a long terme, avec une concentration de I'ordre de 2-5 mg Cd /
kg de poids sec du sol (Asensio et al., 2007 ; Brulle et al., 2011), ce qui est en accord avec les

résultats actuels ou nous avons probablement détecté la préséance des particules métalliques.

Plusieurs études ont rapporté des altérations histopathologiques chez les vers de terre
apres exposition a des polluants (Morawati, 2000 ; Muthukaruppan et al., 2005, Amaral et al.,

2006 ; Reddy et Rao; 2008). Le tube digestif des vers de terre se compose d'épithélium
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intestinal, de tissu chloragogene et de muscle. Le tissu chloragogéne, composeé de
chloragocytes, est situé entre 1'épithélium intestinal et le cecelome et constitue un site principal
d'accumulation et délimination des métaux (Cancio et al., 1995; Morgan et al.,
2002 ;Giovanetti et al., 2010). Les métaux peuvent egalement s'accumuler dans I'épithélium
intestinal des vers de terre (Morgan et al., 2002), qui subissent des altérations morphologiques
remarquables a la suite d'une agression aux metaux (Amaral et al., 2006 ; Lourenco et al.,
2011). Par conséquent, les altérations histopathologiques de I'épithélium intestinal et du tissu
chloragogéne chez les vers de terre sont des indicateurs précieux de la toxicité des polluants
(Amaral et al., 2006 ; Giovanetti et al., 2010; Kili¢, 2011 ; Lourenco et al., 2011).
L'exposition aux polluants du sol entraine une perte de l'intégrité structurale, une nécrose du
tissu chloragogéne et une atrophie de I'épithélium intestinal accompagnée d'une fusion des
villosités, d'une sécrétion accrue de mucus et d'une désorganisation des muscles circulaires et
longitudinaux associés (Amaral et al., 2006 ; Kilig, 2011 ; Lourencgo et al., 2011). De plus, les
polluants peuvent causer des dommages a I'ADN (Di Marzio et al., 2005 ; Fourie et al., 2007,

Sforzini et al., 2011) et / ou une altération du cycle cellulaire (Bjerrengaard, 2007) .

L'amincissement de I'épithélium intestinal chez les vers de terre a été proposé comme bio
marqueur du stress général dans les sols pollués, car une épaisseur réduite de I'épithélium
intestinal était corrélée aux charges corporelles de zinc chez Lumbricus terrestris habitant les
zones volcaniques (Amaral et al., 2006). De méme, une perte de l'intégrité structurelle de
I'épithélium intestinal accompagnée d'une sécrétion accrue de mucus et d'une lésion cellulaire
ont également été rapportées chez L. terrestris (Kilig, 2011). En revanche, nous n'avons noté
aucune sécrétion accrue de mucus aprés une exposition de 14 jours au cadmium et aux
mixtures dans la présente étude. Cette controverse pourrait étre attribuée a des traits
spécifiques d'espéces. Il est donc plausible que cet effet biologique ne soit évident qu'apres

une exposition prolongée ou chronique.

Une épaisseur radiale réduite du tissu chloragogéne et des taux apoptotiques améliorés
ont également été signalés chez L. terrestris habitant des sols naturellement pollués dans les
zones volcaniques (Amaral et Rodrigues ; 2005 ; Amaral et al., 2006). Une perte d'intégrité
tissulaire et une nécrose ont été également signalées dans le tissu chloragéne d'E. Fetida
exposé a des sols pollués pendant 56 jours (Asensio, 2009). Une telle perte d'intégrité dans le
tissu chloragogene a été comprise comme un mecanisme de defense contre la pollution par les

métaux en éliminant les métaux dans les chloragocytes extrudés (Cancio et al., 1995 ; Morgan
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et al.,, 2002). En effet, le tissu chloragogene constitue le principal site daccumulation et

d'élimination des métaux chez les vers de terre (Morgan et al., 2002, Giovanetti et al., 2010).

Le cadmium induit a la fois la mort cellulaire programmeée et la prolifération cellulaire
dans les cellules des vertébrés et des invertebrés (Gupta et Sundaraman, 1988, Habeebu et
al., 1998, Chabicovsky et al., 2003, Zaldibar et al., 2007). 1l peut également altérer le cycle
cellulaire en raison de sa génotoxicité due aux dommages oxydatifs et de son potentiel a
inhiber les mécanismes de réparation de I'ADN (Hartwig et al., 2002). 1l semble que dans les
conditions expérimentales actuelles, la genotoxicité altere la machinerie nécessaire a la
division cellulaire. En effet , la prolifération cellulaire et la génotoxicité dans la région de
Pintestin constituent un défi de recherche passionnant visant a contribuer a la
compréhension des réponses biologiques des vers de terre aux polluants et au

développement et a I'application d'une stratégie basée sur les bio marqueurs.

