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Abréviations 

ADN acide désoxyribonucléique 

ARNm acide ribonucléique messager 

ATP adénosine-5'-diphosphate 

C carbone 

CAT catalase 

CO2 dioxyde de carbone 

Com. communication 

Cu cuivre 

ddl degré de liberté 

DDT dichlorodiphényltrichloroéthane 

ED eau douce 

EM eau de mer 

EqH équivalent-habitant 

EROs espèces réactives de l'oxygène 

ES eau saumâtre 

EU eau(x) usée(s) 

F statistique du test de Fisher 

Fe2+/Fe3+ fer oxydé/réduit 

G6Pase glucose-6-phosphatase 

GPX glutathion peroxydase 

GSSG/GSH glutathion oxydé/réduit 

H+ ion hydrogène 

H2O2 peroxyde d'hydrogène 

ind individu 

MDA malondialdéhyde 

Mn manganèse 

MO matière organique 

mOsm milliosmole 

MS variance 

N azote 

NADH nicotinamine adénine dinucléotide 

NKA Na+/K+-ATPase 

NOEC plus forte concentration testée sans effet observé (No Observed Effect 

Concentration) 

O2 dioxygène 

obs. observation 

OH· radical hydroxyle 

PEPCK phosphoénolpyruvate carboxylase 

pers. personnel(le) 

PO pression osmotique 
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ppt quantité de grammes de sels secs dissous dans un kg d'eau de mer (part 

per thousand) 

ROS voir EROS (reactive oxygen species) 

RR taux respiratoire (respiration rate) 

S soufre 

SIEAM syndicat intercommunal d'eau et d'assainissement de Mayotte 

SMR taux métabolique standard (standard metabolic rate) 

SOD superoxyde dismutase 

TBARS acide thiobarbiturique (Thiobarbituric Acid Reactive Substances) 

Zn zinc 
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Lexique 

Apoptose processus par lequel les cellules déclenchent leur mort 

Bimodal concerne les animaux qui peuvent respirer dans l'air ou dans l'eau 

Biomarqueur caractéristique biologique mesurable liée à un processus normal ou 

non 

Bioturbation remaniement des sols ou de sédiments par des organismes vivants 

Butte monticule de sédiment entourant les racines de palétuviers 

Drain zone d'écoulement des eaux entre les buttes 

Fitness capacité d'un individu à se reproduire 

Hémolymphe liquide circulatoire des arthropodes (rôle analogue au sang) 

Hormétique caractérise des agents toxiques dont l'effet délétère n'est fonction de 

la dose qu'à partir d'une quantité seuil, alors qu'ils ont un effet 

bénéfique avant celui-ci 

Indice de diversité de 

Shannon 

indice permettant de mesurer la diversité spécifique, c’est-à-dire le 

nombre d'espèces et la répartition des individus au sein de ces 

espèces 

Ingénieur (de 

l'écosystème) 

espèce qui modifie directement ou indirectement la disponibilité des 

ressources des autres espèces 

Mégalope (stade) nom donné au dernier stade larvaire ou premier stade post-larvaire 

chez certains décapodes 

Métabolisme basal correspond aux besoins en énergie dit « incompressibles », c’est-à-

dire sans lesquels un organisme ne peut maintenir ses fonctions 

vitales 

Néoglucogénèse formation de glucose à partir des précurseurs non glucidiques tels 

que le pyruvate, le lactate ou encore les acides aminés 

Osmolalité mesure de la concentration d'une solution exprimée en nombre 

d'osmoles par kilogramme de solvant 

Osmolarité mesure de la concentration d'une solution exprimée en nombre 

d'osmoles par litre de solvant 

Osmoles nombre de mole de particules effectivement en solution 

Raphé axe vasculaire de la branchie portant un ensemble de ramification 

Recrutement (larvaire) désigne l'installation de nouveaux individus ayant terminé leur 

stade de vie planctonique 

Taux métabolique 

standard 

voir métabolisme basal 

Zoé (stade) stade larvaire planctonique des crabes caractérisé par une 

locomotion thoracique  
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 Utilisation de la mangrove comme outil de bioremédiation  

Depuis une vingtaine d’années, plusieurs études ont démontré l’efficacité des palétuviers de la 

mangrove comme une solution alternative à l’épuration des eaux usées domestiques et ainsi 

servir d’outil de bioremédiation (Boonsong et al., 2003; Leung et al., 2016; Tam and Wong, 

1996a; Wickramasinghe et al., 2009; Wong et al., 1997; Ye et al., 2001). Ce type de 

phytoremédiation utilise des organismes vivants pour dégrader des contaminants nocifs pour 

l’environnement présents dans des milieux pollués (sols, eaux, …). Cela permet ainsi de 

transformer ces contaminants en composés non toxiques. Ce procédé innovant peut être 

appliqué au niveau des mangroves puisque les palétuviers peuvent absorber un excédent de 

nutriments (Reef et al., 2010) et accumuler des métaux (Analuddin et al., 2017; Birch et al., 

2015; Nguyen et al., 2017; Richter et al., 2016). Ils peuvent aussi immobiliser d’autres polluants 

tels que les hydrocarbures aromatiques polycycliques et les polybromodiphényléthers dans des 

plaques de fer formées sur leurs racines (Farzana et al., 2016; Pi et al., 2017) mais aussi des 

antibiotiques  (Li et al., 2016; Liu et al., 2016).  

L’utilisation de la mangrove comme moyen d’épuration est envisagée dans de nombreux pays 

tels que la Chine, la Thaïlande, l’Inde, la Tanzanie, le Kenya (Jitthaisong et al., 2012; Lee et 

al., 2014; Li et al., 2011; Ouyang and Guo, 2016; Turcios and Papenbrock, 2014; Wong et al., 

1997; Yang et al., 2008). Ouyang et Guo (2018) ont ainsi montré à partir du témoignage de 64 

experts qu’il s’agit du meilleur moyen de traitement des eaux usées domestiques en l’absence 

de stations de traitements. C’est également le cas pour les eaux usées aquacoles (Ouyang and 

Guo, 2016).  

C’est dans ce cadre qu’un projet pilote d’assainissement basé sur les capacités épuratrices de la 

mangrove a été mis en place fin 2006 à Mayotte, île volcanique de 374 km2 (ilots compris) 

située dans le canal du Mozambique dans l’archipel des Comores (Figure 1).  

Ce projet expérimental a permis de suivre et d’analyser les réponses de différents 

compartiments biotiques au niveau de différents étages de la mangrove et donc de faciès de 

végétation. Cependant, si on se focalise sur la question de l’impact des eaux usées sur sa 

macrofaune et plus précisément sur les crabes, à partir des résultats obtenus dans le cadre du 

projet ou issus de la littérature récente issue d’autres zones géographiques, on s’aperçoit que 

les résultats sont contradictoires (Amaral et al., 2009a; Bartolini et al., 2009; Cannicci et al., 

2009; Capdeville et al., 2018; Fusi et al., 2016a; Penha-Lopes et al., 2009b, 2009a; Yu et al., 
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1997). Or, les crabes de mangrove sont connus pour avoir un rôle majeur dans le 

fonctionnement de l’écosystème mangrove. En effet, ces derniers creusent d’importantes 

galeries souterraines, et sont qualifiés d’ingénieurs de l’écosystème du fait de leur activité 

bioturbatrice. La construction de ces structures biogéniques permet l’infiltration des eaux usées 

dans le sédiment, rendant ainsi possible les processus de bioépuration en relation avec les 

palétuviers et conditionnant donc in fine la bioremédiation. 

Dans ce contexte, le travail de doctorat détaillé dans ce manuscrit fait état d’une étude qui se 

focalise sur différentes espèces de crabe de mangrove présentes dans le canal du Mozambique 

au niveau de l’île de Mayotte. Des données fondamentales en écophysiologie de 

l’osmorégulation et métabolique ont été collectées expérimentalement, permettant ensuite 

d’évaluer les réponses écotoxicologiques de ces organismes suite à des expositions à des eaux 

usées domestiques en condition expérimentale et sur le terrain. Il s’agira ainsi d’étudier 

certaines fonctions physiologiques clés de l’homéostasie telles que l’osmorégulation, la balance 

énergétique et le stress oxydatif. 

 

Figure 1 : Localisation 

de l’île de Mayotte 

dans le canal du 

Mozambique, sud-

ouest de l’Océan 

Indien. 
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Comores 
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 Le projet Malamani de bioremédiation par les eaux usées 

1.2.1 Historique du projet 

Aujourd’hui, une grande partie des eaux usées de Mayotte s’écoule librement et sans réel 

traitement préalable dans l’immense lagon qui l’entoure, environnement riche en biodiversité 

et fragile (Thomassin et al., 2011). Mayotte connaît en effet des difficultés pour le traitement 

de ses eaux usées, en particulier les eaux usées domestiques en raison de l’explosion 

démographique (plus forte densité de France avec 685 hab/km2, Figure 2) et des problèmes 

économiques, techniques, fonciers et environnementaux qui en découlent. Ainsi, le problème 

d’assainissement est immense car les systèmes de traitement sont aujourd’hui déficients : 

manque de stations d’épuration, dysfonctionnement des stations existantes, problèmes de 

raccordement des habitations au réseau, etc. (Sturma, 2013). De plus, les méthodes 

conventionnelles de traitement des eaux usées sont particulièrement coûteuses et difficiles à 

mettre en œuvre dans un contexte tropical insulaire, éloigné de la métropole. La sensibilité 

particulière des milieux récepteurs à Mayotte (lagons, sous-sols, rivières) est également une des 

difficultés majeures rencontrée pour la réalisation des systèmes d'assainissement (Gourbesville 

and Thomassin, 2000). La directive européenne sur les eaux résiduaires urbaines de 2005 

impose des obligations de collecte et de traitement des eaux usées à Mayotte suite à sa 

départementalisation en 2011 et à sa qualification de région ultrapériphérique européenne en 

2014. Les échéances de raccordement ont été fixées au 31 décembre 2020 pour les 

agglomérations de plus de 10 000 équivalent-habitant1 (directive 2013/64/UE du 17 décembre 

2013). Ainsi plusieurs stations d’épuration sont en cours de construction ou sont déjà 

opérationnelles dans ces communes (Mamoudzou, Petite Terre, Koungou, Sada, Tsingoni et 

Dembéni). Pour le 31 décembre 2027, c’est également les agglomérations de moins de 10 000 

équivalent-habitant qui devront être raccordées. Il apparait dès lors urgent d’étudier des 

systèmes plus appropriés aux nombreux villages disséminés autour de l’île. 

                                                 
1 Un équivalent-habitant (EqH) est une unité de mesure permettant de quantifier la charge polluante d’eaux usées 

reçue par une station de traitement. Elle prend en compte l’occupation des habitants mais aussi la présence 

d’établissement scolaire, bureaux, camping, etc. et les pondèrent. En France, l’article R2224-6 du Code général 

des collectivités territoriales défini 1 EqH par une charge organique biodégradable ayant une demande 

biologique en oxygène (DBO) en 5 jours de 60 g d’oxygène par jour. La DBO étant la quantité d’oxygène 

nécessaire pour oxyder les matières organiques par voie biologique. 



21 

 

 

Figure 2 : Evolution de la population de Mayotte de 1958 à 2017 (INSEE, 2017). 

 

A Mayotte, la compétence sur l’assainissement est exercée depuis 1998 par le Syndicat 

Intercommunal d’Eau et d’Assainissement de Mayotte (SIEAM) en lieu et place des communes 

de l’Archipel. La première démarche de protection de l’île et de son lagon consiste donc à traiter 

les eaux usées de manière efficace, afin de préserver durablement la qualité des écosystèmes 

dans leur globalité, et particulièrement le lagon et ses récifs coralliens. Parallèlement à 

l’amélioration des stations d’épuration classiques (STEP), le SIEAM étudie depuis plusieurs 

années la mise en place de techniques de traitement des eaux usées domestiques alternatives, 

considérées comme plus adaptées au contexte mahorais : lagunage2, filtres plantés3, 

biodisques4. 

                                                 
2 Le lagunage est un processus d’autoépuration se déroulant spontanément dans les étendues 

d’eau. Il consiste en une série de bassins artificiels ou étangs imperméabilisés dans lesquels 

les eaux usées sont déversées. Les microorganismes y dégradent la matière organique et la 

transforment en éléments minéraux. 
 
3 Les filtres plantés sont des systèmes de traitement des eaux usées utilisant des plantes, du 

substrat et des microorganismes au sein d’une zone humide artificielle.  
 
4 Les biodisques sont des supports à microorganismes épurateurs qui sont partiellement 

immergés dans l’effluent à traiter et animés d’un mouvement de rotation pour assurer 

mélange et l’alternance de métabolisme anaérobie (immersion) et aérobie (émersion).  
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Ainsi, une collaboration entre le SIEAM, le laboratoire Ecolab (CNRS et Université de 

Toulouse) (depuis 2006) et le CUFR de Mayotte (depuis 2014) a été mise en place afin 

d’analyser les capacités épuratrices de la mangrove sur un site pilote de Mayotte. Le site qui a 

été choisi est celui de Malamani situé dans la baie de Chirongui. Il reçoit les eaux usées 

domestiques du village de Malamani depuis 2008, soit environ 250 EqH (Capdeville, 2018). 

Un bassin tampon régule le débit d’émission des effluents vers la mangrove. Les conditions de 

stockage y sont anaérobies et le temps de séjour maximal est de 24h. Une cuve fermée sert 

ensuite à réduire la vitesse du flux entrant et favorise un écoulement laminaire de l’eau au sein 

d’un décanteur-

digesteur. Celui-ci 

permet de réduire de 

50 % les quantités de 

matières en 

suspension (MES). 

Les eaux usées prétraitées sont ensuite stockées dans un bassin tampon avant d’être déversées 

dans la mangrove de manière contrôlée : elles sont ensuite conduites en mangrove une fois par 

24 heures, soit toutes les 2 marées basses afin d’éviter une saturation trop rapide du milieu. 

Elles sont rejetées dans différentes parcelles (10 m3 par parcelle) au moyen de tuyaux perforés, 

par aspersion lente (pendant une heure), afin de favoriser l’infiltration dans le sédiment. La 

dynamique des rejets est programmée sur une année en fonction du régime des marées 

(systèmes de débitmètres, pompes, vannes, tableaux de contrôle). Sur le site, 4 parcelles de 675 

m2 chacune ont été délimitées pour l’expérimentation (Figure 3) : 2 parcelles recevant les eaux 

usées dans 2 faciès distincts de la mangrove, respectivement dominées par les palétuviers 

Ceriops tagal (partie amont de la mangrove) et Rhizophora mucronata (partie centrale), et 2 

parcelles témoins équivalentes. Une cinquième parcelle a été mise en place dans un deuxième 

temps, destinée à recevoir les excédents d’eaux usées importants en saison des pluies, du fait 

de l'imparfaite étanchéité du réseau de collecte des eaux usées. Chaque parcelle reçoit 10 m3 

d’eaux usées par 24 heures, l’excédent étant rejeté dans la 5ème parcelle. En septembre 2015, les 

parcelles de rejets ont été modifiées afin de pouvoir étudier la résilience de l’écosystème 

mangrove (Figure 3). 

Mayotte est le département de France le plus 

densément peuplé après l’île de France, pourtant le 

traitement des eaux usées est encore très inadapté, 

malgré la proximité de l’un des plus beaux lagons au 

monde 
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Figure 3 : Evolution du site de Malamani depuis 2008 : changement des parcelles impactées 

(blanc puis rouge) en septembre 2015 afin d’analyser la résilience de certaines zones 

anciennement impactées (2008 à 2016). Les parcelles témoins sont représentées en jaune. La 

disposition des nouvelles parcelles est perpendiculaire à la pente.  

 

1.2.2 Résultats des études antérieures 

Dans un premier temps, un état initial du milieu a été réalisé de 2006 à 2008 sous la forme d’une 

étude structurale et fonctionnelle de la mangrove de Malamani prenant en compte les quatre 

compartiments indissociables de cet écosystème : végétation, sédiment, eau, faune (crabes).  

Dans les parcelles impactées par les eaux usées, il a été observé (Bouchez et al., 2013; 

Capdeville et al., 2018; Herteman, 2010; Herteman et al., 2011) : 

• une augmentation significative de l’efficacité photosynthétique des palétuviers (mesures 

in situ d’échanges gazeux) ; 

• une augmentation significative de la concentration en pigments chlorophylliens ; 

• une augmentation des surfaces foliaires et de la croissance des rameaux ; 
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• une augmentation de la productivité (mesures en continu des chutes de litières depuis le 

début de l’expérimentation) ; 

• une fermeture progressive de la canopée. 

• une modification des communautés microbiennes  

 

L’ensemble de ces résultats révèle clairement une augmentation de la croissance des 

palétuviers. De plus, les parcelles impactées sont ainsi parfaitement visibles en vue aérienne, 

marquées par une coloration verte foncée (due à l’augmentation de la concentration en pigments 

chlorophylliens) qui se distingue de la couleur verte plus claire de la végétation témoin. Par 

ailleurs, des expérimentations utilisant de l’azote marqué 15N ont permis de démontrer que les 

eaux usées, après infiltration dans le sédiment, sont au moins en partie absorbées par la 

végétation et que l’azote est utilisé par les palétuviers. Dans la configuration actuelle du 

système, on évalue à 50 % le taux de rétention par la végétation de l’azote excédentaire apportée 

par les eaux usées.  

D’autre part, des analyses in situ et en laboratoire, ont démontré que le phosphore excédentaire 

est fixé dans les horizons moyens des sédiments, et ne circule pas dans la nappe. 

1.2.3 Résultats concernant la macrofaune 

Les résultats obtenus d’octobre 2014 à avril 2014 ont montré une diminution de la diversité des 

crabes présents au niveau des parcelles recevant les eaux usées mais aucun effet de ces 

décharges sur la densité en crabe n’a été observé (Capdeville et al., 2018 ; Figure 4). Cela 

suggère que certaines espèces ont pu profiter de la chute en effectif de populations d’autres 

espèces. Les crabes de mangrove sont particulièrement importants, du fait de leur rôle 

d’ingénieur de l’écosystème (voir §2.3), ce qui les rend également important vis-à-vis du 

processus de bioremédiation. En effet, c’est grâce à leurs terriers que les eaux usées vont 

pouvoir s’infiltrer dans le sédiment et ils augmentent considérablement la surface d’échange 

entre le sédiment et les eaux usées, la rendant davantage disponible aux microorganismes et 

aux racines de palétuviers.  
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Figure 4 : Résultats obtenus sur la macrofaune par Capdeville et al. (2018) dans la zone 

à Ceriops témoin (T) et impactée (I). Les espèces sont présentées ci-dessous. 

 

Une modification similaire de la répartition des crabes et une diminution de la richesse 

spécifique ont été observées dans une mangrove australienne également soumise à un gradient 

d'eaux usées traitées (Wear et Tanner, 2007). Des effets indésirables ont également été observés 

sur les crabes de mangrove, tels qu'une diminution de la survie dans un mésocosme de 

mangrove en Tanzanie exposé aux eaux usées (Penha-Lopes et al., 2009a). Cependant, une plus 

grande diversité des crabes Ocypodidae (crabes violonistes) et Sesarmidae (crabes au mode de 

vie terrestre et dont certains sont même arboricoles) a été observée en réponse aux eaux usées 
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dans les mangroves périurbaines du Kenya et du Mozambique (Cannicci et al., 2009) et dans 

une mangrove urbaine en Thaïlande (Wickramasinghe et al., 2009).  

Les crabes de la mangrove de Malamani appartiennent à deux groupes : les Sesarmidae qui se 

nourrissent de feuilles et les Ocypodidae qui sont détritivores. Plus de 10 espèces de crabe ont 

été décrites. Les Sesarmidae sont : Parasesarma guttatum (Milne-Edwards, 1869), 

Neosarmatium smithii (Milne-Edwards, 1853), Neosarmatium meinerti (De Mann, 1887) et 

Parasesarma leptosoma (Hilgendorf, 1869). Les Ocypodidae sont : Tubuca urvillei (Milne 

Edwards, 1852), Cranuca inversa (Hoffmann, 1874), Austruca annulipes (Milne Edwards, 

1837), Paraleptuca chlorophtalamus (Milne Edwards, 1837), Gelasimus vocans (Linnaeus, 

1758) et une autre espèce encore non identifiée. Le groupe des Sesarmidae est largement 

dominant, représentant en moyenne 60,2 ± 4,2 % des individus dans la zone à Ceriops tagal 

non impactée (Figure 5). Cette proportion est significativement plus élevée dans la zone de 

mangrove impactée  avec 89,7 ± 5,8 % de Sesarmidae. La diversité α des crabes, basée sur 

l'indice de diversité de Shannon, a été significativement réduite par la décharge en eaux usées 

(p = 0,0005) (Figure 4). 