D'autre part, on sait que le cadmium est sequestré dans une sous-population de lysosomes
(cadmosomes) des chloragocytes (Morgan et Morris ; 1982 ; Cancio et al., 1995, Morgan et
al., 2004). De plus, le cadmium s'accumule dans les tissus des vers de terre, bien qu'une
certaine métabolisation ait été rapportée a de longs temps d'exposition (Asensio et al., 2007 ;
Sandrini et al., 2008 ; Yang et al., 2012a).

L’espéce Allolobophora caliginosa, est munie d’une cuticule rigide, et connue comme
une espéce tres résistante aux facteurs environnementaux, ainsi dans une invention, ils ont
utilisé  un extrait de l'espéce Allolobophora caliginosa, mélangé a des compositions
pharmaceutiques et cosmétiques. Cette formule a favoriser la régenération tissulaire et la

cicatrisation des plaies chez les rats et ’homme (A).

En effet I'intestin est la région cible pour I'évaluation des changements tissulaires de la

toxicité chez les vers de terre et I'évaluation des effets biologiques dans les sols pollués.
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Les vers de terre sont des organismes dont le role est primordial, non seulement dans
I'environnement en général, mais €galement dans l'agriculture. Plusieurs especes de vers de
terre sont devenues des organismes modeles pour la recherche en écologie, toxicologie,

physiologie ou encore en biologie reproductrice.

Tres peu de travaux se sont penchés sur le devenir des mixtures des métaux et leurs
effets sur les vers de terres dans notre région. Dans le cadre de ce travail, nous avons fixé
comme objectif principal I’évaluation du potentiel toxique de deux métaux le cadmium et le
zinc et leurs mixtures, sur les vers de terre Allolobophora caliginosa. Pour cela, nous nous

sommes bas¢ sur plusieurs approches :

- une approche biologique dans laquelle nous avons évalué le pourcentage de
mortalité, le taux de croissance et 1’étude d’éventuelles perturbations des niveaux des

protéines totales,

- une approche analytique, dans laquelle nous avons ciblé un certain nombre de
biomarqueurs de la toxicité cellulaire tels : le taux du gluthation (GSH), le taux de
malondialdéhyde (MDA), et les activités enzymatiques [’activité Glutathion-s-transférase

(GST) et l'activité catalase (CAT).

- enfin, une approche histologique, pour mieux étayer nos résultats, car cet aspect rend
compte sur les éventuelles altérations tissulaires et cellulaires chez les vers de terre traités par

les métaux lourds.

Dans un premier temps, il ressort de nos résultats que les métaux n’ont aucun effet sur
le pourcentage de mortalité. En revanche, aux plus fortes concentrations du cadmium, du zinc
et des mixtures (M3 et M4), nous avons noté une diminution du taux de croissance. Cette
perturbation du métabolisme global s’est manifestée notamment par 1’augmentation du taux
de protéines totales qui est lui-méme révélateur d’une perturbation du métabolisme cellulaire
en général. Concernant 1’é¢tude des biomarqueurs, nos résultats mettent en évidence une
diminution du taux de GSH accompagné par une augmentation de [’activité GST,
parallelement a une induction de I’activité Catalase. Toutes ces enzymes jouent un role
essentiel dans le processus de métabolisation/détoxication et leur induction témoigne de

I’ampleur de la toxicité des xénobiotiques étudiés.

87 |



Conclusion générale et perspectives

Sur un autre plan, ’augmentation du taux de MDA confirme la toxicité des métaux
lourds et révele un stress radicalaire a 1’origine de la peroxydation lipidique. L’étude
histologique vient ainsi confirmer la sensibilité des vers de terre Allolobophora caliginosa

vis-a- vis des métaux lourds.