La zone témoin est dominée par trois 

espèces principales : P. guttatum (35,3 ± 4,5 

% des individus), N. smithii (23,1 ± 4,4 %) 

et une espèce non identifiée d'Ocypodidae 

(21,6 ± 2,0 %). 

Les décharges en eaux usées ont induit une 

plus forte dominance de P. guttatum dans la 

zone impactée, ses proportions atteignant 

71,5 ± 7,2 % des individus. Cela s'est 

accompagné d'une diminution de presque 

toutes les espèces observées dans la zone 

touchée, et d'une disparition complète de G. 

vocans et P. leptosoma dans la zone 

impactée. Ainsi, 3 espèces seront ciblées 

dans cette thèse : un Sesarmidae 

(Neosarmatium meinerti) et un Ocypodidae (Tubuca urvillei) dont la fréquence diminue, et un 

autre Sesarmidae (P. guttatum) qui est la seule espèce à tirer profit de ce rejet. 

 

Figure 5 : Dominance spécifique des 

Sesarmidae sur les Ocypodidae dans la zone 

à Ceriops témoin (T) et impactée (I). 
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 Objectifs et outils déployés 

L’objectif principal de l’étude est d’évaluer les effets des eaux usées domestiques sur la 

physiologie de différentes espèces de crabe de mangrove à l’échelle individuelle. L’étude 

vise ainsi à acquérir des connaissances fondamentales sur l’écophysiologie de trois espèces 

ingénieures permettant d’évaluer quels sont les biomarqueurs les plus pertinents dans le 

cadre écotoxicologique de notre étude d’impact. 

Trois espèces seront étudiées : une espèce de Sesarmidae (Neosarmatium meinerti) et une 

d’Ocypodidae (Tubuca urvillei) dont les populations sont négativement impactées par le 

rejet (cf ci-dessus) et la seule espèce dont les effectifs augmentent au niveau de la zone de 

rejet : Parasesarma guttatum (Sesarmidae). 

Les biomarqueurs sont des outils importants pour mesurer les effets sublétaux provoqués par 

un stress chez les organismes (Forbes et al., 2006; Monserrat et al., 2007). Ils sont mesurés 

directement au niveau des cellules, tissus ou de l’organisme entier à partir d’individus exposés 

à un stress. Ils peuvent représenter des altérations moléculaires, biochimiques, cellulaire et 

physiologiques (Hugget et al., 1992) mais également comportementales (Monserrat et al., 

2007). Parmi eux, certains sont dits spécifiques, tels que les métalloprotéines vis-à-vis des 

métaux lourd (Wu et al., 2016) tandis que d’autres sont plus globaux tels que le stress oxydatif 

et/ou la réponse antioxydante. Ces biomarqueurs non spécifiques permettent de caractériser des 

zones polluées dans lesquelles un polluant ou un cocktail de polluants est présent (Monserrat et 

al., 2007).  

Les biomarqueurs indiquent un disfonctionnement au niveau cellulaire, d’un organe ou de 

l’organisme entier. Ils peuvent donc fournir un signal précurseur du déclin de la santé et/ou de 

la performance d’un organisme et ainsi avoir des répercussions à plus grande échelle, par 

exemple, au niveau de la population (Figure 6).  

Dans le cadre de cette étude, l’intérêt premier a été d’étudier la santé des individus exposés aux 

eaux usées ainsi que d’évaluer leurs performances physiologiques. C’est donc à ce niveau 

d’intégration de la réponse au stress que se focalise l’étude en prenant aussi en compte le suivi 

de la population mais cette fois-ci avec un indice vis-à-vis de la communauté (étude de la 

densité des terriers de crabe).  
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Il est à noter que peu de biomarqueurs sont actuellement suffisamment bien maitrisés pour 

établir les conséquences d’un stress environnemental (Forbes et al., 2006). Ceci est notamment 

dû aux multiples interactions avec d’autres facteurs environnementaux (ex : paramètres 

abiotiques). Il convient, dès lors, de déployer un ensemble large de biomarqueurs permettant 

ainsi de couvrir le champ d’effets potentiels (Van der Oost et al., 2003).  

Comme les eaux usées domestiques exposent les individus non seulement à de nombreux 

polluants, mais aussi à un stress osmotique (baisse de l’osmolalité du milieu aquatique qui est 

ainsi proche de celle de l’eau douce), l’osmorégulation a donc été une fonction physiologique 

clée ciblée dans notre étude. En effet, celle-ci est effectuée au niveau des branchies qui sont 

également une voie d’entrée majeure pour les polluants. Cela est dû à leur grande surface 

d’échange, la présence d’un épithélium fin et leur spécialisation dans les échanges ioniques. 

L’histopathologie est également un outil efficace pour étudier la santé d’un organisme à 

l’échelle des tissus (Hinton et al., 1992). Les techniques histologiques permettent aussi l’étude 

de l’osmorégulation, notamment en analysant la localisation des principaux transporteurs 

membranaires (ex : NKA), et sont complémentaires aux techniques de biochimie (ex : activités 

enzymatiques). 

Les eaux usées domestiques ayant une composition variable et instable au cours du temps, 

l’analyse du stress oxydatif est particulièrement appropriée dans ces analyses 

écotoxicologiques. En effet, le stress oxydatif n’est pas un marqueur spécifique d’un polluant 

et a été utilisé avec succès dans de nombreuses études de terrain visant à caractériser l’impact 

de cocktails complexes de polluants chez des invertébrés (Monserrat et al., 2007). Ainsi, 

l’’utilisation de la balance redox a déjà été validée dans différentes études afin d’identifier les 

effets de différents types d’eaux usées (Gagné et al., 2006; Joakim Larsson et al., 2002; 

Mcgovarin et al., 2018; Neri-Cruz et al., 2015; Oakes and Van Der Kraak, 2003; Oropesa et al., 

2016; Sturve et al., 2008). De plus, la fonction d’osmorégulation requière une forte demande 

en énergie et donc en ATP, ce qui nécessite la présence de nombreuses mitochondries au niveau 

des sites osmorégulateurs (voir §2.5.3). Or, c’est au niveau de la mitochondrie que sont 

produites majoritairement les espèces réactives de l’oxygène (voir §2.5.4). Ce couplage 

osmorégulation et stress oxydatif permet donc d’établir une analyse plus élargie des 

conséquences des rejets réguliers d’eaux usées domestiques dans la mangrove sur la physiologie 

des crabes présents dans cet écosystème. Enfin, des biomarqueurs énergétiques ont aussi été 

utilisés tels que la respiration branchiale et celle de l’individu entier. Ces données 
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physiologiques sont classiquement utilisées en écotoxicologie, notamment pour l’analyse des 

effets induits par des expositions à des ‘cocktails’ de polluants (Sokolova et al., 2012).  

 

 

Figure 6 : Modèle conceptuel de la 

propagation des effets 

écotoxicologiques à partir des niveaux 

biologiques inférieurs jusqu’à 

l’échelle de l’écosystème et influence 

de leurs effets à l’échelle 

correspondante. Ce diagramme 

permet de cibler les niveaux d’intérêt 

en fonction de l’objectif de protection 

des espèces et de l’environnement. 

Population (pop.), individu (ind.). 

Modifié d’après Baird et al. (2007a). 
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Chapitre 2:  Etat de l’art et méthodologie 
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 Les mangroves 

Les mangroves correspondent à des forêts en milieu côtier principalement dans les régions 

tropicales et subtropicales situées à des latitudes comprises entre 30°N et 30°S. Ces forêts se 

développent dans des zones intertidales entre la mer et la terre, dans des lagunes, estuaires ou 

deltas. Leur distribution semble délimitée par les principaux courants et un isotherme de 20°C 

pour l’eau en hiver (Alongi, 2009). Cet écosystème particulier est composé de différentes 

espèces de palétuviers qui poussent dans des conditions difficiles avec de fortes salinités, des 

températures élevées et dans des zones à fort balancement des marées. 

D’après Giri et al. (2011), la surface totale des mangroves autour du globe est de 137,760 km2 

réparties à travers 118 pays et territoires tropicaux (Figure 7). Cela représente 0,7 % de la 

surface totale occupée par les forêts tropicales. On retrouve les mangroves principalement en 

Asie (42 % de la surface totale), Afrique (20 %), Amérique du Nord et Centrale (15 %), Océanie 

(12 %) et Amérique du Sud (11 %). De plus, 75 % de ces mangroves se concentrent dans 

seulement 15 pays. 

 

 

Figure 7 : Répartition des mangroves au niveau mondial. D’après Giri et al. (2011). 

 

Les palétuviers sont les seuls arbres capables de pousser en milieu salé. Ces arbres ou arbustes 

tropicaux halo-résistants présentent des caractéristiques particulières permettant des stratégies 

de survie adaptées aux fortes contraintes environnementales (sol mou, instable et pauvre en 

oxygène ; submersion temporaire et répétée par l'eau salée lors des marées). Certains 

palétuviers (ex : le palétuvier rouge) ont un système racinaire aérien en forme d'échasses 

(rhizophores) qui leur permet de respirer et d'être ancrés dans le sédiment. Les racines 

imperméables fortement subérisées, agissent comme un mécanisme d'ultra-filtration pour 
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éliminer le sel du milieu. D'autres, comme les palétuviers blancs et gris, possèdent des 

excroissances au niveau de leurs racines (pneumatophores) qui se dressent à la verticale au-

dessus du sol et des eaux pour assurer la respiration de la plante même lorsque ses racines sont 

submergées par les marées. Pour éviter les pertes en eau, les palétuviers peuvent contrôler 

l'ouverture de leurs stomates mais aussi l'orientation de leurs feuilles. L'eau de la végétation 

contient également très peu de sels (90 à 97 % en moins de sel dans la sève que l'eau dans 

laquelle les racines se trouvent). Tout le sel qui rentre dans la plante s'accumule dans les pousses 

et est concentré dans de vieilles feuilles qui servent alors de stockage dans les vacuoles des 

cellules végétales. Les palétuviers blancs (ou gris) peuvent aussi sécréter le sel par 

l'intermédiaire de glandes à sel à la base des feuilles et qui sont ainsi couvertes de cristaux 

blancs de sel. 

 

Ces mangroves sont menacées et sont donc protégées. En effet, chaque année une perte de 1 à 

2 % de la surface globale (perte estimée à 35 % entre 1980 et 2000) occupée par ces forêts est 

observée (Duke et al., 2007). Cette perte de surface et de diversité peut être expliquée par 

différents facteurs, pour la plupart liés à des activités anthropiques. En effet, les zones côtières 

où sont présentes les mangroves, sont soumises à une forte expansion démographique et 

touristique (Alongi, 2008; Giri et al., 2011). Les mangroves sont donc détruites pour laisser 

place à des habitations, des zones d’aquaculture ou d’agriculture (Polidoro et al., 2010). De 

toutes ces menaces, l’aquaculture est considérée comme la plus importante pour les 10-15 

prochaines années, avec une demande en produits de la mer en constante expansion. 

Le changement climatique risque aussi de fortement impacter les zones de répartition des 

mangroves, notamment à cause de l’augmentation de la température et de la montée des eaux. 

Avec la remontée des eaux, les espèces présentes dans les mangroves seraient forcées de rentrer 

plus à l’intérieur des terres, or, la structure et la composition des sols limitent fortement cette 

avancée, la mangrove étant limitée à des zones réduites (Ellison, 2015; Gilman et al., 2008). De 

plus, les zones de mangrove reçoivent, via les eaux de ruissellement, une forte charge organique 

et de nombreux polluants issus d’activités industrielles ou urbaines (Lesirma, 2016; Lovelock 

et al., 2014), ce qui pourrait avoir un impact sur la faune et la flore locale. Au Cameroun, une 

étude a démontré la présence de nombreux composés chimiques (Sterols, DDT) et de métaux 

lourds dans les sédiments de la mangrove à la suite d’une pollution anthropique (Fusi et al., 

2016a). Ces composés semblent impacter négativement les organismes macrobenthiques avec 

une diversité de cette macrofaune du sol qui diminue. Or, les écosystèmes de mangrove offrent 

de nombreux services écosystémiques comme l’absorption de large quantité de nutriments des 
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eaux de ruissellement, ce qui protège d’autres écosystèmes adjacents (récif corallien, lagune 

etc.). Cela a notamment été observé en Floride par MacDonell et al. (2017). Une perte de 

diversité et de surface de ces mangroves limiterait donc les services rendus par cet écosystème. 

2.1.1 Les services écosystémiques des mangroves 

Les mangroves offrent de nombreux services écosystémiques et sont du fait de leur structure, 

considérées comme un puit de carbone. Elles conservent le carbone autochtone et piègent le 

carbone allochtone (Donato et al., 2011). Si les mangroves ne couvrent que 0,5 % des côtes 

mondiales, elles contribuent, cependant, pour 10 à 15 % du stockage de carbone des côtes 

(Alongi, 2014). La plupart de ce carbone est séquestré par la sédimentation de boues riches en 

carbone (Chmura et al., 2003) qui dépend de l’étage intertidal (Alongi et al., 2005) et qui est 

fortement dépendante également des échanges avec l’océan via les cycles de marées (Dittmar 

et al., 2006). Mais cette séquestration est aussi fortement liée aux activités de la macrofaune et 

plus particulièrement des crabes via la bioturbation et l’alimentation (cf. §2.3.1). De plus, les 

mangroves occupent la fonction de nurserie, les juvéniles de nombreuses espèces aquatiques 

trouvant refuge entre les racines des palétuviers (Nagelkerken et al., 2000). La faible profondeur 

et la forte turbidité de ce milieu limite donc la présence de prédateurs et favorise donc les stades 

juvéniles vulnérables dans d’autres milieux. Enfin, la forte présence de matière organique 

apporte une source alimentaire non négligeable pour les juvéniles (Lee, 2008; Nagelkerken et 

al., 2008). La partie aérienne sert d’habitat aux oiseaux et insectes, les racines et le sol pour des 

éponges, crabes, poissons etc. (Nagelkerken et al., 2008). Cette forte abondance en espèces (de 

poissons notamment) rend un service écosystémique direct aux populations humaines habitant 

en bord de mangrove, ces dernières pouvant chasser et pêcher pour obtenir des ressources 

alimentaires. Les mangroves possèdent aussi un rôle de tampon entre la terre et la mer. En effet, 

la présence de végétation permet de diminuer la puissance du vent lors de tempêtes venues de 

la mer (atténuation de 20 % par 100 m de mangrove) selon Mazda et al. (1997) ainsi que 

d’atténuer la force des vagues et la vitesse de montée des eaux. Il a même été démontré que la 

mangrove protège les côtes contre les tsunamis (Alongi, 2008; Dahdouh-Guebas et al., 2005b; 

Danielsen et al., 2005). D’autre part, la mangrove protège également les écosystèmes adjacents 

(herbiers, récifs coralliens) contre l’apport de matière organique (Lee et al., 2014) et de 

l’envasement grâce au maintien de matière au sol (Lee, 2008). Outre l’apport de matière 

organique venant des bassins versants, sa principale source dans la mangrove provient de la 

litière des palétuviers et de leurs racines. En effet, la contribution des détritus des épiphytes, 
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macroalgues et microphytobenthos est généralement faible suite à une production primaire 

restreinte par limitation de la lumière de la canopée (Alongi, 1994) 

La fonction protectrice de la mangrove rend donc un véritable service écosystémique de 

manière indirecte, en protégeant, les zones habitées proches des mangroves d’événements 

météorologique violents. Cela permet d’éviter le fort coût associé à la réhabilitation post 

événement dramatique. Dans de nombreux pays la question se pose sur la valeur réelle de la 

protection offerte par la mangrove (Barbier, 2016). En effet, il pourrait être préférable d’un 

point de vue économique de maintenir la mangrove en bon état, voire de la replanter. Le coût 

des opérations de maintien et de restauration serait en effet plus faible que les dégâts engendrés 

par des tempêtes en zone ou la mangrove a disparu. 

2.1.2 Les mangroves et l’environnement de Mayotte 

Mayotte est constituée de deux îles volcaniques principales : Grande Terre et Petite Terre ainsi 

qu’une trentaine de petits ilots d’origine volcanique ou corallienne, entourées par l’un des plus 

grands lagons du monde (1500 km2) et protégées par une barrière de corail de 157 km de 

circonférence. En plus de sa taille, sa diversité biologique est également remarquable, abritant 

de nombreuses espèces de coraux, poissons, mollusques, mammifères marins (dont le célèbre 

dugong, Ordre des Sirenia) et constitue également une zone de nourricerie pour les tortues 

marines (Chabanet, 2002; Kiszka et al., 2007; Letourneur, 1996; Pusineri and Quillard, 2008; 

Taquet et al., 2006). L’écosystème corallien du lagon de Mayotte étant très sensible aux eaux 

usées (Pastorok and Bilyard, 1985; Wear and Thurber, 2015), il apparait d’autant plus important 

de trouver une solution alternative au rejet des eaux usées dans le lagon. 

Les mangroves de Mayotte couvrent 1,9 % de la surface de l’île (Figure 8), soit 703 ha (Jeanson 

et al., 2014). Elles sont constituées par 7 espèces de palétuviers (Thongo, 2016), qui colonisent 

des zones selon les caractéristiques du sol. Ainsi, du front de mer à l’arrière mangrove, on les 

retrouve selon une succession, qui peut varier entre les mangroves à sol vaseux (fond de baie) 

et celles à fond rocheux (littoral). Ainsi, la mangrove de fond de baie de Malamani, à sol vaseux 

est principalement constituée par une succession de 4 espèces de palétuviers (Herteman, 2010) 

représentée dans la Figure 9 : Avicennia marina, Ceriops tagal, Rhizophora mucronata et 

Sonneratia alba. 
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Figure 8 : Carte de Mayotte avec la localisation des mangroves recensées en 2011. D’après 

Jeanson et al. (2014). 
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Figure 9 : Schéma et photographies représentant la succession des 4 principales espèces de palétuviers de la mangrove de Malamani, d’amont 

vers l’aval : Avicennia marina, Ceriops tagal, Rhizophora mucronata et Sonneratia alba. 
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Comme toutes les mangroves, elle abrite une faune spécifique riche et diversifiée (Nagelkerken 

et al., 2008). Au-dessus de l’eau, les palétuviers abritent de nombreuses espèces d’oiseaux, 

d’insectes, de mammifères, de reptiles et de champignons. Sous l’eau, les racines sont le support 

de nombreux épibiontes (tuniciers, éponges, algues, bivalves) et ses anfractuosités permettent 

le refuge d’espèces mobiles : crustacés (crevettes, crabes) et poissons. Le sédiment quant à lui 

abrite une méiofaune également riche : copépodes, nématodes, turbellariés, etc., mais peu 

d’études fournissent des données sur les communautés de la méiofaune à l’échelle de l’espèce, 

à l’exception des copépodes (Nagelkerken et al., 2008). Mais le sédiment abrite également 

plusieurs espèces de crabe qui y creusent d’importants terriers, agissant ainsi en ingénieurs de 

l’écosystème mangrove (voir ci-dessous). 

 Les crabes de mangrove : diversité et phylogénie 

Les Eubrachyura (les ‘vrais crabes’) constituent l’infra-ordre des crustacés décapodes. En 2014, 

ils comprenaient 38 superfamilles, 104 familles, 1401 genres et 7188 espèces (Schram and 

Castro, 2015) et de nombreuses espèces sont encore régulièrement découvertes. La figure 10 

représente le positionnement phylogénétique à partir de Lifemap (de Vienne, 2016) de ces 

différentes superfamilles au sein des Eubrachyura.  

Position phylogénétique des Eubrachyura : 

 Animalia 

 Arthropoda 

 Crustacea 

 Multicrustacea 

 Malacostraca 

 Eumalacostraca 

 Eucarida 

 Decapoda 

 Pleocyemata  

 Brachyura 

 Eubrachyura 
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Figure 10: Arbre phylogénétique des Eubrachyura d’après Lifemap (de Vienne, 2016) 

 

Ils sont caractérisés par une large carapace protégeant l’entièreté du céphalothorax et un pléon 

réduit replié sous le thorax. A Mayotte, ce sont 42 espèces de crabe qui ont été répertoriées à 

ce jour dont 22 espèces dans les mangroves (Bouchard et al., 2013). Parmi celles-ci, au moins 

14 espèces ont été observées dans la mangrove de Malamani (Bouchard, 2009; Bouchard et al., 

2013; Mercky Yann, 2015; pers. obs.) et qui appartiennent principalement à la famille des 

Sesarmidae (super-famille des Grapsoidea) et des Ocypodidae (super-famille des 

Ocypodoidae) (Tableau 1). 

Raninoida 

Eubrachyura 

Heterotremata 
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Tableau 1 : Espèces de crabe observées dans la mangrove de Malamani 

Grapsoidea 

Gecarcinidae  

Cardisoma carnifex (Herbst, 1796) 

Sesarmidae  

Parasesarma guttatum (A. Milne Edwards, 

1869) 

Parasesarma leptosoma (Hilgendorf, 1869) 

Neosarmatium meinerti (De Man, 1887) 

Neosarmatium smithii (H. Milne Edwards, 

1853) 

Sesarmops impressus (H. Milne Edwards, 

1837) 

Varunidae 

Pseudohelice subquadrata (Dana, 1851) 

 

Portunoidea 

Portunidae 

Scylla serrata (Forsskål, 1775) 

Ocypodoidae 

Ocypodidae 

Tubuca urvillei (H. Milne Edwards, 1852) 

Paraleptuca chlorophtalmus (H. Milne 

Edwards, 1852) 

Austruca annulipes (H. Milne Edwards, 1837) 

Cranuca inversa (Hoffman 1874) 

Gelasimus vocans (Linnaeus, 1758) 

Macrophthalmidae 

Macrophthalmus (Mareotis) depressus 

(Rüppel, 1830) 

 

2.2.1 Les Ocypodidae 

La famille des Ocypodidae (Figure 11) est largement répandue dans le monde entier au niveau 

des zones tropicales (Crane, 1975). Elle a été récemment organisée en 3 sous-familles : 

Gelasiminae, Ocypodinae et Ucidinae (Shih et al., 2016) avec un total de 13 genres comprenant 

131 espèces dont 102 dénommées ‘crabes violonistes’ (Rosenberg, 2014). Cette dernière 

appellation concerne donc un groupe paraphylétique. Ils habitent la zone intertidale sur des 

sédiments meubles, particulièrement à proximité des mangroves et prés-salés et peuvent 
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atteindre de très fortes densités (Skov et al., 2002; Skov and Hartnoll, 2001). De plus, ils sont 

considérés comme espèces ingénieurs de l’écosystème (Kristensen, 2008).  

 

Figure 11 : Arbre 

phylogénétique des 

Ocypodidae. Les cases 

grises ne sont pas des 

crabes violonistes. 

 

2.2.2 Les Sesarmidae 

Cette famille appartient au groupe des Grapsoidea et comprend plus de 250 espèces. Bien que 

largement étudiée aussi bien par l’approche morphologique que moléculaire (Schubart et al., 

2006), la taxonomie de cette famille est encore largement remise en question. Par exemple, le 

genre Perisesarma - Parasesarma vient d’être réorganisé : la plupart des espèces du genre 

Perisesarma est combiné au genre Parasesarma et les « vrais » Perisesarma sont à présent 

dénommés Guinearma (Shahdadi and Schubart, 2018). Il apparaît dès lors difficile de présenter 

un arbre phylogénique clair mais la Figure 12 propose un arbre phylogénique simplifié pour les 

espèces retrouvées dans la mangrove de Malamani. 

Il est à noter que Neosarmatium meinerti a été récemment divisé en 4 espèces distinctes dans 

l’Océan Indien : N. africanum, N. meinerti, N. asiaticum et N. australiense (Ragionieri et al., 

2012, 2010). Cependant, il n’est pas possible de distinguer morphologiquement les spécimens 

présents à Mayotte. Ils peuvent être attribués à N. meinerti ou à N. africanum. Dès lors, les 
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individus collectés sont supposés appartenir à N. meinerti en attendant confirmation via une 

analyse génomique (Bouchard et al., 2013)5. La bibliographie concernant N. meinerti pouvant 

être attribuée à N. asiaticum et N. australiense sera analysée avec précaution. 

 

Figure 12 : Arbre 

phylogénétique simplifié 

des Grapsoidea présents 

dans la mangrove de 

Malamani. 

 Les crabes et leur rôle d’espèce ingénieur de la mangrove 

Une espèce est dite « ingénieure d’un écosystème » si elle modifie directement ou indirectement 

la disponibilité des ressources (qualité, quantité, distribution,…) des autres espèces (Jones et 

al., 1997, 1994). Deux catégories d’espèces ingénieures ont été proposées : 

 Autogènes : modifient leur environnement par leur propre structure (ex : corail) 

 Allogènes : modifient leur environnement en transformant de la matière (vivante ou 

non) d’un état physique à un autre, que ce soit par voie mécanique ou tout autre moyen 

(ex : macrofaune creusant des terriers). 

Pour la deuxième catégorie, il faut noter que l’espèce en question ne doit pas faire partie du flux 

d’énergie et de matière (qui relèvent du réseau trophique), mais impacte ces flux. Par exemple, 

les sardines sont à la base du régime alimentaire de nombreux prédateurs et leur stock a donc 

un rôle majeur dans les écosystèmes hauturiers, mais elles ne sont pas ingénieures car ce rôle 

                                                 
5 Suite à la soutenance de thèse, les résultats de l’analyse génomique des spécimens de Neosarmatium meinerti 

retrouvés à Mayotte ont infirmé cette hypothèse, ceux-ci devant être attribués à Neosarmatium africanum (Lapo 

Ragioneri, com. pers., décembre 2018). Pour plus de clarté dans le manuscrit, le terme de N. meinerti sera 

toutefois maintenu dans cette publication. 
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fait partie intégrante du flux d’énergie au sein du réseau trophique. Une espèce ingénieure n’est 

pas synonyme d’espèce clé de voûte, cette dernière étant définie par son contrôle sur la structure 

des communautés, son absence induisant des changements massifs dans la diversité et le 

fonctionnement de l’écosystème (Paine, 1969). Cependant, ce contrôle implique souvent 

l’action d’espèces ingénieures (Smith III et al., 1991). 

Les Sesarmidae et Ocypodidae sont des ingénieurs de l’écosystème mangrove via leur 

alimentation et leurs activités bioturbatrices qui modifient la structure physique, les cycles 

biogéochimiques du sédiment, ainsi que la composition florale et microbienne, changeant ainsi 

la disponibilité des ressources pour les autres organismes (Andreetta et al., 2014; Cannicci et 

al., 2008; Kristensen, 2008; Lee, 1998). Ce sont donc des ingénieurs allogènes. 

2.3.1 Alimentation 

Le régime alimentaire des crabes va induire des modifications majeures de l’écosystème 

mangrove via la consommation des feuilles (Figure 13) et des propagules d’une part 

(Sesarmidae) et la consommation du microbenthos d’autre part (Ocypodidae), et ce, en lien 

avec la bioturbation. 

2.3.1.1 Consommation des feuilles 

Les Sesarmidae sont les principaux consommateurs de la litière en mangrove (Dahdouh-Guebas 

et al., 1999; Lee, 2008), mais leur influence est très variable selon l’espèce et la localisation 

géographique et/ou au sein même de la mangrove (Cannicci et al., 2008). En moyenne, c’est 70 

à 100 % de la litière qui est ainsi consommée (Lee, 2008, 1998; Micheli et al., 1991), dont une 

grande partie est consommée dans les terriers (Figure 13E), produisant des pelotes fécales 

enrichies en carbone, augmentant ainsi la séquestration du carbone (voir Bioturbation). 

En effet, une même espèce peut avoir différentes préférences alimentaires et sa position dans 

tel ou tel faciès modifie son influence. Dahdouh-Guebas et al (1997) ont montré que le contenu 

stomacal de Neosarmatium meinerti contient plus de 90 % de fragments de feuilles de 

palétuvier, sans préférence d’espèce, le reste étant composé de petits crustacés et insectes. De 

manière générale, les feuilles représentent au moins 85 % des contenus stomacaux des 

Sesarmidae (Dahdouh-Guebas et al., 1999) qu’ils vont ainsi retirer de la surface du sol (voir 

§2.3.2). Parasesarma guttatum, par contre, consomme généralement les feuilles là où elles sont 

tombées (Gillikin and Schubart, 2004) et ne les déplacent qu’occasionnellement jusqu’à son 

abri (cette espèce ne creuse pas de terrier). 
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Figure 13 : Photographies illustrant la récolte et l’enfouissement d’une feuille de palétuvier 

par Neosarmatium meinerti dans son terrier (A-E). 

 

Ainsi, Neosarmatium meinerti n’a pas de préférence alimentaire entre les différentes espèces 

de palétuvier (Dahdouh-Guebas et al., 1997). 

De nombreux auteurs ont pointé un paradoxe dans le régime alimentaire de ces crabes. En effet, 

les feuilles de palétuvier ne pourraient pas combler les besoins nutritionnels à elles seules du 

fait de leur faible palatabilité, de leur richesse en tannin, et surtout de leur manque en 

nutriments, avec un ratio C:N qui excède largement 17 (Skov and Hartnoll, 2002) et qui est 

plutôt proche des 100 (Cannicci et al., 2008; Kristensen et al., 1995). 
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Giddins et al. (1986) ont proposé que les crabes collent les feuilles au sédiment dans leurs 

terriers pour permettre la solubilisation des tannins et augmenter leur comestibilité : c’est 

l’hypothèse du « leaf-ageing ». De plus, l’activité microbienne diminue le ratio C:N pendant la 

décomposition (Cundell et al., 1979). De nombreux éléments ont indirectement étayé cette 

hypothèse : la préférence des crabes pour les feuilles sénescentes, avec moins de tannins ou 

encore, une meilleure croissance avec ces dernières et, bien sûr, la présence de feuilles dans les 

terriers (Camilleri, 1989; Micheli, 1993; Robertson, 1986). Cependant, Skov et Hartnoll (2002) 

ont montré que le ratio C:N des feuilles retrouvées dans les terriers de N. meinerti et P. guttatum 

n’est pas différent de celui des feuilles sénescentes. Ils posèrent alors l’hypothèse que ces crabes 

complètent leurs besoins en azote à partir d’autres sources que les feuilles. Cependant, les 

dernières études contredisent cette hypothèse. Bui et Lee (2014) ont montré via une analyse 

isotopique, qu’ils assimilent bien cette nourriture de mauvaise qualité, soulignant une capacité 

physiologique inédite qui mériterait davantage d’investigations. De même, Harada et Lee 

(2016) ont montré que Neosarmatium trispinosum consomme directement les feuilles dans son 

terrier et que le carbone des palétuviers est dominant dans son alimentation. Cependant, il doit 

s’agir d’une alimentation carencée en azote, le sédiment retrouvé dans le tractus digestif ne 

pouvant pas suffire à ses besoins. Thongtham et Kristensen (2005) avaient déjà montré que le 

carbone issu des feuilles est suffisant pour supporter la croissance des crabes, mais que l’azote 

doit être obtenu à partir d’autres sources, probablement par l’ingestion occasionnelle de tissus 

animaux riches en azote, l’apport par les bactéries et les macroalgues n’étant pas suffisant. Cet 

azote pourrait être stocké sous forme d’urate intracellulaire comme c’est le cas chez certains 

Gecarcinidae (Linton and Greenaway, 1997; Linton et al., 2017). 

De plus, certaines espèces de crabe sont arboricoles et peuvent directement consommer les 

feuilles fraîches dans la canopée (Fratini et al., 2005; Matillano et al., 2018). C’est le cas de 

Parasasarma leptosoma (Cannicci et al., 1996a, 1996b; Vannini and Ruwa, 1994), dont la 

densité peut atteindre jusqu’à 300 crabes par palétuvier rouge (Rhizophora mucronata). Ces 

crabes peuvent alors consommer de 50 à 60 % des feuilles de la canopée. 

2.3.1.2 Consommation des propagules 

Les Sesarmidae consomment également des propagules (Figure 14) avec, comme pour les 

feuilles, des préférences variables selon l’espèce et la localisation (Smith III, 1987). Par 

exemple, Clarke et Kerrigan (2002) ont mesuré des taux allant de 22 à 100 % selon l’espèce de 

palétuvier consommée. Ces choix peuvent être partiellement liés à des différences 

nutritionnelles et à la concentration en tannins, et vont être un facteur important du succès de 
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germination des propagules (Alongi, 2009; Cannicci et al., 2008; Van Nedervelde et al., 2015). 

Les propagules posées horizontalement sur le sédiment sont consommées plus rapidement que 

celles enchâssées dans le sédiment pendant les premières heures, mais après 24 h, 85 % de 

l’ensemble des propagules sont généralement consommées par Neosarmatium meinerti 

(Dahdouh-Guebas et al., 1997). Cependant, ce crabe présente une nette préférence pour les 

propagules immatures et seules les plus matures persistent après plusieurs jours.  

 

Figure 14 : Neosarmatium meinerti 

entrainant une propagule de Ceriops 

tagal dans son terrier. 

 

En conséquence, les crabes de mangrove ont un rôle primordial dans la régénération et la 

distribution des espèces de palétuvier (Cannicci et al., 2008; Lindquist and Carroll, 2004) et est 

encore plus déterminant dans les zones défrichées (Dahdouh-Guebas et al., 1998). Il est 

également intéressant de noter que s’ils constituent un facteur important du succès de 

régénération des palétuviers, la replantation de propagules de mangrove dans les zones 

dégradées permet également de restaurer les communautés de la macrofaune (Gorman and 

Turra, 2016), soulignant une résilience importante de cet écosystème. 

2.3.1.3 Consommation des microorganismes du sédiment 

Les Ocypodidae se nourrissent principalement du biofilm (Figure 15) périphytique6 

(Hootsmans et al., 1993) et de celui présent à la surface du sédiment (Bouillon et al., 2004; 

Crane, 1975). Ils saisissent le sédiment en utilisant leur petite pince et en la plaçant dans la 

cavité buccale au niveau de laquelle les particules sont triées et ingérées (microalgues, 

nématodes, bactéries,….). Le reste est roulé en boules irrégulières qui sont déposées sur la 

surface du sédiment à intervalle régulier (Bouillon et al., 2002; Crane, 1975). La sélection de la 

nourriture se fait par sédimentation des particules lourdes et inorganiques au fond de la cavité 

                                                 
6 Qui vit sur un support végétal 
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buccale alors que la matière organique flotte dans l’eau provenant de la cavité branchiale et est 

ingérée. Celle-ci dépend de l’espèce considérée et des conditions environnementales (Meziane 

et al., 2002).  

 Ce biofilm est responsable 

d’une faible proportion de la 

production primaire (<14 %) 

dans la plupart des mangroves 

due à la limitation de la 

lumière par la canopée 

(Alongi, 2009), mais 

contribue à une fraction 

importante d’apport d’azote 

organique dans la chaine 

alimentaire (C:N ~ 7-10 contre 

100 pour la litière). 

La consommation de ces microorganismes se fait sur quelques millimètres, mais le remodelage 

du sédiment affecte jusqu’à 2 cm de profondeur les éléments sensibles à l’oxydoréduction tels 

que le fer et le souffre (Kristensen and Alongi, 2006). Ainsi, ces 2 premiers centimètres de 

sédiment contiennent beaucoup de formes oxydées (35 à 230 % plus de Fe3+ par exemple) grâce 

à ce turnover continu des crabes violonistes. Ce procédé pourrait même être partiellement dû à 

l’enfoncement des pattes pendant leur déplacement, et se produirait donc également pendant 

les autres activités (maintenance du terrier, reproduction,…). Les crabes violonistes vont ainsi 

structurer la distribution des microorganismes et leurs activités dans le sédiment (Kristensen, 

2008). 

2.3.2 Bioturbation 

La bioturbation dans les environnements aquatiques comprend par définition tous les transports 

de particules, de sédiment et/ou d’eau par des organismes qui, ainsi, modifient directement ou 

indirectement la nature du sédiment (Kristensen et al., 2012). Elle inclut donc la maintenance 

des terriers et leur ventilation éventuelle et va jouer un rôle fondamental dans le fonctionnement 

de l’écosystème. De nombreuses espèces de crabe des mangroves creusent des terriers dans le 

sédiment (Kristensen, 2008). Ridd (1996) estime ainsi que dans chaque km2 de mangrove, un 

 

Figure 15 : Crabes violonistes (T. urvillei) se nourrissant à la 

surface du sédiment. 
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volume de 1000 à 10000 m3 d’eau environ circule dans les terriers à chaque cycle de marée, 

soit 0,3 à 3 % du volume d’eau circulant dans la mangrove. Ces valeurs dépendent de nombreux 

facteurs tels que le volume total des terriers, le nombre et la taille des ouvertures et l’amplitude 

de marée. Cependant, ces chiffres présentent l’avantage de montrer l’importance de ces 

structures dans la circulation de l’eau, permettant d’évacuer le sel excrété au niveau des racines 

de manière plus efficace que par diffusion à travers le sédiment (Alongi, 2009). Cette 

bioturbation va augmenter la couche sédiment-air jusqu’à 400 % et ainsi augmenter 

l’oxygénation du sédiment, avec pour conséquence, de modifier les procédés microbiens et 

géochimiques (Kristensen and Kostka, 2013). La bioturbation des crabes induit, de plus, un 

effet sur la biogéochimie du sédiment en modifiant sa topographie et la distribution des tailles 

de particules, les conditions redox et la matière organique (Mouton and Felder, 1996).  

 

Figure 16 : Représentation schématique des mécanismes par lesquels les crabes de 

mangrove influencent les réactions biogéochimiques. Modifié d’après Kristensen (2008), 

Gutiérrez et Jones (2006) et Herteman (2010). 
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La plupart des crabes de mangrove creusent des terriers, avec des formes et des profondeurs qui 

dépendent de l’espèce, du faciès de végétation et du sédiment. La présence de plusieurs espèces 

bioturbatrices va ainsi augmenter l’hétérogénéité du sédiment en relation avec la complexité 

des structures de leurs terriers (Figure 17). Ces structures servent de refuge contre la prédation 

et des conditions environnementales défavorables ainsi qu’au stockage de nourriture (Giddins 

et al., 1986; Kristensen, 2008). 

 

Figure 17 : Exemple de la 

distribution de l’oxygène 

dans le sédiment avec ou 

sans la présence d’espèces 

bioturbatrices, d’après 

Pischedda et al. (2008). A : 

contrôle sans organismes 

(résolution: 570 x 570 µm), 

B : Cyclope neritea (ne 

construit pas de structure, 

résolution: 610 x 610 µm), 

C et D : Neireis diversicolor 

(résolution: 500 x 500 µm et 

790 x 790 µm), E : Neireis 

virens (résolution: 770 x 770 

µm). 

 

 

Les Sesarmidae peuvent creuser des terriers (Figure 18A2, B2) jusqu’à 2 m de profondeur, et y 

emmener de la matière organique dont ils se nourrissent (feuilles, propagules,…) (Dahdouh-

Guebas et al., 1997; Emmerson and McGwynne, 1992; Sousa and Dangremond, 2011). Ils sont 

ainsi responsables de la consommation ou de l’enfouissement d’une large partie de la litière. 

Cette contribution est très variable et ne peut être généralisée (Cannicci et al., 2008). Par 

exemple, N. africanum consomme de 43 à 100 % de la litière d’Avicennia marina (Emmerson 

and McGwynne, 1992; Olafsson et al., 2002). Ainsi, Robertson et Daniel (1989) ont montré 

que seulement 24 à 25 % de la litière est exportée vers l’océan grâce aux Sesarmidae. Cette 

matière organique, dont la fraction de carbone assimilée (environ 30 à 50 %) est variable mais 

étonnamment faible (Bui and Lee, 2014; Giddins et al., 1986; Harada and Lee, 2016), échappe 

alors à la marée (Lee, 2008) et améliore la rétention du carbone dans le sédiment (Gutiérrez et 

al., 2006; Kristensen et al., 2008). Les Sesarmidae agissent ainsi en broyeurs, et leurs 
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excréments sont enrichis en azote et appauvris en tannins, et contiennent jusqu’à 70 fois plus 

de bactéries que les feuilles sénescentes (Werry and Lee, 2005), ce qui en fait une meilleure 

source de nourriture pour les décomposeurs secondaires tels que les amphipodes (Lee, 1997). 

Les Sesarmidae améliorent ainsi le stockage du carbone dans le sol et devraient être considérés 

comme une composante importante dans la stratégie contre le réchauffement climatique 

(Andreetta et al., 2014).  

 

Figure 18 : Schéma (A) 

et photos de moulages 

(B) de terriers de crabe 

violonistes (1) et de 

Sesarmidae (2). A : 

modifié de Kristensen 

(2008), B de Bartolini et 

al. (2011) et C de 

Herteman (2010). 

 

Tout comme les Sesarmidae, les Ocypodidae creusent des terriers pour se protéger (Figure 18). 

Leur morphologie est cependant plus simple et n’augmente la surface air-sédiment que 

d’environ 1 % (contre 150-380 % pour les Sesarmidae). En revanche, leur abondance est telle 

(10 à 500 par m2 contre 0,2 à 10 par m2 pour les Sesarmidae) que leurs activités bioturbatrices 

sont comparables et considérables (Kristensen, 2008; Skov et al., 2002). 