En conclusion, les résultats démontrent que les vers de terre Allolobophora caliginosa
sont sensibles a la toxicité par les métaux. De méme, il nous a été possible de mettre en
¢vidence un important stress oxydatif traduit par une activation du systéme de détoxification
(GSH, GST), une stimulation de l'activité enzymatique oxydative: la catalase. Cet effet
s'accompagne aussi d'un accroissement des protéines totales et d'une peroxydation des lipides
(MDA) ainsi que des altérations tissulaires séveres. Il apparait aussi que les vers de terre
Allolobophora caliginosa constituent un excellent modele bio-indicateur de pollution et de

'état environnemental.

Au cours de ce travail de recherche, nous avons tenté par des approches
expérimentales d’aborder la problématique des effets des mélanges de métaux lourds. Nous
avons montré que certains mélanges de métaux a de fortes doses sont capables d’exercer des
effets spécifiques chez le ver de terre Allolobophora caliginosa. Cependant, les résultats de
ces ¢tudes ne peuvent pas étre généralisés a d’autres Annélides. D’autres études seront donc

nécessaires pour confirmer les hypothéses soulevées au cours de ce travail.

Sur la base des résultats obtenus, de nombreuses perspectives pourraient étre avancées afin

d’ouvrir d’autres pistes de recherches futures. Il serait donc judicieux de :

e Effectuer une étude approfondie sur les mécanismes de défense anti- radicalaire par le
dosage d’autres marqueurs du stress oxydatif tels que GPX, LDH et SOD.

e Déterminer I’impact du cadmium et du zinc et de leurs mixtures sur la reproduction,
la survie et la croissance des juvéniles des vers de terre a long terme.

e FEtendre les tests de toxicité classiques sur plusieurs générations, pour mettre en
¢vidence I’expression de la toxicité des xénobiotiques sur plusieurs générations (multi
générationnelles) et mieux cerner les phénomenes de sensibilité ou d’adaptation de

celles-ci.
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e La mise au point d’un systéme de dosage des ROS (H,O, par exemple) semble une
bonne perspective afin de déterminer leurs implications potentielles dans les effets
toxiques mesurés a d’autres niveaux d’organisation biologique.

e Réaliser des frottis du liquide ceelomique ou encore une étude ultra structurale des

organes cibles des vers de terre.
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Annexe

Annexe 1 - Clé d’identification des especes de vers de terre (d’apres Bouché,
1972)

Espéce Allolobophora caliginosa (Aporrectodea caliginosa, N.caliginosius
caliginosus, Bouch¢, 1972)
Catégorie endogé (polymorphe)
écologique
Diameétre 3,5-7 mm
Longueur 40-180 mm
Poids 180-840 mg
Nombre de 120-246
segments
Pigmentation non pigmenté corps gris-rose, partie antérieure rouge-rosée
Forme aplatissement caudal
Soies étroitement géminées (partie postérieure)
Prostomium épilobique, fermé
Puberculum 31-33, forme de lunettes
Clitellum 27-34, forme de selle, gris-terne
Reproduction obligatoirement biparentale, surtout dans sol, rarement a surface
Pore méle 15
Pores dorsaux (9-10) 10-11 (parfois 11-12), bien visibles
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Résumé

Les réponses de vers de terre Allolobophora caliginosa aux expositions sub-létales de
cadmium (Cd) (25, 50, 100, 150 mg/500g d.w), ont été examinées dans cette étude. L'Enquéte
a ¢té faite sur le taux de protéines totales, le stress oxydatif et la réponse antioxydante a
travers un ensemble de biomarqueurs enzymatiques ((catalase (CAT), glutathione (GSH),
glutathione S-transferase (GST) et malondialdehyde (MDA)), qui ont été choisie pour évaluer
les réponses des vers de terre dans une période jusqu'a deux semaines. Les vers de terre
exposés au cadmium ont démontré différentes réponses des biomarqueurs enzymatiques. Le
cadmium a augmenté¢ le taux de protéines totales. De plus, la surveillance des biomarqueurs
de stress oxydatif a montré un épuisement significatif au niveau du glutathione (GSH)
accompagné d'une forte augmentation de glutathione S-transferase (GST) et de la stimulation
de l'activité catalase (CAT) et malondialdehyde (MDA). Nos résultats indiquent les effets
toxiques du cadmium sur les vers de terre Allolobophora caliginosa.

Mots clés: Cadmium, Allolobophora caliginosa, protéines totales, stress oxydatif,
Biomarqueurs.