Ni les Sesarmidae, ni les Ocypodidae ne ventilent leurs terriers. Seuls leurs mouvements de va-

et-vient provoquent un léger flux d’air. Ce transport est même limité pour les Ocypodidae qui 

ferment leurs terriers pendant l’immersion afin de garder de l’air pour respirer et éviter 

l’effondrement du terrier (De la Iglesia et al., 1994). 
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 Eléments d’écologie des crabes de mangrove 

2.4.1 Distribution 

La standardisation des données est difficile, ce qui est entre autre dû à la multitude de protocoles 

utilisés (Skov et al., 2002). Les études montrent une variabilité importante à petite échelle, 

soulignant l’hétérogénéité complexe de l’écosystème mangrove (Hartnoll et al., 2002). A 

grande échelle, Hartnoll et al. (2002) ont montré qu’il n’y a pas de variation en nombre 

d’individus sur un gradient longitudinal, mais que la biomasse totale des crabes augmente du 

nord au sud sur la côte est de l’Afrique, du Kenya à l’Afrique du sud. Ainsi, la biomasse est 

plus importante au niveau de l’équateur et diminue vers le pôle sud, en opposition avec la loi 

de Bergmann7 qui concerne les organismes endothermes. Au sein de ce même gradient, les 

auteurs observèrent également un changement au niveau de la communauté des crabes : les 

Ocypodidae sont dominants au niveau des tropiques, mais cette dominance diminue vers les 

pôles jusqu’à s’inverser en Afrique du sud. Ces différences de communautés impliquent des 

fonctionnements différents de l’écosystème, les deux familles ayant un rôle ingénieur 

légèrement différent (Figure 19).  

A l’échelle d’une mangrove, les crabes de mangrove se distribuent en fonction des différents 

étages de végétation (Berry, 1963; Frusher et al., 1994; Hartnoll, 1975; Hartnoll et al., 2002; 

Macnae and Lalk, 1962; Sasekumar, 1974). Ainsi, les Grapsidae occupent davantage le haut de 

mangrove (faciès Avicennia et Ceriops) et les Ocypodidae la partie médiane (faciès Ceriops et 

Rhizophora) (Hartnoll et al., 2002). De nombreux facteurs environnementaux ont été étudiés 

pour justifier cette distribution : la disponibilité de la nourriture, les caractéristiques du 

sédiment, la disponibilité de l’eau interstitielle, la densité de la canopée, la hauteur de marée, 

les monticules de sédiments, la pénétrabilité du sol, ainsi que la température de la surface du 

sol (Nobbs and Blamires, 2016, 2015; Salgado-Kent and McGuinness, 2010). La granulométrie 

du sédiment est généralement considérée comme le facteur clé de la distribution des différentes 

espèces. Cependant, ce facteur à lui seul n’est pas suffisant pour expliquer la distribution. Par 

exemple, N. meinerti est uniquement présent sous la canopée, malgré sa préférence pour un 

substrat dur et sec (Micheli et al., 1991) alors que la préférence des Ocypodidae pour les zones 

                                                 
7 La règle de Bergmann est un concept en zoologie, qui prédit que les animaux endothermes auront tendance à 

avoir une masse corporelle plus importante dans les climats froids que ceux provenant d’une région chaude 
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ensoleillées et bien drainées (sèche à marée basse) est bien connue (Hartnoll, 1975; Koch et al., 

2005; Litulo, 2005; Takeda et al., 1996). A Malamani, cette zonation sur un gradient est bien 

observable (Figure 20), tout comme la préférence des Ocypodidae pour les zones ensoleillées. 

 

 

Figure 19 : Synthèse des différents rôles ingénieurs des Sesarmidae et Ocypodidae. MO 

(matière organique). 
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Figure 20 : Distribution des différentes espèces de crabe dans la mangrove de Malamani. D’après Hartnoll (1975) et les 

données de Bouchard et al. (2013), Herteman (2010) et des observations personnelles. 
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2.4.2 Prédateurs 

Les prédateurs des crabes de mangrove sont principalement les poissons à marée haute (Wilson, 

1989) et les oiseaux à marée basse (Boshe, 1982). Ainsi, Sheaves et Molony (2000) ont 

confirmé que plusieurs espèces telles que le mérou Malabar Epinephelus malabaricus se 

nourrissent intensément de Sesarmidae adultes. Les larves et les juvéniles sont soumis à 

davantage de prédation, par les poissons également mais aussi les crabes adultes. Il existe ainsi 

une forte prédation intraspécifique (cannibalisme) et interspécifique (Kneib et al., 1999; 

Morgan, 1992; Ventura et al., 2008). 

2.4.3 Comportement 

Les crabes bioturbateurs vont partager leur temps entre l’alimentation, la reproduction et 

l’entretien du terrier (Nordhaus et al., 2009). Lorsqu’ils sont menacés, ils se réfugient 

rapidement au sein de leur terrier (Berti et al., 2008; Cannicci et al., 1999; Crane, 1975; Warren, 

1990) et en ressortent après une durée variable selon l’espèce et les conditions 

environnementales (humidité,…). Quant à P. guttatum qui ne creuse pas de terrier, il fuit à vive 

allure dans 83 % des cas lorsqu’il est menacé et ré-émerge des crevasses dans lesquelles il se 

réfugie après environ deux minutes (Gillikin and Schubart, 2004; Hartnoll, 1975). 

Les Ocypodidae bouchent l’entrée de leur terrier avant l’immersion par la marée montante 

(Crane, 1975; De la Iglesia et al., 1994; Fusi et al., 2015; Knopf, 1966), comme c’est le cas pour 

T. urvillei (Figure 21). Plusieurs raisons ont été avancées : la principale est qu’ils éviteraient 

l’immersion afin de garder de l’air pour respirer et éviter l’effondrement du terrier (De la Iglesia 

et al., 1994). En effet, ils rebouchent leur terrier systématiquement à marée haute en piégeant 

un bulle d’air dans leur terrier. Lors d’une expérience en mésocosme dans laquelle le cycle des 

marées a été modifié (12h :12h), Austruca annulipes et Cranuca inversa se sont rapidement 

adaptés et ont bouché leur terrier en rythme avec le cycle des marées (De la Iglesia et al., 1994). 

Certaines espèces de crabe violoniste telles que Heloecius cordiformis bouchent également 

leurs terriers la nuit pour se protéger des prédateurs (Warren, 1990; Warren and Underwood, 

1986). Ce comportement a également un rôle majeur au moment de la reproduction. Si des 

observations de copulations en surface existent pour quelques espèces, il semble qu’en règle 

générale la femelle choisisse le mâle et s’installe dans son terrier, avant que ce dernier le 

rebouche et féconde la femelle sous le sol (Christy and Salmon, 1984) ; 
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Figure 21 : Photographie d’un terrier de T. urvillei ouvert (A) et fermé (B) 

 

Une autre particularité des Ocypodidae est l’utilisation de sa pince qui est surdimensionnée. En 

effet, il est aisé d’observer la forte dissymétrie entre ses deux pinces, l’une d’elle étant 

démesurée par rapport à l’autre. Cette pince est un organe sexuel qui a un rôle lors de la parade 

nuptiale pour séduire la femelle, qu’il agite frénétiquement pour former des cercles (Allen and 

Levinton, 2014; Christy and Salmon, 

1984; Yamaguchi, 2001) mais 

également dans d’importants 

combats (Figure 22) qui ont lieu pour 

la défense de leur territoire (Hyatt 

and Salmon, 1978; Wada, 1993). 

Cette agressivité est telle que le 

transport de ces crabes doit se faire 

dans des boites individuelles pour 

éviter tout risque de lésion, voire de 

mortalité. 

 

2.4.4 Reproduction et développement 

Les crabes de mangrove ont tous un cycle assez semblable et sont toujours inféodés au milieu 

marin par leur développement larvaire pélagique. Ils libèrent leurs larves pendant la nuit 

(Papadopoulos et al., 2002) lors des grandes marées avec un cycle d’approximativement 14 

jours (Emmerson, 1994; Skov et al., 2005) afin qu’elles soient transportées vers les eaux 

océaniques qui assureront leur dispersion. Ils se reproduisent ainsi toute l’année, mais avec des 

pics pendant l’été (Emmerson, 1994). Au cours de leur vie océanique, les larves vont se 

 

Figure 22 : Combat entre deux crabes violonistes (T. 

urvillei). 

A B 
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développer et passer par un nombre de stades zoé déterminé (2 à 5 selon l’espèce) ayant chacun 

une capacité différente de migration verticale dans la colonne d’eau.  

 

Figure 23 : Représentation du cycle de vie général des crabes de mangrove. 

Modifié d’après Peer et al. (2015). 

 

Par exemple, le développement larvaire de N. meinerti (Figure 24) comprend 5 stades zoé et 

dure environ 25 jours. (Pereyra Lago, 1989). Ces migrations verticales vont permettre aux 

larves de suivre différents courants, de maintenir une certaine capacité à se guider dans les eaux 

océaniques (Queiroga and Blanton, 2005) et ainsi permettre de coloniser un habitat adéquat lors 

de leur dernier stade larvaire : le stade mégalope. 

Lors de ce recrutement larvaire, les larves migrent vers la mangrove probablement guidée par 

des indices chimiques et physiques tels que la salinité (Brodie et al., 2005; Islam et al., 2002) 

et s’aident à nouveau des mouvements de marée (Tankersley and Forward, 1994). Dans la 

mangrove, les mégalopes flottent en surface pendant la marée haute et s’accrochent au sédiment 

avant la marée basse pour éviter de retourner vers l’océan. Elles se métamorphosent en juvénile 

lorsque 2 stimuli sont rassemblés : présence de sédiment et d’adultes (O’Connor, 1991). La 

localisation exacte du lieu de recrutement est toutefois flexible car leur stade adulte est mobile 

(O’Connor, 1993). Ils grandiront alors jusqu’à atteindre la maturité après plusieurs cycles de 

mues et le cycle pourra recommencer. 
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Figure 24 : Stades zoé de Neosarmatium 

meinerti. A, B, C, D, E : 1ère, 2ème, 3ème, 

4ème et 5ème stade zoé. Barre d’échelle : 

0,2 mm. D’après Lago (1989). 

 

Le crabe N. meinerti, qui habite la plus haute partie de la mangrove a une spécificité au niveau 

du recrutement des juvéniles : 

ceux-ci creusent leur terrier 

dans le terrier d’un adulte 

(Figure 25), et bénéficient ainsi 

d’un refuge dans une zone qui 

n’est pas souvent inondée par 

la marée et où le sédiment peut 

être très solide (Emmerson, 

2001). Ils bénéficient ainsi des 

feuilles stockées par les 

adultes, et d’un abri face à la 

prédation interspécifique par 

les adultes (Kneib et al., 1999). 

 

 

Figure 25 : Moulage d’un terrier de N. meinerti juvénile au sein 

d’une galerie adulte, modifié d’après Emmerson (2001). 
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 Notions de physiologie des crabes de mangrove 

2.5.1 Respiration 

Tous les organismes aérobies ont besoin d’un accès à l’oxygène et doivent le transporter du 

milieu extérieur vers toutes leurs cellules tout en évacuant le dioxyde de carbone produit (Figure 

26). Ces flux de gaz suivent par diffusion les gradients de pression partielle successifs de ces 

gaz chez les organismes les plus simples (par exemple unicellulaires) et/ou plus complexes (les 

organismes pluricellulaires). Ces derniers peuvent, par exemple, utiliser un système circulatoire 

et des pigments respiratoires qui fixent l’O2 au niveau d’organes spécialisés dans les échanges 

gazeux : les branchies et les poumons. Ces organes disposent d’un épithélium fin permettant 

d’optimiser les échanges gazeux. L’efficacité de ces échanges dépend de plusieurs facteurs tels 

que la nature et l’épaisseur de l’épithélium, le débit d’eau (d’air) ventilé, les pressions partielles 

de part et d’autre de l’épithélium, le débit du système circulatoire et la capacitance du liquide 

interne (sang, hémolymphe,…). La capacitance varie selon la solubilité des gaz et de la présence 

de pigments respiratoires (Maina, 1998). Ces échanges peuvent être quantifiés par différentes 

équations dont la complexité dépend de l’espèce étudiée (Piiper, 1982). 

 

Figure 26 : 

Représentation 

schématique des 

principales étapes 

de la respiration. 

La barre grise 

représente 

l’épithélium 

respiratoire. 

 

Pour maintenir la pression partielle en O2 dans ses fluides en cas de diminution de la 

concentration extérieure ou en cas d’augmentation de la consommation des cellules (due à un 

stress par exemple), les animaux peuvent augmenter la ventilation de leurs organes 

respiratoires. Ainsi, des chémorécepteurs sensibles à l’oxygène ont été mis en évidence y 

compris chez les crustacés (Forgue et al., 1992; Massabuau et al., 1980; Taylor, 1982). En cas 
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de stress, la tolérance des organismes peut être prédite en utilisant des biomarqueurs 

énergétiques (Sokolova et al., 2012). 

 

Figure 27 : Représentation de la cavité branchiale d’un décapode brachioure (A) et des 

principales structures branchiales (B) en coupe transversale (au-dessus) et en vue latérale (en 

dessous). (at) arthrobranchie, (pd) podobranchie, (e) épipodite, (dt) dendrobranchie, (tb) 

trichobranchie, (pb) phyllobranchie. Modifié d’après McLaughlin (1983). 

 

Chez les crustacés, les différents types de branchies sont classées en fonction de leur degré 

d'amplification de surface et de leurs structures (Charmantier et al., 2009; Freire et al., 2008). 

Ainsi, on trouve : 

- les phyllobranchies (lamelles plates, larges comme des feuilles et disposées en deux rangées) 

se retrouvent chez les crustacés brachyoures, les caridés et quelques anomoures,  

- les trichobranchies (filaments branchiaux de forme tubulaire composé d'un axe central avec 

de nombreux filaments latéraux) sont présentent chez les écrevisses et les langoustes,  

- les branchies de type dendrobranchies (lamelles ressemblant à des feuilles et divisées en fins 

filaments ramifiés) caractérisent les crevettes pénéides et les sergestoïdes (Freire et al., 2008). 

Les branchies sont identifiées également en fonction de leur positionnement (Figure 28). Ainsi, 

les podobranchies sont attachées aux coxopodites et peuvent être liées aux seconds maxillipèdes 

(Macrobrachium, Pénéides), les arthrobranchies sont attachées à la membrane articulaire qui 

relient les appendices au thorax et, enfin, les pleurobranchies sont attachées aux pleurites (paroi 

latérale du thorax).  

Chez les crabes de mangrove, le nombre de branchies (phyllobranchies) peut varier selon 

l’espèce. Elles sont constituées par des podobranchies, arthrobranchies et pleurobranchies  

at 

pd 

e 

A 
B 

db tb pb 
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De plus, les caractéristiques de la zone intertidale 

ont imposé à la plupart des crabes de mangrove 

une respiration bimodale : ces animaux vivent à 

la fois dans l’eau et dans l’air. L’évolution de la 

respiration aérienne est un modèle pour 

comprendre les changements dans la structure et 

la fonction de l’organe respiratoire qui est l’un 

des organes majeurs des animaux. Le point 

culminant de ce processus étant l’émancipation 

des animaux terrestres. Cette évolution vers la 

respiration aérienne a été mise en place dans les 

milieux intertidaux du fait de l’importante 

dynamique des contraintes environnementales, 

dont principalement les épisodes anoxiques et les 

variations de températures. 

2.5.2 Respiration bimodale 

Plusieurs stratégies évolutives se sont développées chez les organismes bimodaux : certains 

vivent les premiers stades de leur développement dans l’eau avant de vivre dans l’air à l’âge 

adulte, alors que d’autres passent leur vie entière dans les deux milieux (Maina, 1998). Ces 

derniers ne descendent pas forcément du même ancêtre commun, certains respirent toujours 

avec des branchies alors que d’autres disposent d’un poumon développé. En effet, certains 

crabes capables de respirer dans l'air diffèrent des crabes aquatiques marins avec des 

modifications respiratoires bien développées qui sont essentielles pour l'adaptation terrestre 

(Morris, 2002). A l’échelle des branchies, les évolutions morphologiques résultent d’un 

compromis physiologique entre les échanges gazeux et la régulation des ions. Ainsi, les crabes 

à respiration aérienne ont un nombre réduit de branchies et de faible superficie permettant de 

limiter la perte en eau et l’effondrement des lamelles (Takeda et al., 1996; Taylor and Taylor, 

1992). La présence d’organe respiratoire de type poumon est également une modification 

induite importante. Cette structure diffère selon les espèces, mais sa fonction est d'améliorer les 

échanges gazeux en milieu aérien (Maina, 1998; Maina and West, 2005; Taylor and Taylor, 

1992) et de compenser la diminution des zones respiratoires des branchies. Cela implique 

également une plasticité physiologique pour la régulation des ions par les branchies. Les crabes 

devront ainsi adapter cette régulation avec des durées d’immersion et d’émersion variables 

 

Figure 28 : Vue transversale au niveau 

de la cavité branchiale d’un crabe. 
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(Farrelly and Greenaway, 2005, 1994; Greenaway, 1984; Innes and Taylor, 1986; Santos et al., 

1987). Ce poumon se situe principalement dans la cavité branchiale, est issu d’une adaptation 

morphologique du branchiostégite et/ou possède une origine cutanée. De plus, certains crabes 

de la famille des Dotillidae (super-famille des Ocypododiae) vivant dans des terriers sur les 

plages sableuses et respirant dans l’air (y compris pendant la marée haute en piégeant une bulle 

d’air dans le terrier) ont développé un poumon au niveau de leurs péréiopodes (Maitland, 1986). 

Ainsi, les Grapsidae et Gecarcinidae qui sont adaptés à la vie terrestre, disposent d’un poumon 

souple et très vascularisé au niveau du revêtement de leur chambre branchiale et dont la 

complexité varie selon les espèces (Figure 29). La membrane respiratoire et sa cuticule sont 

extrêmement fines (200-350 nm), et les vaisseaux sanguins sont formés à partir de cellules du 

tissu conjonctif, de fibres de collagènes et d’une lame basale. Ces vaisseaux perdent leur tissu 

connectif au niveau de la membrane respiratoire, formant de fines lacunes juste sous 

l’épithélium respiratoire. C’est au niveau de ces lacunes qu’auront lieu les échanges gazeux. 

Ces structures sont entourées de cellules spécialisées qui peuvent porter de nombreuses 

microvillosités sur leur surface apicale, ou au contraire être très lisses. Les vaisseaux 

s’organisent en veine pulmonaire qui est directement reliée au sinus péricardiaque (Figure 30). 

Chez certaines espèces, les vaisseaux peuvent s’organiser en plusieurs systèmes portes8 qui 

permettent d’augmenter la surface d’échange et donc l’efficacité du poumon pour la respiration 

aérienne (Farrelly and Greenaway, 1994). 

                                                 
8 Partie de système circulatoire qui relie deux réseaux capillaires de même type (veineux/veineux ou 

artériel/artériel.  
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Figure 29 : Représentation schématique des différentes adaptations à la respiration aérienne 

chez les crabes à poumons lisses (A), à poumon évaginé (B) et invaginé (C). La première 

ligne représente une coupe transversale à travers la cavité branchiale et la deuxième la 

circulation de l’hémolymphe depuis le vaisseau afférent (a) puis dans les lacunes et ensuite 

le vaisseau efférent (e). Lumière du poumon (L), Membrane accessoire vascularisée (m), le 

point noir de C’ représente un sac aérien. D’après Farrelly et Greenaway (1993).  

 

 

Figure 30 : Schéma de la circulation de l’hémolymphe chez un crabe bimodal modifié d’après 

Taylor et Greenaway (1984) 
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Les différentes adaptations sont très variées et des groupes très proches peuvent montrer de 

grandes différences. Par exemple, le crabe violoniste Gelasimus vocans (Ocypodidae, super-

famille des Ocypodoidae) posséde un branchiostégite transformé en poumon lisse (Figure 32) 

(Paoli et al., 2015) alors que le crabe de plage Mictyris longicarpus (Mictyridae, super-famille 

des Ocypodoidae) a développé un poumon relativement complexe (Figure 32) pour respirer en 

milieu aérien (Farrelly and Greenaway, 1987, 1992a). 

 

Figure 31 : Reconstruction 3D du poumon 

branchiostégite de Gelasimus vocans en vue 

dorsale. Les sinus efférents sont en jaune et les 

afférents en blanc. D’après Paoli et al. (2015). 

 

Il est intéressant de noter que toutes les larves de décapodes disposent d’un branchiostégite 

vascularisé qui ramène l’hémolymphe directement au cœur, les branchies se développant 

secondairement. La complexité du poumon n’est pas directement liée au degré de 

terrestrialisation des crabes. En effet, d'autres espèces beaucoup plus terrestres que Mictyris 

longicarpus ont des poumons relativement simples. Cette complexité pourrait être liée à la taille 

du corps et au style de vie particulier adopté par M. longicarpus qui est petit et globulaire. A 

noter également que la structure du poumon de M. longicarpus montre quelques similitudes 

avec celle d’Ocypode cordimanus (le crabe fantôme commun). 
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Figure 32 : Représentation des adaptations à la respiration bimodale chez Mictyris 

longicarpus. (A) Schéma d’une section verticale de la chambre branchiale montrant sa 

division en 2 parties par la membrane épibranchiale. Le branchiostégite (vu du côté du lumen, 

B) est un faux poumon vascularisé (schéma, D) dont le sinus sous la carapace comprend de 

nombreux sacs aériens (C). La membrane épibranchiale (E) est également un faux poumon 

vascularisé (schéma, G) dont les cellules épithéliales (F) forment des jonctions avec les 

cellules du tissu conjonctif formant la structure permettant les échanges gazeux (F). Photo 

C : sac aérien (A), cuticule externe (C), cellule pilier (P), sinus sous-cutané (Sc). Schéma D : 

épipodite (E), veine pulmonaire (PV), vaisseaux afférent verticaux (1 et 2), vaisseau afférent 

dorsal (3), encoche dorsale (DN). Photo E : partie postérieure du système afférent (P), partie 

de vaisseau afférent (A). Photo F : cellule de l’épiderme (E), cellule du tissu conjonctif (CT), 

hémocoele (H). Schéma G : vaisseau afférent dorsal (DAV), vaisseau afférent médian 

(MAV). D’après Farrelly et Greenaway (1987).  

 

L'émergence de nouveaux modes respiratoires pour augmenter les capacités d’oxygénation 

permet une amélioration de la tolérance thermique et une meilleure efficacité vis-à-vis de la 

distribution en oxygène pour les tissus (Fusi et al., 2015). Ainsi, l’optimisation de la tolérance 

à la chaleur est considérée comme une cause immédiate de l'évolution récurrente et 

indépendante des espèces respirant l'air à partir d’ancêtres respirant dans l'eau (Figure 33). 
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Figure 33 : Concept de la relation entre le métabolisme aérobie et la température chez les 

organismes bimodaux : constant dans l’air (ligne bleue) mais croissant dans l’eau (orange). 

Tc : température critique. D’après Fusi et al. (2016b). 

 

Le compromis entre respiration aérienne et aquatique peut mener certains crabes à ne plus 

pouvoir respirer dans l’eau. Par exemple, Fusi et al. (2015) ont montré que T. urvillei montre 

une plus grande différence entre ses pO2 artérielle et veineuse lors de la respiration aérienne 

qu’aquatique, démontrant l’efficacité des échanges gazeux aériens dans la cavité branchiale qui 

sert de vrai poumon (Farrelly and Greenaway, 1992a, 1992b). Cette espèce entre en profonde 

hypoxie lorsqu’elle est maintenue immergée, ce qui démontre l’inefficacité de sa respiration 

aquatique (Fusi et al., 2015). Sa capacité à vivre dans la zone intertidale est néanmoins rendue 

possible grâce à son comportement qui lui permet de piéger une bulle d’air dans son terrier à 

marée haute (voir 2.4.3). 

2.5.3 L’osmorégulation 

2.5.3.1 Principes 

La tolérance aux changements de salinité dans l'environnement aquatique varie selon les 

espèces de crustacés et tous les types de stratégies d'osmorégulation sont retrouvés chez les 

crustacés (Figure 34). Ainsi, les espèces euryhalines peuvent tolérer de grandes variations de 

salinité, tandis que d'autres sont intolérantes aux changements de salinité et sont dites 

sténohalines. Certains crustacés sont donc des osmoconformeurs sténohalins (espèces marines 
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uniquement), ils ne régulent donc pas leur osmolalité hémolymphatique et ne tolèrent qu’une 

gamme réduite de salinité. D'autres espèces sont qualifiées de régulateurs sténohalins9 ou 

euryhalins10 (certaines espèces marines et toutes les espèces d'eau douce). Ainsi, une espèce 

vivant dans un environnement très stable sans fluctuation de salinité (ex : écrevisses en eau 

douce) ne subit aucun changement de salinité dans la nature mais il a été démontré qu’elles 

peuvent tolérer des changements de salinité (jusqu'à 50 % d'eau de mer) dans des conditions 

expérimentales. Les crevettes d'eau douce du genre Macrobrachium, comme les écrevisses, 

maintiennent des osmolalités hémolymphatiques très élevées dans l'eau douce et tolèrent toute 

une gamme de salinités. 

 

Figure 34 : Courbes d’osmorégulation : évolution de l’osmolalité de l’hémolymphe en 

fonction de l’osmolalité du milieu environnant. Les organismes peuvent être 

osmoconformeurs (1), hyper-iso-osmorégurégulateurs (2), hyper-iso-osmorégulateurs en eau 

douce (2’) ou hyper-hypo-osmorégulateurs (3). Iso : ligne d’isosmoticité. D’après Lignot et 

Charmantier (2015). L’intersection entre la courbe d’osmorégulation et la ligne 

d’isosmoticité est appelé point isosmotique. 

 

                                                 
9 Espèces qui ont une tolérance étroite aux variations de salinité. 
10 Espèces capables de supporter de grandes variations de la salinité. 
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Ce sont donc des colonisateurs récents de l'habitat d'eau douce, si on les compare avec les autres 

crustacés d’eau douce qui s’y sont adaptés depuis plus longtemps et qui présentent des 

osmolalités hémolymphatiques plus faibles (Ordiano et al., 2005). Chez les osmoconformeurs, 

le liquide intracellulaire est isosmotique avec le liquide extracellulaire. Ceci restreint la 

répartition des individus aux milieux aquatiques ne présentant pas de variations dans leur 

composition ionique. Bien que le volume cellulaire (équilibre hydrique) soit facilement 

maintenu dans cette situation, l'homéostasie ionique intracellulaire nécessite toujours des 

ajustements fins réalisés par des effecteurs osmotiques intracellulaires (ex : synthèse de novo et 

dégradation des acides aminés libres et des composés phosphoriques) afin de conserver des 

gradients osmotiques les plus faibles possibles à la surface de la membrane cellulaire (Coelho 

de Faria et al., 2011; Florkin, 1960; Lang et al., 1998; Pequeux, 1995; Schoffeniels and Gilles, 

1970; Wehner et al., 2003). Ce type de régulation est relativement lent et donc inefficace lorsque 

des changements rapides de salinité se produisent. Cela peut être considéré comme un trait 

ancestral (Anger, 2001). Chez certains crustacés euryhalins, la concentration intracellulaire de 

ces acides aminés libres peut être 10 fois plus élevée que celle observée chez les mammifères 

(Gilles and Delpire, 1997). L'osmoconformité est généralement le résultat d'une perméabilité 

élevée pour les ions monovalents et l'eau du tégument (cuticule et épithélium sous-jacent) 

induisant ainsi un influx ou un écoulement passif total d'ions et d'eau et un manque de sélectivité 

ionique. Certaines espèces peuvent inversement passer d'osmoconformeur à osmorégulateur en 

fonction de la salinité du milieu environnant et du moment de l'exposition.  

Les crustacés osmorégulateurs maintiennent leur osmolalité hémolymphatique avec des 

variations réduites quelle que soit la salinité du milieu environnant. Cette régulation 

extracellulaire anisosmotique11 est basée sur plusieurs mécanismes impliquant diverses 

propriétés de perméabilité et de transport des solutés dans différents épithéliums transportant 

des ions. Ces épithéliums se retrouvent selon les espèces au niveau des branchies, des 

épipodites, du branchiostégite ou insérés au niveau d’autres organes externes à la cavité 

branchiale comme par exemple chez les copépodes (Lignot and Charmantier, 2015). Ainsi, en 

eau de mer diluée, ces crustacés osmorégulateurs maintiennent la concentration en solutés de 

leur hémolymphe à un niveau plus élevé que celui de leur environnement (hyper-

osmorégulateurs). Ils minimisent ainsi l'afflux d'eau osmotique et la perte de sel par diffusion à 

travers les surfaces corporelles en réduisant la consommation d'eau, la perméabilité épithéliale 

ou la production d'urine. Certains de ces crustacés hyper-osmorégulent lorsqu'ils sont exposés 

                                                 
11 Relatif à un équilibre osmotique avec des concentrations interne et externe différentes 
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à un environnement dilué, mais restent isosmotiques lorsqu'ils sont confrontés à des milieux 

fortement concentrés (hyper-iso-régulateurs «faibles» et «forts») (Cieluch et al., 2005; Péqueux 

and Gilles, 1978). Ils sont capables de maintenir leurs fluides extracellulaires hyper-osmotiques 

même en eau douce (ex : Pseudothelphusa jouyi, Metapaulias depressus, Eriocheir sinensis ou 

encore les écrevisses qui peuvent maintenir leur osmolalité de l'hémolymphe 3 à 400 fois plus 

élevée que leur environnement grâce à une grande capacité d'absorption des solutés dans les 

branchies et un faible coefficient de perméabilité du tégument). Les hyper-osmorégulateurs 

faibles comme le homard européen Homarus gammarus (Charmantier et al., 1984) sont 

également capables de faire face à un environnement hypo-osmotique mais seulement pendant 

un temps limité et ne sont pas capables de migrer vers l'eau douce (Felder, 1978). Enfin, les 

hyper-hypo-osmorégulateurs ont la capacité de maintenir leur fluide extracellulaire presque 

constant dans une large gamme de salinité allant de l'eau de mer concentrée (> 35 ppt) à l'eau 

douce (ex : Armases roberti, A. ricordi, A. miersii) (Schubart and Diesel, 1998). Les crabes 

terrestres sont également de très bons osmorégulateurs et peuvent faire face à la dessiccation. 

A leur retour en mer (par exemple pour la reproduction), ces animaux restent hypo-osmotiques 

par rapport à l'environnement marin.  

Ces différentes stratégies d'osmorégulation nécessitent des mécanismes complexes impliquant 

différents organes avec une absorption active ou excrétion active d'ions, le transport d'eau et la 

régulation de la concentration en acides aminés intracellulaires. L'eau n'est pas transportée 

activement et peut passer directement par osmose à travers les membranes cellulaires suivant 

le gradient de concentration des ions. Ce transport d’eau est donc indirectement contrôlé par la 

réponse cellulaire aux changements de concentration ionique. Ces stratégies impliquent un 

système de pompes et de fuites des solutés grâce à des processus limitants et compensatoires 

(Pequeux, 1995). Les processus limitants sont principalement utilisés par les osmoconformeurs, 

agissant sur les propriétés de perméabilité de la membrane cellulaire afin de minimiser les 

mouvements diffusifs des effecteurs osmotiques (Schoffeniels and Gilles, 1970). Par contre, les 

processus compensatoires sont principalement utilisés par les régulateurs et impliquent des 

mouvements actifs de solutés afin de compenser les flux diffusifs. Les demandes métaboliques 

associées à ce type d'osmorégulation ont un impact direct sur le système vasculaire cardiaque, 

le taux d'absorption d'oxygène et la synthèse des protéines (Intanai et al., 2009; McGaw and 

Reiber, 1998; Taylor et al., 1977). Par exemple, les homards exposés à une faible salinité 

augmentent leur métabolisme, leurs battements cardiaques et leurs taux de ventilation pour 

alimenter la pompe Na+, K+-ATPase, pompe nécessaire pour maintenir l’osmolalité 
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hémolymphatique plus élevée que celle du milieu environnant (Charmantier et al., 2001; Jury 

et al., 1994). De même, chez Macrobrachium rosenbergii, le changement de salinité a un effet 

direct sur la synthèse des protéines chez les juvéniles, mais pas chez les postlarves (Intanai et 

al., 2009). Le stress osmotique influence également la synthèse des lipides et l'activité 

gluconéogénique dans les branchies, les muscles et l'hépatopancréas (Martins et al., 2011; 

Oliveira and da Silva, 2000; Schein et al., 2005, 2004). Par exemple, les concentrations totales 

de lipides dans les branchies et les muscles du crabe Neohelice granulata (anciennement 

Chasmagnathus granulata ou C. granulatus) sont plus faibles chez les crabes exposés à un 

milieu hypo-osmotique (Luvizotto-Santos et al., 2003). Un stress hyper-osmotique induit 

également une diminution de la concentration totale des lipides dans les branchies postérieures, 

l'hépatopancréas et le muscle de cette espèce (Chittó et al., 2009). En outre, au cours du stress 

hypo-osmotique, l'activité de la PEPCK12 hépatopancréatique de la crevette Litopenaeus 

vannamei (Rosas et al., 2001) et les activités PEPCK et G6Pase13 dans les branchies 

postérieures de N. granulata sont diminuées.  

Ainsi, la salinité peut influencer le taux métabolique standard (SMR) de différentes façons : a) 

le SMR reste non affecté, b) le SMR est augmenté aux faibles salinités et/ou réduit aux fortes 

salinités, c) le SMR est augmenté à la fois aux faibles et fortes salinités, et enfin, d) le SMR est 

réduit aux faibles et fortes salinités (Kinne, 1966). 

2.5.3.2 Les organes, tissus et cellules 

Pour la plupart des crustacés décapodes, les branchies (pleurobranchies, arthrobranchies et 

podobranchies) sont les principaux organes d'échanges gazeux respiratoires et d'homéostasie 

du liquide extracellulaire (Charmantier et al., 2009; Freire et al., 2008; Gilles and Péqueux, 

1985; Lignot and Charmantier, 2015; Mantel and Farmer, 1983; Pequeux, 1995; Péqueux et al., 

1988). Dans les branchies, les sites osmorégulateurs peuvent coexister avec les cellules 

épithéliales pavimenteuses dont le rôle est respiratoire ou peuvent être restreints à des cellules 

localisées dans les branchies postérieures, comme cela a été observé chez plusieurs crabes 

estuariens (Charmantier et al., 2009; Copeland and Fitzjarrell, 1968; Neufeld et al., 1980). Chez 

certaines espèces, le rôle des branchies est restreint aux échanges gazeux, tandis que les 

épipodites et les branchiostégites participent à l'osmorégulation (ex : les homards). Si la 

diffusion des gaz s’opère à travers des cellules fines et peu différenciées, le transport d'ions par 

contre, nécessite des cellules plus spécialisées (Figure 35). Ces cellules appelées « ionocytes » 

                                                 
12 phosphoenolpyruvate carboxylase 
13 glucose-6-phosphatase 
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(ou « cellules riches en mitochondries », ou « cellules à chlorures ») possèdent des replis 

apicaux et des replis basolatéraux associés à de nombreuses mitochondries. Les ionocytes 

forment un épithélium monostratifié épais et peuvent être étroitement liés aux jonctions 

cloisonnés (desmosomes ou ‘septate junctions’ qui représentent l’équivalent des jonctions 

serrées chez les invertébrés) et à des dédoublures latérales fournissant ainsi une régulation de 

la résistance structurelle et de la perméabilité à travers l'espace intercellulaire (Charmantier et 

al., 2009; Lignot and Charmantier, 2015).  

 

Figure 35 : 

Dessin 

d'observation 

d'une cellule 

épithéliale 

(d'après André 

Beaumont et 

Pierre Cassier, 

modifié). 

Des ionocytes et des zones perméables aux ions localisés sur d’autres surfaces corporelles que 

les branchies ont été décrits chez plusieurs espèces de crustacés. Certaines de ces structures sont 

situées au sein même de la cavité branchiale (au niveau des pleurites, de l'épithélium interne 

des branchiostégites et au niveau des épipodites) alors que d’autres ont aussi été décrites en 

dehors de ces chambres branchiales (Lignot and Charmantier, 2015).  

2.5.4 Stress oxydatif 

2.5.4.1 Les espèces réactives de l’oxygènes (EROs) 

Les EROs sont des espèces chimiques portant un nombre impair d’électrons sur leur couche 

périphérique (Sies, 1985; Zorov et al., 2014). Cette présence d’électrons de valence non 

appariés confère à ces molécules une grande réactivité et ainsi le potentiel d’oxyder ou de 
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réduire d’autres espèces chimiques afin de stabiliser leur orbite externe. Ils sont produits et 

transformés continuellement dans tous les organismes vivants par le métabolisme aérobie à 

différents niveaux dont principalement les mitochondries (complexe I et III) et le réticulum 

endoplasmique qui contient les cytochromes P-450 (Bedard and Krause, 2007; Lesser, 2006). 

Ainsi, 2 à 5 % de l’oxygène normalement réduit en H2O (1) fait l’objet d’une réduction 

incomplète (Dawson et al., 1993) et produit différents EROs (Tableau 2) avant d’être finalement 

réduit via la réaction suivante (2) :  

 

En condition normale, les EROs produits sont détoxifiés en H2O par des systèmes de défenses 

(molécules et d’enzymes antioxydantes notamment) qui permettent d’atteindre un équilibre 

appelé la balance oxydative. Ces systèmes de défense sont constitués par des enzymes 

antioxydantes dont principalement la superoxyde dismutase (SOD), la catalase (CAT), la 

glutathion peroxydase (GPX) et des molécules antioxydantes telles que le glutathion (GSH 

forme réduite, GSSG forme oxydée) et les vitamines C et E. 

Les EROs sont ainsi impliqués dans de nombreuses fonctions cellulaires, principalement en tant 

que messagers secondaires dans la transduction de certains signaux (Schreck and Baeuerle, 

1991) tels que l’apoptose (mort programmée des cellules) (Johnson et al., 1996). 

2.5.4.1 Les défenses antioxydantes 

Les superoxydes dismutases 

Les superoxydes dismutases (SOD) sont des métalloprotéines (elles contiennent un atome 

métallique : cuivre, zinc, manganèse, fer et/ou nickel dans leur site actif) ayant une activité 

enzymatique catalysant la dismutation des anions superoxydes (O2
·-) en eau et en peroxyde 

d’hydrogène (H2O2) selon la réaction suivante : 

2 O2
·- + 2H+ → O2 + H2O2 

La quasi-totalité des organismes aérobies en possèdent. Chez les eucaryotes, les deux 

principales formes de SOD sont la SOD1 (CuZnSOD) et la SOD2 (MnSOD) contenant 

respectivement du cuivre-zinc et du manganèse dans leur site actif. La première se situe 

(1) 

(2) 
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principalement dans le cytosol alors que la deuxième se situe dans les mitochondries (Cadenas, 

1989). Les deux sont synthétisées à l’échelle cellulaire dans le cytosol en réponse à la présence 

de superoxyde mais la SOD2 est ensuite importée dans la matrice mitochondriale (Candas and 

Li, 2014). 

Tableau 2: Principaux EROs et réactions 

Composé Exemple de production Réactions Notes 

Radical anion 

superoxyde O2
·- 

 

 

Réduction incomplète de 

l’oxygène dans 2 à 5 % 

(Dawson et al., 1993; 

Finkel and Holbrook, 

2000) 

O2 + e-  O2
·- 

 

Le plus abondant. 

Très réactif. 

 

Peroxyde 

d’hydrogène 

H2O2 

 

Dismutation spontanée en 

milieu protoné ou 

catalysée par la superoxide 

dismutase 

2 O2
·- + 2 H+  O2 + 

H2O2 

 

Moins réactif que 

le superoxyde. 

Radical 

hydroxyle OH· 

 

Réaction de Fenton en 

présence de métaux de 

transition sous forme 

réduite (Biliński et al., 

1985) 

H2O2  +  Fe2+
  Fe3+ + 

OH- + OH· 

 

 

Demi-vie : 11-10 s. 

Très grande 

réactivité 

Radical 

alkoxyle RO· et 

peroxyle RO2  

 

 

Résultats de l’action 

oxydante du radical 

hydroxyle sur les chaînes 

d’acides gras polyinsaturés 

(RH) : ils déclenchent des 

réactions radicalaires en 

chaîne dont la 

peroxydation lipidique 

RH + OH·
 R· + H2O 

R· + O2 RO· 

RO· + O2 ROO· 

 

(Ayala et al., 

2014) 

Radical 

peroxinitrite 

 

Le monoxyde d’azote est 

produit dans de 

nombreuses cellules 

(notamment nerveuses) et 

interagit avec le 

superoxyde à haute 

concentration 

NO· + O2
·- 
 ONO2

- Diffuse largement 

à travers les 

membranes 

(Beckman and 

Koppenol, 1996) 
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La catalase 

La catalase (CAT) est une enzyme homotétramère constituée de 4 sous-unités protéiques 

comportant chacune un groupement héminique avec une molécule de Fe3+ liée au site actif. Elle 

catalyse la conversion du peroxyde d’hydrogène (H2O2) en eau et dioxygène selon la réaction 

suivante : 

2 H2O2 → O2 + 2 H2O 

La glutathion peroxydase 

La glutathion peroxydase (GPX) est une enzyme qui détoxifie le peroxyde d’hydrogène mais 

aussi d’autres peroxydes organiques en utilisant principalement le glutathion réduit (GSH, §0) 

comme substrat. Il existe aussi des formes utilisant le cytochrome c et le NADH (Brigelius-

Flohé and Maiorino, 2013). La GPX n’est pas spécifique du H2O2 mais du glutathion réduit 

qu’elle utilise via la réaction suivante : 

2GSH + R-OOH → GS-SG + H2O + R-OH 

Le glutathion oxydé (GS-SG) est ensuite réduit par la glutathion réductase en utilisant le 

NADPH et un H+. 