Abstract

The responses of earthworms Allolobophora caliginosa to sub-lethal exposures of
cadmium (Cd) (25, 50, 100, 150 mg/500g d.w), were investigated in this study. Investigation
was done on the total proteins rate, oxidative stress, and antioxidative response through a set
of enzymatic biomarkers ((catalase (CAT), glutathione (GSH), glutathione S-transferase
(GST) and malondialdehyde (MDA)), which were selected to evaluate the responses of the
earthworms in a period up to two weeks. The earthworms exposed to the cadmium stress
demonstrated different responses of the enzymatic biomarkers. Cadmium stress increased the
total proteins rate. Furthermore, monitoring biomarkers of oxidative stress showed a
significant depletion in glutathione level (GSH) accompanied with a strong increase of
glutathione S-transferase (GST) and stimulation of catalase activitie (CAT) and
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malondialdehyde (MDA). Our results indicated the toxic effects of cadmium on
Allolobophora caliginosa earthworms.

Keywords . Cadmium, Allolobophora caliginosa, total proteins, Oxidative stress, Biomarkers.
1. Introduction

Widely spread in the environment from anthropogenic sources, Heavy metals have caused
damages to ecosystems close to emission sources (Derome and Nieminen, 1998). Although
they are essential trace elements, metals above certain concentrations and exposure times are
toxic to soil animals and affect the abundance, diversity, and distribution of the animals
(Hopkin, 1989). In many ecosystems, earthworms play a major role in the development and
maintenance of soil structure. They have a great impact on soil decomposition activity, on
nutrient mineralization, and hence on primary productivity (Edwards and Bohlen, 1996).
Earthworms play a key role in many soil processes and are in full contact with the soil
solution, thus they are relevant indicators of environmental change and have been included in
a group of five key indicators for ecotoxicological testing of industrial chemicals determined
by the Organization de Cooperation et de Developpement Economiques and the European
Economic Community (Capowiez et al., 2003). Earthworms are more susceptible to metal
pollution than many other groups of soil invertebrates (Bengtsson et al., 1992). Considering
their relative sensitivity, toxicity data from earthworms are important in determining safe
levels for metals in soil (Spurgeon and Hopkin, 1996). This species accumulate high
concentrations of metals from contaminated soil (Morgan and Morgan, 1999). Cadmium is a
non-essential heavy metal is very toxic and have particularly harmful effects on organisms
(CEPA, 1994). 1t is effectively lethal to earthworms and particularly affects earthworms
growth and reproduction (Matthias, 2010). Many previous studies focused on Cd effects on
earthworms E. fetida’ survival, reproduction and even the responses of detoxification system
as well. While the effects of high-level Cd on earthworms Allolobophora caliginosa (an
abundant species in the region of Seraidi-Annaba) are rarely reported, that's what the present
work carried to investigate. The main aim of this study was to evaluate the effects of
cadmium on the growth, oxidative stress, and antioxidative response through a set of
enzymatic biomarkers (CAT, GSH, GST and MDA) of earthworms Allolobophora caliginosa
upto two weeks, and to provide valuable information for ecological risk assessment of the
cadmium effects at environmentally relevant levels.

2. Materials and methods

2.1. Biological material

Adult (clitellate) earthworms (Allolobophora caliginosa), weight subsequently found to
average 1.5 g, were collected from Séraidi region near Annaba (East of Algeria). They were

randomly assigned to treatment groups, either their native substrate (soil) under laboratory
conditions (20 + 1°C; 12 h dark/12 h light).
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2.2. Chemical material and soil amendment

Cadmium chloride (CdCl, pentahydrate, Fluka) was the chemical product used in our
experiment. Deionized water was used as vehicle to spike soil with cadmium. Solutions were
prepared to obtain the following nominal concentration in soil: 0 (control), 25, 50, 100, 150
mg/500g d.w. Soils were kept at 20°C for 14 days after spiking and before the beginning of
the assays. Deionized water and Cd solutions were added to get 75 % of the soil water holding
capacity (WHC).

2.3. Exposure and measurements

The worms were weighed and exposed at different concentrations of Cd-spiked soil (500 g
d.w.) in terrariums, with 5 adults per terrarium and for each concentration. Humidity in
terrariums was adjusted by adding deionized water if necessary (12-15 % humidity). Worms
were fed with 2 grams of dried cereals, every week. After 7 and 14 days earthworms were
then collected and purged during 24 h, then weighted. The worms were cut into five portions
for analysis of various parameters. Total proteins content was measured according to the
method of Bradford (1976). The determination of glutathione rate (GSH) was realized
according to the method of Weckberker and Croy (1988). The measurement of glutathion-S-
transferase (GST) activity was realized according to the method of Habig et al. (1974). The
catalase activity measurement (CAT) was followed according to the method of Regoli and
Principato (1995). The rate of malondialdehyde (MDA) was measured according to the
method of Draper and Hadley (1990).