Les antioxydants non enzymatiques 

De nombreuses molécules non enzymatiques captent également les radicaux libres. La 

principale d’entre elles est le glutathion ainsi que l’acide L-ascorbique (vitamine C) et l’α-

tocophérol (vitamine E).  

Le glutathion est un tripeptide (acide glutamique-cystéine-glycine) comportant des 

groupements thiols (-SH) qui lui confère son pouvoir réducteur. C’est le thiol majoritaire dans 

les cellules eucaryotes sous forme réduite. En servant de substrat à la GPX ou même en 

chélatant les métaux de transition réduits tels que les ions cuivreux, il permet de limiter les 

réactions de Fenton qui génèrent le radical hydroxyl très réactif et nocif (Spear and Aust, 1995). 

Le glutathion joue donc un rôle dans la balance oxydative à deux niveaux : en fixant les radicaux 

libres et en participant à l’activité d’enzymes antioxydantes.  

La vitamine E est l’antioxydant le plus efficace pour neutraliser les radicaux péroxyl dans la 

bicouche lipidique membranaire via la réaction ci-dessous, mais nécessitant l’action de la 

glutathion peroxydase pour neutraliser un produit final de cette réaction (un peroxyde lipidique 

LOOH) qui est également réactif (Brigelius-Flohé and Maiorino, 2013). La vitamine E est 

ensuite régénérée dans sa forme active par le glutathion ou la vitamine C (Niki et al., 1982). 
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tocophérol-OH + LOO•  →  tocophérol-O•  +  LOOH    (LOO• : radical libre lipidique) 

La vitamine C est, quant à elle, un des plus puissants antioxydants hydrosolubles (Duarte and 

Lunec, 2005). Elle est capable de réagir directement sur plusieurs EROs sans catalyseurs 

enzymatiques tel que le superoxyde, le peroxyde d’hydrogène ou encore les radicaux 

peroxyles selon le schéma de réaction suivant : 

AH- + R• → A•- + RH 

AH- est l’ascorbate et A•- est le radical libre d’ascorbate. Elle est aussi impliquée dans la 

régénération de la vitamine E et du glutathion oxydé. L’ascorbate est recyclé par des 

mécanismes chimiques et enzymatiques : via une réductase utilisant le NADH ou par 

dismutation de deux A•- en une molécule d’ascorbate et une de déhydroascorbate lui-même 

pouvant être dégradé ou transformé à son tour en ascorbate par différentes enzymes. 

2.5.4.2 Les dommages 

Cependant, lors d’un stress induit par un facteur extérieur, cette balance peut être atteinte et il 

y a une surproduction d’EROs : on parle alors de stress oxydatif (Figure 36). Les variations en 

ROS et en antioxydants comme la catalase et la SOD qui sont en première ligne de défense, 

sont ainsi largement utilisées pour estimer le stress oxydatif (Rodrigues and Pardal, 2014). Ces 

facteurs sont nombreux : les polluants tels que les métaux, les hydrocarbures aromatiques, les 

pesticides, les dioxines, etc. (Lushchak, 2011) ou encore les variations de salinités (Freire et al., 

2011; Paital and Chainy, 2012; Rivera-Ingraham et al., 2016a) et les rayonnements UV 

(Scharffetter-Kochanek et al., 1997). Lorsque cette balance est déséquilibrée, les EROs vont 

réagir de manière anormale avec différentes molécules biologiques et causer des dégâts 

oxydatifs aux lipides, à l’ADN et aux protéines principalement. 
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Figure 36 : Stress oxydatif dû à un déséquilibre entre la quantité d’EROs et les antioxydants. 

CYP450 cytochrome P450, SOD superoxyde dismutase, GSH glutathione, GPX glutathion 

peroxydase. Modifié d’après Roberts et al. (2015). 

 

La peroxydation lipidique 

Les EROs, dont principalement le radical hydroxyle (HO·) et hydroperoxyl (HO2
·), peuvent 

réagir directement avec les lipides et les endommager. Ils attaquent les lipides contenant une 

double liaison de carbone en retirant un atome d’hydrogène et en insérant un atome d’oxygène 

formant ainsi des radicaux peroxydes lipidiques et hydroperoxydes (Yin et al., 2011). Cette 

peroxydation se produit en trois étapes : l’initiation, la propagation et la terminaison (Figure 

37). Au cours de l’initiation, une ERO réagit avec un lipide insaturé en retirant un hydrogène 

allylique (-R-CH-CH2-CH-R) qui devient alors instable (radical lipidique insaturé : L). Celui-

ci tend à se stabiliser par un réarrangement moléculaire mais réagira rapidement avec l’O2 pour 

former un radical peroxyl lipidique qui va à son tour soustraire un atome d’hydrogène à un autre 

lipide insaturé en formant un hydroperoxide et un nouveau lipide instable (L) : c’est la 

propagation. Ce nouveau lipide instable réagira avec une molécule d’O2  et continuera ainsi la 

boucle jusqu’à ce qu’un antioxydant donne un atome d’hydrogène au radical peroxyl lipidique 

Noyau 

EROs 

STRESS (UV, polluants …) 

Stress oxydatif 

Antioxydants 

EROs 
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: c’est la terminaison. Une grande variété de produits peut être formée de la sorte à partir 

d’acides gras insaturés mais les principaux sont les hydroperoxydes lipidiques LOOH. On citera 

ainsi les aldéhydes (dont le principal et le plus mutagène est le malondialdéhyde, MDA), le 

propanal, l’hexanal… dont la plupart sont toxiques et/ou mutagènes (Ayala et al., 2014). Le 

MDA est notamment utilisé depuis de nombreuses années comme marqueur approprié et 

pratique de la peroxydation lipidique (Pryor, 1989) grâce à sa stabilité et sa quantification aisée 

via sa réaction avec l’acide thiobarbiturique (TBA) (Lushchak, 2011).  

 

Figure 37 : Processus de la peroxydation lipidique : initiation (1), formation du radical 

peroxyl lipidique (2), propagation (3) et terminaison (4). D’après Ayala et al. (2014). 

 

Dommages à l’ADN  

Les EROs vont réagir de plusieurs manières avec l’ADN : par addition et par abstraction. Par 

exemple, le radical hydroxyl OH· s’ajoute aux doubles liaisons des bases hétérocycliques de 

l’ADN ou retire un atome d’hydrogène d’un groupement méthyl du groupe des pyrimidines 

selon les réactions représentées par la Figure 38 (Evans et al., 2004). Les lésions induites à 

l’ADN vont ainsi causer des délétions, mutations et d’autres effets génétiques délétères (Lesser, 

2006) pouvant conduire à l’apoptose (Simon et al., 2000). A l’équilibre, les cellules disposent 

d’enzymes réparant l’ADN, mais cette balance peut être déséquilibrée lors du stress oxydatif 

(Kryston et al., 2011).  
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Figure 38 : Réactions du radical hydroxyle OH· avec les bases pyrimidines. D’après Evans et 

al., 2004. 

 

Les dommages aux protéines 

Les EROs vont également oxyder les protéines de nombreuses manières : modifications 

d’acides aminés, fragmentation des chaines peptidiques, agrégation de produits de réactions, 

altération des charges électriques, et, en agissant sur les mécanismes de dégradation et de 

renouvellement (Davies, 1987; Lesser, 2006). Ces modifications pourront rendre ces protéines 

inactives comme c’est le cas pour l’oxydation des centres Fe-S de certaines enzymes (Fucci et 

al., 1983). De plus, l’accumulation de ces protéines non fonctionnelles pourrait être une des 

causes dans les mécanismes du vieillissement (Dean et al., 1993). 

 Méthodologie déployée pour répondre aux objectifs de la thèse 

2.6.1 Ecologie : suivi de la densité de terriers de crabe autour de la zone de 

rejet et de la salinité après rejet 

Depuis mars 2015, des séries de 4 à 5 transects de 100 m sont répétées à marée basse au niveau 

et autour de la zone de rejet (environ 5000 m2) juste après l’épandage d’eaux usées. Sur chaque 

transect, des quadrats d’1 m2 sont disposés sur le sédiment plat (drain) entre les buttes qui sont 

formées autour des racines et sont géoréférencés (Figure 39). Cette surface a été choisie car elle 



77 

 

représente la zone où les eaux usées s’écoulent et donc s’infiltrent dans le sédiment via les 

terriers de crabe (Figure 41).  

  

Figure 39 : Représentation de la localisation des 

quadrats de 4 transects dans la mangrove de 

Malamani (avant le changement de parcelle). 

Figure 40 : Comptage du nombre de 

terriers de crabe dans un quadrat d'1 

m2 

 

Le nombre de terriers a été compté dans chaque quadrat (Figure 40) par le même observateur 

(Yann Mercky, technicien du CUFR) en utilisant la technique classique pour estimer la densité 

des crabes de mangrove (Kent and McGuinness, 2006; Mouton and Felder, 1996). Bien qu’elle 

présente des biais méthodologiques, cette technique reste la plus utilisée notamment car elle a 

un faible impact environnemental et elle prend en compte la population totale et pas seulement 

celle active au moment de l’observation (Schlacher et al., 2016). En même temps, un échantillon 

d’eau résiduelle a été collecté dans un terrier de chaque quadrat pour mesurer son osmolalité. 

Cette analyse a été effectuée le jour même dès le retour au laboratoire en utilisant un micro-

osmomètre Advanced TM Micro-Osmometer, modèle 3300 (Advanced Instruments, Inc.). 

Ainsi, la réduction de la salinité autour de la zone de rejet est utilisée comme un proxy de la 

dispersion des eaux usées. 
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Figure 41 : Photographie de la zone de rejet montrant la complexité de la topographie du 

sédiment (A). Les eaux usées s’écoulent au niveau de drain (B, rouge) entre de nombreuses 

buttes. 

 

Au total, 4 transects (5 à partir de 2016 suite au changement de la zone de rejet en septembre 

2015) d’environ 80 m ont été réalisés à chaque prospection, ces transects comprenant chacun 8 

quadrats espacés d’environ 10 m. Lors du changement de la zone de rejet début 2017, un 

cinquième transect a été ajouté en aval afin de mieux couvrir la zone d’écoulement. Ainsi, ces 

transects englobent la zone de rejet, la zone de résilience et l’amont et l’aval de ces zones. 

Une interpolation linéaire par triangulation (Renka, 1996) a été réalisée sur les données de 

salinité et de terriers de crabe à l’aide du package « akima » du logiciel R. Les packages « rgdal 

», « raster », « sp », « mapdata » et « graphics » ont permis de manipuler les données géo-

référencées sur le logiciel R afin d’obtenir cette interpolation. La projection utilisée pour 

Mayotte est UTM 38S du système géographique RGM04.  

2.6.2 Collecte  des individus et stabulation 

Les crabes ont été capturés dans leur milieu naturel soit dans la mangrove de Malamani (Figure 

42A), soit dans la mangrove d’Ironi Be (Figure 42B) et ramenés rapidement au CUFR (<1h). 

La capture des crabes se fait après un affût avec éventuellement présentation d’appâts (feuilles 

de palétuvier). Une fois que le crabe est attiré à l’extérieur de son terrier, celui-ci est obstrué à 

10-20 cm en arrière de l’ouverture à l’aide d’un objet de type machette ou pelle de jardinage. Il 

est ensuite attrapé à la main et placé dans un seau. Dans le cas du crabe violoniste Tubuca 

urvillei, seuls les mâles sont récoltés car l’identification des femelles est difficile. En effet, elles 
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sont très semblables aux femelles d’autres espèces d’Ocypodidae présentes dans la mangrove 

(Peer et al., 2015). De plus, il a été nécessaire d’isoler les individus de T. urvillei collectés et de 

les transporter dans des boites individuelles afin d’éviter les blessures dues aux agressions entre 

individus (Crane, 1975). Quant à Parasesarma guttatum, étant donné qu’il n’occupe pas de 

terrier, la chasse se fait à vue et il est récupéré une fois qu’il s’est abrité dans une anfractuosité. 

Cette espèce a été la plus difficile à capturer.  

 

Figure 42 : Arrière mangrove de Malamani (A) et d’Ironi Be (B) à marée basse. 

 

Une fois au CUFR (Figure 43A), les crabes sont placés en stabulation pendant 72h en eau de 

mer dans la salle d’élevage (Figure 43B et C). Dans cette salle, les crabes sont installés 

individuellement dans des boites en plastiques interconnectées (de 12 cm de long sur 8,5 cm de 

large et 5 cm de haut), remplies aux ¾ d’eau de mer aérée et filtré (33 ppt, 1050 mOsmol·kg-1). 

Pendant les 3 jours de stabulation, les crabes jeûnent et leurs fèces sont nettoyées deux fois par 

jour. Pour toutes les expériences, les crabes seront à jeun, pour une période maximale de 6 jours. 

A B 
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Figure 43 : Centre 

Universitaire de 

Mayotte, CUFR (A), 

salle d’élevage et 

circuits fermés recyclés 

avant les travaux de 

rénovations de juillet 

2016 (B) et après (C). 

 

2.6.3 Etude du stress osmotique 

Afin d’étudier l’impact écotoxicologique des eaux usées sur les crabes de mangrove, il a 

d’abord été nécessaire d’analyser pour les espèces considérées, les différents métabolismes 

étudiés. En effet, les eaux usées exposent non seulement les individus à de nombreux polluants, 

mais aussi à un stress osmotique dû leur osmolalité qui est proche de l’eau douce. 

L’osmorégulation est donc un mécanisme clé qui a été ciblé dans notre étude. En effet, cette 

fonction physiologique est effectuée au niveau des branchies. Or, ces organes sont également 

la première voie d’entrée des éventuels polluants du fait de leur épithélium fin et de leur 

spécialisation dans les échanges ioniques. La première étape a donc consisté à décrire les 

mécanismes impliqués dans l’osmorégulation des trois espèces ciblées couplée à une analyse 

du stress oxydatif et du métabolisme énergétique des individus en eau douce, en eau de mer et 

en eau isosmotique (Figure 44). 

Ainsi, des individus trois espèces de crabe étudiées ont été placées à des salinités allant d’un 

minimum de 5 mOsm·kg-1 jusqu’à à 1600 mOsm·kg-1 pendant 96h pour établir la courbe 

d’osmorégulation. Cette durée, bien que ne permettant pas l’acclimatation physiologique 

complète des branchies (Lovett et al., 2006), est toutefois suffisante pour atteindre l’équilibre 
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au niveau de l’hémolymphe (Lovett et al., 2006). Dès lors, un temps de 7 jours d’exposition a 

été fixé pour les analyses des branchies en eau saumâtre (ES, 294 mOsm·kg-1, 10 ppt) et en eau 

de mer (EDM, 980 mOsm·kg-1, 33 ppt). 

Cette première étape est cruciale afin de déterminer comment et à quel niveau le stress 

osmotique peut impacter l’homéostasie des crabes.  

2.6.4 Effets écotoxicologiques des eaux usées 

Après avoir décrit les mécanismes cités ci-dessus, l’effet des eaux usées sur l’osmorégulation, 

le stress oxydatif et le métabolisme énergétique ont été étudiés. Deux approches 

complémentaires ont été déployées, la première en laboratoire et la seconde in situ. La première 

approche permet de cibler les effets physiologiques des eaux usées dans un milieu contrôlé sans 

facteur extérieur alors que la deuxième analyse permet d’avoir une compréhension 

écotoxicologique plus pertinente mais moins spécifique. La première est également plus 

classique et facile à mettre en œuvre. Elle a permis l’étude de 3 espèces (N. meinerti, T. urvillei 

et P. guttatum). En effet, l’analyse sur une seule espèce n’est pas forcément représentative 

notamment par rapport à d’autres espèces plus vulnérables. Concernant la deuxième approche, 

cependant, celle-ci n’a pour le moment été appliquée qu’à N. meinerti. 

Deux protocoles ont été mis en place selon l’espèce étudiée en laboratoire.  

1) N. meinerti étant un très bon hyper-osmorégulateur, y compris en eau douce (aucune 

mortalité observée en eau douce), il fut acclimaté à ce milieu avant d’être exposé à eaux 

usées (eau douce polluée) (Figure 45A). Cette étape a permis d’évaluer l’effet induit par 

le cocktail de polluants présents dans les eaux usées domestiques sans à devoir prendre 

en compte un effet dû à un potentiel stress osmotique.  

2) T. urvillei et P. guttatum ont été exposés directement aux eaux usées et à l’eau douce 

(Figure 45B), permettant ainsi d’analyser l’effet d’un stress osmotique (eau douce) et la 

combinaison ‘stress osmotique - cocktail de polluants (eaux usées)’. Le protocole utilisé 

pour N. meinerti ne pouvait pas être utilisé sans induire une forte mortalité, 

particulièrement pour T. urvillei (50 % après 72h). 
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Figure 44 : Schéma des différents temps et milieux d'expositions ayant permis l'étude de l'osmorégulation chez N. meinerti et T. urvillei. L’eau 

isosmotique correspond à une eau dont l’osmolalité est égale à celle de l’hémolymphe (voir Figure 34, 750 et 820 mOsm·kg-1  pour N. meinerti 

et T. urvillei respectivement). Eau de mer (EM), eau douce (ED), espèces réactives de l’oxygène (EROs), espèces réactives de l’azote (ERNs) 
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Figure 45 : Schéma expérimental des expositions aux eaux usées menées sur N. meinerti (A), T. urvillei et P. guttatum (B). Les encadrés rouges 

correspondent aux protocoles expérimentaux et les encadrés bleus correspondent aux paramètres physiologiques étudiés. Eau de mer (EM), eau 

douce (ED), eaux usées (EU). 
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Sur le terrain, des individus adultes de l’espèce N. meinerti ont été maintenus dans des terriers 

artificiels pendant 3 semaines dans une zone témoin et dans la zone de rejet. Ils ont donc été 

exposés aux conditions naturelles d’exposition aux eaux usées domestiques déversées en haut 

de mangrove (étage à Ceriops tagal). Ces animaux encagés n’ont pas eu la possibilité de se 

déplacer et ont dû subir les phases d’immersion et d’émersion. Le diamètre et la profondeur du 

terrier artificiel ont été adaptés au site d’exposition grâce aux paramètres (profondeur, diamètre, 

hauteur de la nappe, etc.) rapportés par Herteman (2010) pour les terriers de N. meinerti dans 

la même zone. 
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Chapitre 3:  Ecophysiologie de 

l’osmorégulation des crabes de mangrove 
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 Introduction 

Il a été nécessaire de décrire et d’estimer l’impact d’un stress osmotique sur la physiologie des 

crabes de mangrove avant même de pouvoir quantifier la toxicité des eaux usées sur leur 

physiologie. En effet, si les crabes de mangrove sont habitués à de fortes variations de salinité 

en fonction du rythme des marées et des précipitations, tous n’ont pas la même capacité 

osmorégulatrice du fait de différentes trajectoires évolutives et d’une occupation d’habitats 

différents (position à des étages différents dans la mangrove, et donc à des gammes de variations 

de salinité différentes). 

De plus, l’adaptation des crabes à un mode de vie mixte entre le milieu aquatique et le milieu 

terrestre s’est faite à de multiples reprises au cours de l’évolution (Krieger et al., 2015; Schubart 

et al., 2000), via principalement des modifications structurales et morphologiques de leurs 

branchies (Pequeux, 1995) induisant donc des différences fonctionnelles entre des différentes 

familles de crabe. C’est notamment au niveau des branchies qu’un compromis entre 

osmorégulation et respiration a lieu (Maina, 1998). De plus, la transformation d’autres organes 

en faux poumon tels que le branchiostégite a permis de compenser la perte de la capacité 

respiratoire des branchies lors des phases d’émersion (Farrelly and Greenaway, 2005; Paoli et 

al., 2015). Chez les crabes osmorégulateurs, les branchies antérieures sont spécialisées dans la 

respiration : elles présentent un épithélium fin (2-4 µm), alors que les branchies postérieures 

sont spécialisées dans l’osmorégulation. En effet, ces branchies sont beaucoup plus épaisses 

(10-20 µm) et comportent davantage d’ionocytes, cellules spécialisées dans les échanges 

ioniques qui sont riches en mitochondries et en replis membranaires (Barra et al., 1983; Onken 

and McNamara, 2002; Pequeux, 1995; Takeda et al., 1996). La zonation des différentes espèces 

implique donc des degrés d’adaptation à la vie terrestre différents, avec des adaptations 

variables y compris au sein d’une même famille. Par exemple, la pompe à proton H+-ATPase 

d’Austruca lactea qui vit en haut et au milieu de la zone intertidale est cytoplasmique, alors 

qu’elle est apicale dans les branchies de Xeruca formosensis qui habite la limite supérieure de 

la zone intertidale (Tsai and Lin, 2007). Cette zonation implique également l’exposition à des 

variations de salinités différentes d’un étage à l’autre de la mangrove. Être capable de tolérer 

ces variations nécessite de mettre en place des mécanismes osmorégulateurs coûteux en énergie 

tels que le remodelage morphologique et ultrastructural des tissus osmorégulateurs (Compere 

et al., 1989; Pequeux, 1995). Ces changements et ces mécanismes requérant beaucoup 

d’énergie, ce sont les mitochondries qui permettent de fournir l’ATP nécessaire. Cependant, les 



87 

 

mitochondries sont également le lieu de production d’espèces réactives de l’oxygène (EROs), 

qui peuvent causer de nombreux dommages cellulaires regroupés sous le nom de « stress 

oxydatif » (voir §2.5.4) lors de l’acclimatation à des variations de salinités (Freire et al., 2011; 

Paital and Chainy, 2012; Rivera-Ingraham et al., 2016a). 

Des espèces représentatives des communautés les plus présentes dans la mangrove de Malamani 

ont été exposées à des salinités variables. Il s’agit de Neosarmatium meinerti, Tubuca urvillei 

et Parasesarma guttatum. Les deux premières espèces, qui ont une distribution bien marquée à 

deux étages différents (se chevauchant que partiellement dans le faciès à Ceriops tagal), ont 

fait l’objet d’une étude approfondie pour déterminer si cette différence d’occupation d’habitat 

et donc de salinité subie pouvait être reliée à des capacités osmorégulatrices différentes. En 

effet, N. meinerti occupe principalement des zones en arrière mangrove exposées à des eaux 

hypersalées pendant la saison sèche, et à de l’eau presque douce en saison humide (Hartnoll, 

1975) ; alors que T. urvillei se retrouve principalement à côté de petits ruisseaux d’eau saumâtre 

en milieu/haut de mangrove (Figure 20). Cette étude est reprise par l’article ci-dessous (voir 

§3.2).  

 Salinity variation in a mangrove ecosystem: a physiological 

investigation to assess potential consequences of salinity 

disturbances on mangrove crabs 
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 Synthèse des résultats et tolérance à la salinité de Parasesarma 

guttatum 

Les trois espèces étudiées, N. meinerti, T. urvillei et P. guttatum sont toutes des hyper-hypo-

osmorégulateurs (Figure 46). Les individus peuvent moduler leur capacité osmorégulatrice en 

quelques heures pour maintenir un fort gradient osmotique. Ainsi, ils hyper-régulent aux basses 

salinités (l’osmolalité de l’hémolymphe est supérieure à celle de l’eau) et ils sont hypo-

osmorégulateurs aux fortes salinités (l’osmolalité de l’hémolymphe est inférieure à celle du 

milieu). 

 

Figure 46 : Courbe d’osmorégulation et de mortalité de trois espèces de crabe de 

mangrove : T. urvillei (bleu/violet), P. guttatum (vert) et N. meinerti (rouge). 

 

L’espèce la plus tolérante aux basses salinités est N. meinerti qui peut survivre et maintenir une 

forte capacité osmorégulatrice en eau douce. Les deux autres espèces tolèrent les basses 
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salinités mais montrent des mortalités de 50 % (T. urvillei) et 25 % (P. guttatum) après 72h en 

eau douce. T. supporte également moins bien les milieux hypersalés, avec un taux de mortalité 

de 25 % à 1550 mOsm·kg-1. Par contre, Tubuca urvillei est l’espèce qui maintient le plus fort 

gradient ionique en eau saumâtre (jusqu’à 650 mOsm·kg-1 lorsque l’eau est à environ 100 

mOsm·kg-1), alors que N. meinerti et P. guttatum maintiennent un plus grand gradient que T. 

urvillei dans les eaux sursalées (jusqu’à 750 mOsm·kg-1 dans des eaux de 1550 mOsm·kg-1).  

En revanche, N. meinerti, T. urvillei et P. guttatum ne présentent pas de différences 

morphologiques entre animaux acclimatés à l’eau de mer par rapport à l’eau douce, mais 

présentent des différences entre branchies antérieures et postérieures (Figure 47A et B). Les 

branchies antérieures sont plus fines que les branchies postérieures chez les deux espèces et T. 

urvillei possède un épithélium branchial 2 fois plus épais (3-4 et 8-9 µm) que N. meinerti et P. 

guttatum (1-2 et 3-4 µm). Comme escompté, l’immunomarquage de la NKA a permis de 

localiser cette pompe du côté basal des cellules de l’épithélium. Ce marquage apparait plus 

épais dans les branchies postérieures que dans les branchies antérieures (résultats non 

disponibles pour la branchie antérieure de P. guttatum) ce qui démontre à nouveau la 

spécialisation des branchies postérieures dans la régulation ionique. Ceci est également 

corroboré par les niveaux d’activités de la NKA, qui augmentent au niveau des branchies les 

plus postérieures chez T. urvillei et N. meinerti. 

En microscopie électronique à balayage, il a pu être observé des bactéries sur la cuticule 

recouvrant les branchies postérieures (Figure 48). Celles-ci sont plus nombreuses en eau de mer 

(Figure 48B) qu’en eau douce (Figure 48A). Ceci pourrait être dû à la qualité de l’eau utilisée ; 

l’eau de mer étant naturelle alors que l’eau douce est de l’eau du robinet déchlorée. En effet, 

les crabes maintiennent naturellement des bactéries symbiotiques ou non au niveau des 

branchies qui sont en contact direct avec le milieu extérieur. Cependant, très peu d’études 

s’intéressent à ces bactéries et à leur rôle (Zhang et al., 2016). 

L’étude du « poumon » de P. guttatum a confirmé son adaptation à la respiration aérienne 

(Figure 49). Cette structure est formée d’un repli du pleurite et est située à l’arrière de la 

chambre branchiale. Elle présente une large surface d’échange entre l’hémolymphe et des 

conduits aériens. Il s’agit donc bien d’un « poumon cutané » avec des muscles striés (Figure 

49C, D) permettant d’étendre (aspect du poumon lisse) ou de contracter les conduits aériens 

(aspect plissé du poumon) afin d’assurer le renouvellement de l’air. 
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Figure 47 : Photographies de lamelles branchiales antérieures (A) et postérieures (B) de P. 

guttatum. Epaisseur de l’épithélium des branchies postérieures (5, 6 et 7) de P. guttatum (C) et 

immunomarquage de la NKA de sa sixième branchie (D). Les lamelles des branchies antérieures 

sont déformées et l’épithélium n’est pas visible sur toute sa longueur et n’a donc pas été mesuré ni 

utilisée pour l’immunomarquage de la NKA. 

 

 

Figure 48 : Observations au microscope électronique à balayage de branchies postérieures de P. 

guttatum en eau douce (A) et eau de mer (B). 

 

A B 
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Figure 49 : Photographies au MEB de la cavité branchiale de P. guttatum montrant les 

branchies et le poumon cutané (A) et la surface lisse de ce poumon (B). Photographies des  

coupes histologiques du poumon cutané au niveau des replis de P. guttatum après coloration 

au Trichrome de Masson (C : grossissement x20, D : grossissement x40). Branchie (Br), 

Poumon (P). 

 

Les trois espèces ne présentent pas de variation dans leur consommation en oxygène lorsqu’ils 

sont exposés à un choc osmotique (§3.2, Figure 50) ni à la formation d’EROs dans 

l’hémolymphe et peuvent donc passer d’un milieu à l’autre sans dépenser davantage d’énergie 

ni subir de stress oxydatif. Ces résultats sont en accord avec ceux de Frusher et al. (1994) et 

Gillikin et al. (2004) qui suggèrent que la distribution zonale des crabes de mangrove n’est pas 

liée à leur capacité osmorégulatrice.  

Cependant, les courbes d’osmorégulation et les caractéristiques de l’épithélium branchial 

montrent des différences nettes entre N. meinerti et T. urvillei. Ainsi, N. meinerti montre une 

forte capacité osmorégulatrice aussi bien en eau sursalée qu’en eau douce alors que T. urvillei 

montre une forte capacité osmorégulatrice en eau saumâtre. Ces capacités correspondent aux 



108 

 

gammes de salinité rencontrées dans l’habitat de chaque espèce et montrent que leur capacité 

osmorégulatrice y est optimale (Henry et al., 2012; Lignot et al., 2000). T. urvillei est dans une 

zone fréquemment immergée par la marée haute, mais également à proximité de ruissellements 

d’eau provenant du bassin versant et cette eau devient saumâtre puis de plus en plus salée au 

fur et à mesure qu’elle s’écoule dans la mangrove. 

 

Figure 50 : Consommation d’oxygène de P. guttatum après (A) transfert de l’eau 

de mer vers l’eau douce (bleu) et l’eau de mer (contrôle, vert) et (B) respiration 

aérienne après 2h d’exposition à l’eau douce (ED) et l’eau de mer (EM). 

 

La différence au niveau de l’épaisseur de l’épithélium et les activités de la NKA correspondent 

également à une adaptation de T. urvillei à la proximité de ruissellements drainant de l’eau 

légèrement saumâtre à salée (250-500 mOsm·kg-1). De telles différences ont également été 

observées chez les crabes d’eau douce Dilocarcinus pagei (Furriel et al., 2010) et Potamon 

niloticus (Maina, 1990). Des épithélia aussi épais que ce qui a été observé chez T. urvillei ont 

été mesurés chez Leptuca uruguayensis (Luquet et al., 1995), espèce qui vit également à 

proximité de ruisseaux, mais aussi chez des écrevisses d’eau douce (Burggren et al., 1974; 

Fisher, 1972). L’importante épaisseur de la branchie postérieure est également une adaptation 

à la vie terrestre (Taylor and Greenaway, 1979) car la distance de diffusion entre l’hémolymphe 

et l’air limite les échanges gazeux ce qui réduit la contribution des branchies à la respiration 

tout en permettant de limiter la perte d’eau. Ces branchies sont alors davantage impliquée dans 

l’osmorégulation mais également dans la régulation acido-basique et l’excrétion de 

l’ammonium (Morris, 2001; Weihrauch et al., 2017, 2004). 
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Neosarmatium meinerti, Tubuca urvillei et Parasesarma guttatum sont 

d’excellents hyper-hypo-osmorégulateurs. 

 

Les trois espèces peuvent facilement passer de l’eau salée à l’eau douce, 

sans dépense énergétique supplémentaire ni réorganisation morphologique 

et physiologique au niveau de la branchie. 

 

Tubuca urvillei et Parasesarma guttatum montrent des taux de mortalité 

après 72h de 50 et 25 % respectivement en eau douce (5 mOsm·kg-1) mais 

aucune mortalité en eau saumâtre. 

 

Tubuca urvillei est particulièrement adapté à la vie terrestre et aux eaux 

saumâtres. 
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Chapitre 4:  Effets des eaux usées en milieu 

contrôlé 
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 Introduction 

Après avoir décrit l’écophysiologie de l’osmorégulation de N. meinerti, T. urvillei et P. 

guttatum, ainsi que leur tolérance par rapport aux variations de salinité, ce chapitre traite de 

l’impact aigu d’eaux usées domestiques provoqué en milieu contrôlé. C’est une exposition 

courte (5h) par rapport aux tests de toxicité classiques (24h, 72h, 92h, etc.) mais adaptée au 

système intertidal. En effet, la durée d’exposition effective aux eaux usées déversées en 

mangrove sur le site de Malamani dépend du temps écoulé avant le retour de la marée haute qui 

dépend lui-même de l’étage dans la mangrove et du coefficient de marée. Le protocole 

expérimental choisi impose aussi un contact direct des crabes avec des eaux uséessans dilution 

bien qu’une dilution se produise dans le milieu naturel avec les eaux de ruissellement et les 

eaux interstitielles. Cette dilution doit dépendre du coefficient de marée mais est surtout 

déterminée par le niveau hydrostatique et l’importance des eaux de ruissellements, par exemple 

après des précipitations locales.  

Ces études sont innovantes, l’impact de rejet d’eaux usées sur la physiologie des crabes de 

mangrove ayant seulement été étudié dans le cadre d’un projet mené au Kenya et au 

Mozambique en milieu naturel et en mésocosme (projet ‘PUMPSEA’) ( Amaral et al., 2009b; 

Bartolini et al., 2009; Cannicci et al., 2009; Penha-Lopes et al., 2009b). Notre étude se 

démarque de ce projet pourtant déjà très complet par l’étude d’une parcelle naturelle 

directement impactée. En effet, les autres études ont utilisé des mésocosmes ou analysé des 

mangroves péri-urbaines dans lesquelles le rejet d’eaux usées n’est ni contrôlé en termes de 

débit, ni en termes de calendrier, ni même en termes de dispersion. Ces études ontdémontré que 

le rejet d’eaux usées peut avoir un impact par exemple, sur la reproduction : Paraleptuca 

annulipes a ainsi une meilleure fécondité mais une plus grande perte d’œufs. Ceci est également 

le cas pour Parasesarma guttatum mais cela n’augmente pas sa fécondité. Egalement, la densité 

des crabes de mangrove augmente contrairement aux densités des gastropodes et oligochètes 

qui diminuent. Ces analyses démontrent néanmoins qu’il manque des données physiologiques 

pour mieux comprendre les mécanismes internes qui peuvent s’opérer suite à une exposition 

chronique aux eaux usées (Amaral et al., 2009a). De plus, si une partie de ces études pointe le 

peu de différences entre zone contaminée et zone témoin sur les crabes de mangrove, et ce, de 

manière cohérente avec les résultats précédents de Yu et al. (1997), le rapport final de l’étude 

PUMPSEA indique que les eaux usées ont bien un effet à l’échelle individuelle, au niveau de 
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la population et au niveau des communautés, ce qui pourrait provoquer une modification 

profonde de l’écosystème (PUMPSEA, 2008). 

L’exposition aux eaux usées engendre à la fois un stress osmotique et un stress dû à sa charge 

en polluants divers. L’analyse de la fonction osmorégulatrice au niveau des branchies 

(épithélium plus ou moins épais pour assurer les échanges ioniques et gazeux) est donc un choix 

évident pour étudier cet impact. L’analyse du stress oxydatif qui est couramment utilisée pour 

déterminer la perturbation de l’homéostasie interne et cellulaire ainsi que la balance énergétique 

(respirométrie individuelle et des branchies isolées) ont permis de compléter cette approche 

physiologique. L’étude a d’abord portée sur le crabe N. meinerti. En effet, sa présence 

importante dans l’arrière mangrove de Malamani et sa taille en font un modèle de choix. De 

plus, il a été rapporté que celui-ci est moins présent dans les parcelles impactées (Kissimati 

Abdallah, com. pers.). Deux autres espèces ont aussi été étudiées, T. urvillei utilisée ici comme 

espèce modèle des crabes violonistes (anciennement regroupés dans le genre Uca) et P. 

guttatum, seule espèce dont l’abondance n’est pas impactée négativement par ce rejet. En effet, 

si cette espèce est déjà dominante dans le faciès à Ceriops, sa présence est encore plus accentuée 

dans les parcelles impactées (Kissimati Abdallah, pers. com.). 

Dans ce chapitre, nous évaluerons l’impact des eaux usées après une exposition aigue (5h) sur 

plusieurs biomarqueurs au niveau : i) l’hémolymphe (osmorégulation & stress oxydatif), ii) des 

branchies (osmorégulation & balance oxydative & métabolisme énergétique) et iii) au niveau 

de l’organisme entier (métabolisme énergétique).  

A la fin de cette exposition, l’hémolymphe des crabes a été prélevée pour analyse de la pression 

osmotique et de la production en EROs. Les crabes ont ensuite été anesthésiés afin de prélever 

les branchies qui seront utilisées soit directement pour la respirométrie (en chambre 

métabolique) soit ultérieurement pour des mesures biochimiques (activité de la pompe à 

sodium, de la SOD et de la catalase, mesure du MDA). Pour ces mesures biochimiques, les 

branchies ont été congelées instantanément (à l’aide d’alcool à -80°C pour les analyses en 

laboratoire ou d’azote liquide pour les analyses sur le terrain) et stockées à-80°C. La mesure de 

la consommation d’oxygène des organismes entiers a été réalisée avant et après transfert en 

eaux usées (jusqu’à 2 à 5h d’exposition) avec d’autres individus qui ont ensuite été relâchés. 
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 Effet des eaux usées domestiques sur le crabe de mangrove 

Neosarmatium meinerti 

Cette étude a été publiée sous forme d’article dans la revue Aquatic toxicology. 

4.2.1 Introduction 

Le crabe N. meinerti est très présent dans l’arrière mangrove de Malamani jusqu’au faciès à 

Ceriops (Bouchard et al., 2013), mais également dans toutes les mangroves du sud-est de 

l’océan Indien dans ces mêmes faciès (Dahdouh-Guebas et al., 2002; Emmerson, 2001; Flores 

et al., 2003). Sa proportion dans la communauté des crabes diminue dans la parcelle impactée 

(Capdeville et al., 2018), laissant supposer des conséquences importantes sur le fonctionnement 

de l’écosystème du fait de son rôle d’ingénieur (voir §2.3). Il s’agit d’un très bon hyper-hypo 

osmorégulateur. En effet, aucune mortalité n’a été observée après 72h d’exposition à une large 

gamme de salinité allant 0 à 1550 mOsm·kg-1 (voir §3.2). Sa forte tolérance à l’eau douce 

permet d’étudier l’impact des polluants des eaux usées sans le choc osmotique associé. En effet, 

dans la mangrove, les crabes sont dans un milieu hyper-osmotique avant de recevoir les eaux 

usées dont la salinité est proche de l’eau douce. Ainsi, après 72h d’acclimatation en eau de mer, 

N. meinerti a été placé pendant 48h en eau douce pour qu’il s’acclimate à une basse salinité 

avant d’être transféré pendant 5h en eaux usées (voir Figure 45). L’évaluation des effets des 

eaux usées à l’échelle individuelle a été ciblée en prenant en compte différents biomarqueurs : 

 Energétiques via la consommation en O2 de l’individu et des branchies isolées, ainsi que 

le rythme ventilatoire 

 De l’osmorégulation : pression osmotique de l’hémolymphe, activité de la NKA et 

épaisseurs de l’épithélium des branchies antérieures et postérieures 

 Du stress oxydatif : production d’EROs dans l’hémolymphe, enzymes antioxydantes 

(SOD, catalase) et dégâts aux lipides (MDA) dans les branchies antérieures et 

postérieures 
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4.2.2 Effects of domestic effluent discharges on mangrove crab 

physiology: Integrated energetic, osmoregulatory and redox balances 

of a key engineer species 
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4.2.3 Conclusion 

Les crabes exposés aux eaux usées augmentent la ventilation de leur cavité branchiale en 

multipliant par deux le nombre de battements des scaphognathites. Ils consomment aussi trois 

fois plus d’oxygène lorsqu’ils sont transférés de l’eau de mer aux eaux usées alors que le 

transfert de l’eau de mer à l’eau douce n’influence ni sa ventilation ni sa consommation 

d’oxygène. Au niveau des branchies isolées, l’exposition à l’eau douce augmente leur 

consommation en oxygène, surtout au niveau des branchies antérieures, mais sans effet des 

eaux usées qui donnent les mêmes résultats que l’eau douce. L’exposition aux eaux usées a 

affecté la capacité osmorégulatrice des crabes, leur pression osmotique diminuant de 80 

mOsm·kg-1 par rapport à l’eau douce. L’activité de la NKA branchiale a également diminué 

suite à l’exposition aux eaux usées, avec une chute drastique au niveau des branchies antérieures 

(l’enzyme n’y est pratiquement plus active alors qu’elle est déjà plus faible que dans les 

branchies postérieures). L’analyse histologique des branchies a confirmé que les branchies 

postérieures sont deux fois plus épaisses que les antérieures, mais a également révélé que 

l’épithélium des branchies postérieures est réduit chez les crabes exposés aux eaux usées. Ainsi, 

son épaisseur est réduite au niveau du pôle apical de la branchie et dans la partie distale (la 

partie la plus éloignée du raphé) au niveau du pole médian et basal. C’est donc une réduction 

de la partie osmorégulatrice de ces branchies (Figure 51) qui pourrait expliquer la diminution 

de la capacité osmorégulatrice observée à l’échelle de l’organisme entier. 