2.3. Stastical analysis

The obtained results were expressed as the Mean +Standard Deviation (SD) with three
independent replicates. Data were analyzed by one-way analysis of variance (ANOVA). To
look for differences by pairs between treated samples and the control, we applied the
Student’s t-test. Statistical analyses were performed using the Minitab software (14.0).

3. Results

3.1. Total proteins rate

Data are the mean = S.E. of three replicates. In the period of 7 days, a significant increase in
the total proteins rate compared with the control was observed following exposure to the
lowest concentration of cadmium 25 mg/500g d.w (p =0.016), and for worms treated with the
highest concentration of cadmium 150 mg/500g d.w this rate was very highly significantly
increased to be 4.47+1.59 when compared to the control 2.55+0.13 pM mg"' of tissues
(p = 0.001). However, the effects of cadmium were less intense in the concentrations of 50
and 100 mg/500g d.w, where there were no significant differences in the total proteins rate
compared with the control. While in a period of 14 days, the exposure of worms to cadmium
resulted in no significant decrease of the total proteins rate compared with the control
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p = 0.156. Significant differences from the control are indicated as: p < 0.05(*) and p < 0,001
(***) very highly significant (Fig.1).
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Fig.1: Effect of cadmium stress on the total proteins rate in Allolobophora caliginosa

3.2. GSH rate

Data are the mean + S.E. of three replicates. A non-significant increase in the GSH rate
compared with the control was observed following exposure to all concentrations of cadmium
in a period of 7 days. However in a period of 14 days, it was found that cadmium causes a
dose dependent decrease in the GSH level. Compared to the control (3.60+0.16), GSH level
was significantly determinate to be 2.04+0.46 umol mg” protein (p = 0.031) in earthworms
treated with the concentration of 50 mg/500g d.w. For worms treated with 100 and 150
mg/500g d.w this rate was very highly significantly reduced to be 1.22+0.26 and 1.31+0.28
umol mg™” protein (p = 0.001 and p = 0.001), respectively. Significant differences from the
control are indicated as: p < 0.05(*) and p < 0,001 (***) very highly significant. (Fig.2).
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Fig. 2: Effect of cadmium stress on the GSH rate in Allolobophora caliginosa

3.3. GST rate

Data are the mean + S.E. of three replicates. In the period of 7 days, GST activity showed a
tendency of decrease, but only became significant (P<0.05) with concentrations 50 and 150
mg/500g d.w compared to the control. While in a period of 14 days, the exposure of worms to
cadmium resulted in an induction of the GST activity. The enzymatic activity appeared with
concentrations 25, 100 and 150 mg/500g d.w, which had significant increase when compared
to the control (p = 0.043, p =0.023 and p = 0.043), respectively. However, the effects of
cadmium were less intense in the concentration 50 mg/500g d.w, where there were no
significant differences in GST activity p = 0.123. Significant differences from the control are
indicated as: p < 0.05(*) (Fig.3).
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Fig.3: Effect of cadmium stress on the GST activity in Allolobophora caliginosa
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3.4. CAT activity

Data are the mean + S.E. of three replicates. The results show a non-significant increase in
CAT activity compared with the control, in presence of the xenobiotic (Fig.4).
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Fig.4: Effect of cadmium stress on the CAT activity in Allolobophora caliginosa
3.5. MDA level

Data are the mean + S.E. of three replicates. The results show a non-significant increase in
MDA level compared with the control, in presence of the cadmium (Fig.5).
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Fig.5: Effect of cadmium stress on MDA level in Allolobophora caliginosa
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3. Discussion

In agricultural ecosystems, where animal farming and related agricultural practices are
intensive, heavy metals can also reach the soil due to application of liquid and soil manure (or
their derivates, compost or sludge) or inorganic fertilizers. The presence of heavy metals in
terrestrial ecosystems is of concern for their high toxicity and ability to be biomagnified
through the food web, posing a threat to the Environmental health and survival of the resident
organisms (El-Shenawy et al., 2012). This contamination causes a stress in bioindicator
organisms of pollution by distorting their physiological and biochemical capacities in
different degrees (Zeriri et al., 2012). Earthworms have great potential in risk assessment of
contaminated land and act as an indicator for ecosystem health (Nahmani and Lavelle, 2002).
The worms are capable to uptake and tolerate high levels of heavy metals, suggesting its
suitability for environment monitoring (Usmani and Kumar, 2015). The Majority of studies
have been conducted on toxicological effects of cadmium on earthworms FEisenia fetida. From
this vision, the aim of the present study is to evaluate the toxicity of cadmium on earthworms
rarely reported: Allolobophora caliginosa, by monitoring some physiological and antioxidant
responses of worms exposed to a battery of high cadmium concentrations. Biomarkers can be
used as early warnmg indicators of environmental contamination and potential adverse effects
on populations (Peakall, 1994). In earthworms, two coexisting intracellular pathways are
responsable for metal accumulation. The first involves retention of metals (particularly Pb) in
insoluble phosphate granules called chloragosomes (Morgan and Mortris, 1982). The second
pathway is the intervention of sulfur-rich ligands like metallothionein-like proteins (MTLP)
able to bind metals (particularly Cd) within cadmosomes (Morgan and Morgan, 1990;
Morgan et al., 1993). Since proteins “MTs” are physiologically involved in essential metal
ions transport and regulation, and function as intracellular distributors of copper and zinc,
they also play a role in non-essential metal regulation and detoxication (Klaassen, 1995;
Klaassen et al., 1999).They are particularly known to protect cells from Cd toxicity and
oxidative stress (Andrews, 2000). In this work, we noted in the period of 7 days a significant
increase in the total proteins rate of the lowest concentration of cadmium 25 mg/500g d.w,
and for worms treated with the highest concentration of cadmium 150 mg/500g d.w this rate
was very highly significantly increased. This finding is in agreement with those of Bernard et
al. (2010) and Xiaohui et al. (2012), who showed an increase in the rate of total proteins of
worms Eisenia fetida, Lumbricus rubellus and Lumbricus terrestris treated with increasing
concentrations of cadmium. Similar induction of proteins after Cd exposure was already
observed in aquatic organisms treated with increasing concentrations of cypermethrin which
contain heavy metals (Amamra ef al., 2015). However, we noted a regulation of total proteins
rate in a dose dependent manner in the period of 14 days, this finding is in agreement with
those of Spurgeon et al. (1994) and Matthias (2010), who showed a significant up-regulation
of MT in both species Eisenia fetida and Lumbricus terrestris exposed to cadmium, The high
tolerance of earthworms to cadmium poisoning is due probably to detoxification by
metallothionein proteins in the posterior alimentary canal (Morgan et al., 1989). Ireland
(1978) found that cadmium and lead are particularly concentrated in chloragogen cells in L.
terrestris and Dendrobaena rubidus, where it bounds in the form of Cd-metallothioneins and
Pb-metallothioneins. The chloragogen cells in earthworms appear to accumulate heavy metals
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absorbed by the gut and immobilize the metals in small spheroidal chloragosomes and
vesicles found in these cells (Sinha ef al., 2008; Usmani and Kumar, 2015). All the studies
including our results suggest that MT could be developed as a more effective biomarker for
determining soil cadmium contamination levels. The Glutathione considered as the vital
second-line defenses against oxidative damage which is the major non enzymatic radical
scavenger in the animal cells (Moumeni et al., 2016) and Glutathione-s-transferase (GST) as
one of phase Il Enzymes can catalyze the conjugation reaction of GSH and electrophilic
xenobiotics, and thus contribute to the removal of reactive electrophiles. This enzyme also
plays a role in cellular protection against Oxidative stress (Xiaoxia Yang et al., 2012; Sulata
et al., 2008). In the cell, there is equilibrium between the reduced and oxidized forms of
glutathione which have the efficiency to provide antioxidant defenses against the heavy metal
Cd on Earthworms. In our experiment, we noted a dose dependent increase in the GSH level
parallel to the significant decrease of the GST activity for 7 days of exposure may be due to
an up regulation of the GSH synthetic pathway and may be a protective mechanism against
the toxic effects of the metal. (Sulata et al., 2008; Xiaoxia Yang et al., 2012) indicating the
earthworms failed to cope with the toxic stress from exposure to Cd through their detoxifying
and antioxidant mechanisms during a short exposure period. After 14 days of exposure, the
present investigation clearly demonstrates a strong dose-response correlation between the
cadmium and GSH expression. GSH expression seems to be sensitive to cadmium: it was
strongly declined even at low cadmium concentration that depletion might be due to its
massive utilization through the oxidation of two molecules of GSH to a molecule of GSSG.
GSH also scavenges reactive oxygen species (ROS) and the Cd can be sequestered by GSH to
prevent its adverse interaction with biomolecules. GSH and other thiols play a crucial role in
cleaning ROS (Broerse et al., 2012; Sulata et al., 2008; Xiaoxia Yang et al., 2012). similar
conclusions was reached by Saint-Denis et al. (1999), Sulata et al. (2008), and Zeriri et al.
(2012), who showed a significant decrease of GSH rate on FEisenia fetida andrei exposed to
benzo [a] pyryne and Octodrilus complanatus exposed to pesticide. This is in agreement with
earlier studies (Moumeni et al., 2016; Amamra et al., 2015). That elucidated a significant
depletion of the GSH content in paramecia exposed to insecticide, parallel to a significant
increase in GST activity known that it exert the function of detoxification, Usually the
depletion of the GSH leads to GST activation with a simultaneous re-synthesis of GSH for
the replacement of the normal level, so it plays a major role in the metal metabolization by
organisms and provide to the cell a state of equilibrium and protection against oxidized
reactive species (Mofredj et al., 1999). Studies conducted on earthworms exposed to Heavy
metals (such as Cd) (Brown et al., 2004, Ribera et al., 2001, Saint-Denis et al., 1999; Xiaoxia
Yang et al., 2012) and to pesticide (Zeriri et al., 2012), and studies conducted on paramecia
exposed to pesticide (Moumeni et al., 2016) and cypermethrin (Amamra et al., 2015)
demonstrated the same results. Catalase represents an important link in the detoxification of
ROS generated as a result of a toxicity, which is regarded as an enzyme presenting a clear and
early response to contamination. In the present study, CAT activity was found to be increased
after 7 and14 days of exposure. This increase might be due to up-regulation of CAT activity,
which could be an adaptive mechanism to prevent the accumulation of toxic Reactive Oxygen
Species ROS (El-Shenawy et al., 2012). This result was in agreement with the findings of
Zhang et al. (2009) 48 h Eisenia fetida. According to Torres et al. (2002) these data suggest
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that the increase in antioxidant defenses would be due to enhanced oxygen free radicals
production, which could stimulate antioxidant activities to cope with this increased oxidative
stress and protect the cells from damage. LPO is a complex process in which polyunsaturated
fatty acids in the biological membrane system undergo changes by chain reactions and form
lipid hydroperoxides, which decompose double bonds of unsaturated fatty acids and disrupt
membrane lipid (Radwan et al., 2010). After 7 and14 days of exposure, a noticeable increase
in lipid peroxydation biomarker MDA was observed in Allolobophora caliginosa earthworms
treated with different concentrations of cadmium. These findings are in good agreement with
those of (Radwan et al., 2010) who recorded a significant elevation in MDA after 48 h of
exposure in 7. pisana snails contaminated by Cd- and Zn. Also (Zeriri et al., 2012) indicated
that the level of MDA increase in earthworms treated with different concentrations of
methomyl. These results were in agreement with the present data where increasing, the levels
of cd elevated the LPO level in earthworms (Li et al., 2008; Xue et al., 2009) suggested that
one of the most damaging effects of ROS and their products in cells is the peroxydation of
membranaires lipids, who can be indicated by the detection of MDA. In conclusion, the
results demonstrate that Allolobophora caliginosa earthworms are sensitive to metal toxicity.
Since it showed an important oxidative stress translated by an outbreak of a system of
détoxification (GSH, GST), a stimulation of the oxidative enzyme activity: the catalase. This
effect is accompanied by an up-regulation of total protein and a peroxydation of the lipids
(MDA). It emerges that the Allolobophora caliginosa earthworms are an excellant bio-
indicator model of the pollution and the state environmental. However, more research is
needed for better understanding and application of results from Allolobophora caliginosa
earthworms, such as how heavy metals interact with different soil types. Also more works are
needed such as MT gene expression, cocoon reproduction etc, and a suite of biomarkers is
helpful in the evaluation of heavy metals toxicity on earthworms and could be instrumental in
monitoring soils contaminated with multiple pollutants.
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