L’analyse de la balance oxydative a montré des différences en fonction du sexe, la production 

d’EROs dans l’hémolymphe étant plus importante chez les femelles exposées à un choc 

osmotique. Cependant, aucune différence significative entre les traitements ni en fonction du 

sexe n’a pu être observé pour les dommages aux lipides. Ceux-ci sont plus importants dans les 
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branchies postérieures qui sont métaboliquement plus actives du fait de leur implication dans 

l’osmorégulation. Au niveau des défenses antioxydantes, la SOD ne varie pas chez les mâles 

alors que son activité augmente de 50 % chez les femelles exposées aux eaux usées. La catalase 

quant à elle, montre une activité différente entre les mâles et femelles mais aussi entre les 

branchies antérieures et postérieures. De plus, son activité augmente avec la dessalure chez les 

femelles, mais seulement suite à l’exposition aux eaux usées chez les mâles. 

 Les eaux usées induisent donc un déséquilibre de la régulation ionique et énergétique, mais pas 

de la balance oxydative grâce à une modification des enzymes antioxydantes dont la réponse 

est sexe-spécifique. Ces challenges pourraient expliquer que les crabes n’arrivent pas à se 

maintenir dans les zones d’écoulement des eaux usées sur le long terme, surtout d’un point de 

vue énergétique.  

 

Figure 51 : Schéma des modifications histopathologiques induites par l’exposition aux eaux usées au 

niveau de la branchie postérieure de N. meinerti (A). Cette réduction de l’épithélium osmorégulateur 

est encore plus importante au niveau du pole apical et médian de la branchie et principalement du côté 

distal. Schéma rappelant les différents axes branchiaux (B). 
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 Effets des eaux usées domestiques sur le crabe de mangrove 

Tubuca urvillei 

4.3.1 Introduction  

Tubuca urvillei est une espèce qui a totalement disparue de la zone de rejet (Capdeville et al., 

2018), ce qui peut entrainer des conséquences importantes sur le fonctionnement de 

l’écosystème du fait de son rôle d’ingénieur de l’écosystème (voir §2.3). Plusieurs hypothèses 

ont été émises par Herteman (2010), la principale étant que la modification de l’écosystème due 

à une canopée plus importante qui limite la lumière au sol et dès lors, la croissance du biofilm 

dont T. urvillei se nourrit. En effet, cette espèce est majoritairement présente au niveau des 

drains où la canopée est ouverte ainsi que dans les clairières. Cependant, cette espèce pourrait 

profiter de cet apport de nutriments qui devrait aussi bénéficier au biofilm.  

Si T. urvillei est un fort hyper-osmorégulateur (voir §3.2), il est, cependant, très sensible aux 

très faibles salinités proches de l’eau douce (50 % de mortalité en dessous de 50 mOsm·kg-1 

après 72h d’exposition). Cette sensibilité à la très forte dessalure du milieu distingue T. urvillei 

par rapport aux deux autres espèces étudiées. Cependant, une telle caractéristique est 

communément observée chez les autres espèces de crabe violoniste (Khanyile, 2012; Thurman 

et al., 2010). Cette espèce peut donc être une bonne indicatrice de l’impact des contaminants 

des eaux usées pour une espèce déjà sensible au choc osmotique.  

Le protocole expérimental considéré a donc pris en compte une première acclimatation en eau 

de mer, puis une exposition directe de ce crabe à l’eau douce d’une part (choc osmotique) et 

aux eaux usées (choc osmotique associé à la toxicité des éléments polluants présents) d’autre 

part. En parallèle, des animaux maintenus en eau de mer (contrôles) sont aussi considérés. Les 

analyses utilisées suite à ces expositions sont les mêmes que celles déjà décrites (cf. paragraphe 

précédent). Les boites des circuits étant relativement grandes pour les individus de T. urvillei 

collectés, un accès à l’air individuel a été aménagé pour que les crabes puissent être 

partiellement émergés. De plus, la consommation en oxygène dans l’air après des expositions 

à l’eau douce, aux eaux usées et à l’eau de mer a été mesurée afin d’identifier comment T. 

urvillei réagit une fois émergé (mesures effectuées 2h après l’immersion). A noter que les 

interactions eaux usées - système digestif ne sont pas étudiées dans ce travail mais pourraient 
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constituer une voie majeure de l’impact des eaux usées. Compte tenu du dimorphisme sexuel 

important, seuls des individus mâles ont été utilisés. 

4.3.2 Résultats et discussion 

Les poids des crabes entre les différentes conditions ne sont pas significativement différents 

(anova 1 facteur, F= 0,78, ddl= 2, p>0,05). La petite masse des branchies de T. urvillei n’a pas 

permis de mesurer la SOD ni le MDA. 

Tout comme chez N. meinerti, la consommation de T. urvillei augmente considérablement dans 

les eaux usées. Après 40 minutes, cette consommation est 4 fois plus élevée en eaux usées qu’en 

eau douce et en eau de mer, et est maintenue pendant au moins 2h à ce niveau (Figure 52A). En 

eau douce et en eau de mer, une légère baisse non significative est constatée, probablement 

attribuable au stress initial lorsque les animaux ont été transféré dans les chambres 

métaboliques. Après cette exposition, les crabes continuent de respirer à un niveau élevé (Figure 

52B). Cette nouvelle mesure (consommation d’oxygène dans l’air) montre que T. urvillei 

continue d’être affecté après la fin de l’exposition en eaux usées. L’effet sur la consommation 

en oxygène peut mener à une réduction de la fitness du crabe, celui-ci ayant moins d’énergie 

disponible pour subvenir à d’autres besoins tels que la protection à une température anormale 

(Pörtner, 2010). 

 

Figure 52 : Consommation en oxygène de T. urvillei déplacé de l’eau de mer en eau de mer 

(vert), en eau douce (bleu) et en eaux usées (rouge) pendant deux heures (A) et après cette 

exposition dans l’air (B). Les astérisques représentent des différences significatives 

(p<0,05). 
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Les PO de crabes (Figure 53A) exposés à l’eau douce et aux eaux usées sont plus basses que 

celles des crabes en eau de mer (anova 1 facteur, F= 52,3, ddl= 2, p<0,001) mais ne sont pas 

différentes entre elles contrairement à ce qui a été observé pour N. meinerti, tout comme les 

activités de la NKA (Figure 53B).  

 

Il semble donc que la capacité osmorégulatrice de T. urvillei ne soit pas impactée par les eaux 

usées. Cependant, ceci pourrait être dû au fait que l’exposition à une eau douce représente déjà 

un stress important pour T. urvillei par rapport à N. meinerti. En effet, après 72h en eau douce, 

on observe 50 % de mortalité chez T. urvillei, bien que celui-ci soit un meilleur hyper-

osmorégulateur en eau saumâtre (Theuerkauff et al., 2018b). Cette sensibilité pourrait être 

spécifique à la population de Mayotte. En effet, il a déjà été observé des patterns différents entre 

des populations de crabes violonistes d’une même espèce comme c’est le cas pour Minuca 

minax, Leptuca pugilator et Minuca pugnax (Thurman, 2003). Néanmoins, cette sensibilité 

chez T. urvillei est rapportée également pour des populations d’Afrique du Sud (Khanyile, 

2012). Ceci pourrait donc être généralisable à la partie Ouest de l’Océan Indien mais serait à 

confirmer. L’activité de la NKA (Figure 53B) au niveau des branchies antérieures est 

étonnamment élevée par rapport aux résultats obtenus précédemment sur les trois branchies les 

plus postérieures (§3.2). Cependant, les branchies utilisées ici sont la troisième et la cinquième 

branchie et la différence entre les 4èmes et 5èmes n’était déjà pas significative en eau de mer. Les 

valeurs retrouvées ici pour la 5ème branchie sont toutefois cohérentes avec la première étude. De 

plus, il est possible que cette activité au niveau de la branchie antérieure soit liée à la régulation 

de l’ammonium qui s’effectue principalement au niveau des branchies antérieures et qui 

implique également la NKA ainsi que la H+-ATPase (Weihrauch et al., 2017, 1998). 

Tableau 3: Résultats de l’Anova à deux facteurs (branchie, traitement) des activités de 

la NKA (A) et de la catalase (B). Degré de liberté (ddl), variance (V), statistique de Fisher 

(F). Les différences statistiques sont en gras: p<0,05 (*), p<0,01 (**), p<0,001 (***). 

 
 A activité NKA   B activité CAT 

Facteurs ddl V F   ddl V F 

Branchie (Br) 1 0,75 2,9  1 3149630 38,87*** 

Traitement (T) 2 0,85 3,3  2 1177365 14,53*** 

T x Br 2 0,002 0,008  2 106237 1,31 

Erreur 30 0,26     37 81028   
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Figure 53 : Pressions 

osmotiques (A) et activité 

de la NKA branchiale (B) 

de Tubuca urvillei après 5h 

en eau de mer (EM), eau 

douce (ED) et eaux usées 

(EU). Branchies antérieures 

(A) et postérieures (P). 

 

La production d’EROs dans l’hémolymphe ( 

 

Figure 54A) diminue chez les crabes exposés à l'eau douce (anova 1 facteur, F=5,93, ddl= 2, 

p<0,05) mais pas au niveau des crabes exposés aux eaux usées, tout comme l’activité de la 

catalase ( 

 

Figure 54B) mais uniquement au niveau de la branchie postérieure. A nouveau, il n’y a pas de 

différence significative entre les données obtenues à partir des animaux exposés à l’eau de mer 

et aux eaux usées. Ainsi, contrairement à l’eau saumâtre (400 mOsm·kg-1, §3.2), l’eau douce 

induit une modification de la balance oxydative chez T. urvillei. Tout comme chez N. meinerti, 

on observe une différence bien marquée au niveau de la régulation du stress osmotique entre 
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les branchies antérieures et postérieures avec une activité de la catalase plus importante au 

niveau des branchies postérieures. Cette différence pourrait être liée à la fonction 

osmorégulatrice (fonction couteuse en énergie) de ces branchies induisant donc un métabolisme 

mitochondrial plus important et, dès lors, une production d’EROs plus forte (Rivera-Ingraham 

et al., 2016a). D’autre part, le fait que la catalase ne diminue pas en eaux usées au niveau de la 

branchie postérieure pourrait être liée à la présence de polluants afin de compenser une 

production d’EROs plus importante. En effet, l’activité de la catalase peut augmenter suite à 

une exposition à des polluants (Lushchak, 2011; Torres et al., 2002). 

 

 

 

Figure 54 : Production 

d’EROs dans 

l’hémolymphe (A) et 

activité de la catalase 

branchiale (B) après 5h 

d’exposition en eau de 

mer (EM), eau douce 

(ED) et eaux usées 

(EU). Branchies 

antérieures (A) et 

postérieures (P). 

 



135 

 

 Effets des eaux usées domestiques sur le crabe de mangrove 

Parasesarma guttatum 

4.4.1 Introduction 

Parasesarma guttatum est l’espèce dominante dans le faciès à Ceriops de la mangrove de 

Malamani (Capdeville et al., 2018). Il s’agit aussi d’une espèce présente dans toutes les 

mangroves de l’ouest de l’océan Indien (Gillikin and Schubart, 2004). Son genre Parasesarma 

est lui très représenté dans l’ensemble de l’Océan Indien avec pas moins de 19 espèces (Davie, 

2003). 

Il s’agit d’un crabe relativement petit, avec une carapace mesurant au maximum 26 mm de 

largeur et 21 mm de longueur. Il vit sur le sédiment et peut être observé occasionnellement sur 

les palétuviers mais uniquement au niveau des racines (Fratini et al., 2005; Ruwa, 1990; 

Vannini et al., 1997). Si cette espèce ne creuse pas de terrier, contrairement à N. meinerti et T. 

urvillei, elle peut, tout de même, entretenir des crevasses lorsque les abris manquent (Gillikin 

and Schubart, 2004). Elle est néanmoins  considérée comme espèce ingénieure de l’écosystème 

du fait de son rôle dans le recyclage de la matière organique et du renouvellement des 

palétuviers par la prédation que P. guttatum occasionne sur les feuilles et les propagules. P. 

guttatum est connu par exemple pour éliminer rapidement toute litière tombée au sol dans les 

mangroves Kenyanes (Slim et al., 1997). Contrairement aux autres espèces présentes dans la 

zone de rejet, P. guttatum est impacté positivement par le rejet des eaux usées (voir §1.2.2). En 

effet, si la plupart des Ocypodidae ont disparus de la zone de rejet, les autres Sesarmidae 

disparaissent également ou voient leur proportion dans la population diminuer (Capdeville et 

al., 2018). 

P. guttatum a donc été exposé aux eaux usées domestiques de Malamani et à de l’eau douce 

après une acclimatation initiale en eau de mer. Sa réponse physiologique au niveau de la balance 

énergétique, osmorégulatrice et redox a été étudiée expérimentalement. Tout comme pour T. 

urvillei, seuls des individus mâles ont été utilisés. 

4.4.2 Résultats et discussion 

P. guttatum diminue fortement sa consommation en oxygène lorsqu’il est exposé aux eaux 

usées, jusqu’à ne plus en consommer après 2h d’exposition (Figure 55A). Il pourrait être ainsi 
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en dépression métabolique pour réduire son métabolisme basal et optimiser sa survie en utilisant 

son énergie pour les fonctions vitales (Guppy and Withers, 1999; Hand and Hardewig, 1996), 

et ce, jusqu’à l’anoxie. Plusieurs études ont montré que des polluants tels que certains métaux 

peuvent réduire le taux respiratoire (Barbieri and Doi, 2011; Barbieri and Paes, 2011; Capparelli 

et al., 2016; Depledge, 1984; Spicer and Weber, 1991), mais aucune ne montre une telle 

réduction. Cette dépression du métabolisme aérobie est singulière et pourrait être liée à un arrêt 

de l’activité ventilatoire ou à des dommages histologiques au niveau des branchies comme cela 

a été observé pour Neohelice granulata exposé à de fortes concentrations en ammonium 

(Rebelo et al., 2000). Les eaux usées domestiques de Malamani contiennent jusqu’à 100 mg·l-

1 d’ammonium (Herteman, 2010) ce qui induit chez plusieurs espèces de crustacés, une 

augmentation de la consommation en oxygène (Barbieri, 2010; Barbieri and Paes, 2011; Chen 

and Lin, 1991, 1992a; Dutra et al., 2016). Cette réduction de la respiration aérobie doit entraîner 

une forte hypoxie fonctionnelle au niveau des tissus et des cellules des crabes. La survie de P. 

guttatum dépendra donc de sa tolérance à l’hypoxie. En effet, les crabes peuvent résister à 

l’hypoxie en favorisant le métabolisme anaérobie via la glycolyse (Geihs et al., 2013) avant de 

rentrer en dépression métabolique si l’exposition est prolongée. De manière générale, les 

espèces mobiles ont tendance à être moins tolérantes (Sagasti et al., 2001), car elles peuvent 

plus facilement éviter les zones anoxiques.  

L’hypoxie peut également affecter le comportement. Par exemple, le polychète bioturbateur 

Malacoceros fuliginosus quitte les terriers dans lesquels il vit (dans le sédiment) pour rejoindre 

la colonne d’eau lorsque la concentration en oxygène atteint un niveau critique (Diaz and 

Rosenberg, 1995). Cette réaction est commune à de nombreux autres invertébrés (Riedel et al., 

2014). Quitter son terrier représente donc un risque important et engendre une exposition au 

milieu aérien privé d’abri. L’anoxie réduit également la territorialité et l’agressivité des crabes 

(Riedel et al., 2014; Sneddon et al., 1999), ce qui pourrait également bénéficier à P. guttatum 

qui est une espèce opportuniste. 

L’anoxie induite par les eaux usées pourrait également influencer une étape importante dans le 

cycle de vie des crabes telle que le recrutement. En effet, plusieurs études (Das and Stickle, 

1994; Kodama and Horiguchi, 2011; Tankersley and Wieber, 2000) ont démontré que les stades 

mégalopes et les juvéniles de différentes espèces sont affectés et que leur survie pourrait être 

réduite dans les zones comportant une couche anoxique. Les espèces benthiques évitent les 

épisodes d’anoxie chronique mais ne peuvent éviter des phénomènes imprévisibles (Bell and 
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Eggleston, 2005). En effet, lors de ces épisodes, le risque de prédation ou de blessures pourrait 

forcer ces espèces à rester dans leur abri.  

Cependant, et contrairement à N. meinerti et T. urvillei, P. guttatum consomme la même 

quantité d’oxygène dans l’air après qu’il ait été immergé en eau de mer, en eau douce ou en 

eaux usées (Figure 55B). Ceci qui laisse à penser que les branchies sont toujours fonctionnelles 

et que le stress est moins persistant que chez les autres espèces. Toutefois, sa respiration 

aérienne doit être assurée par ses poumons situés également dans la cavité branchiale (voir 

§3.3). 

Il n’y a pas de différence significative au niveau de la consommation en oxygène entre l’eau de 

mer et l’eau douce, confirmant que ce crabe est un bon hyper/hypo-osmorégulateur. Ces 

résultats sont similaires à ceux obtenus chez T. urvillei et N. meinerti mais diffèrent de ceux 

observés chez la plupart des décapodes euryhalins (King, 1965; Paital and Chainy, 2012; 

Rivera-Ingraham et al., 2016a). Ces crabes sont ainsi préparés en permanence aux changements 

de salinité. En effet, pour de nombreuses espèces de crabe telles que Carcinus maenas des 

réarrangements de la structure de leur branchie lors d’un passage en eau douce s’opèrent, ce qui 

entraîne donc une dépense énergétique importante (Barra et al., 1983; Compere et al., 1989; 

Pequeux, 1995), contrairement à ce qui est observé pour N. meinerti et T. urvillei chez qui 

aucune différence n’est observée entre l’eau douce et l’eau de mer (Theuerkauff et al., 2018b). 

Ainsi, la machinerie impliquée en milieu hypo et hyper-osmotique est déjà en place peu importe 

le milieu. 

Au niveau branchial, on observe une différence significative de la respiration entre les branchies 

antérieures et postérieures mais pas entre les différentes conditions (Figure 56, Tableau 4). Les 

branchies antérieures consomment donc d’avantage que les postérieures avec respectivement 

22,1 ± 8,7 et 3,45 ± 1,8 μmol d’O2·min-1·g-1. Les branchies antérieures seraient donc plus 

adaptées à la respiration tout comme cela a été observé chez N. meinerti et T. urvillei ainsi que 

chez plusieurs autres espèces de crabe (Rivera-Ingraham et al., 2016a). Ceci confirme 

l’hypothèse développée par Copeland et Fitzjarrell (1968) sur la spécialisation des branchies 

chez certains crabes : les branchies antérieures ont un épithélium fin adapté à la respiration 

tandis que les branchies postérieures possèdent un épithélium plus épais composé de nombreux 

ionocytes, cellules spécialisées dans l’osmorégulation et très riches en mitochondries 
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Cependant, il n’y a pas d’effet des eaux usées sur la pression osmotique. En effet, si la dessalure 

induit bien une diminution de la PO, il n’y a pas de différence entre les eaux usées et l’eau 

douce (Figure 57A, Tableau 4). Par contre, l’activité de la NKA varie selon le type de branchie 

et la condition d’exposition avec des activités supérieures pour les branchies postérieures 

(Figure 57B et Tableau 5). Si l’activité de la NKA de la branchie postérieure augmente avec la 

dessalure, les eaux usées induisent tout de même une diminution de l’activité de la NKA par 

rapport à l’eau douce. L’augmentation de l’activité suite à la dessalure est typiquement observée 

chez les crustacés exposés à un milieu hypo-osmotique. Cela permet à l’organisme d’absorber 

un maximum d’ions pour maintenir son homéostasie interne (Lucu and Towle, 2003; Pequeux, 

1995; Siebers et al., 1982; Towle et al., 1976). L’ammonium présent dans les eaux usées devrait 

donc induire une augmentation de l’activité de la NKA afin de l’excréter en dehors des cellules 

(Weihrauch et al., 2004), comme cela a été observé chez la plupart des crustacés (Garçon et al., 

2007; Leone et al., 2017; Ren et al., 2015). Toutefois, Martin et al. (2011) ont montré que 

l’ammonium peut aussi induire une diminution de l’activité de la NKA branchiale chez 

Metacarcinus magister, espèce qui tolère de fortes concentrations en ammonium dans 

l’hémolymphe sans signe de faiblesse. 

 

Figure 55 : Consommation en oxygène de P. guttatum déplacé de l’eau de mer en eau de mer 

(vert), en eau douce (bleu) et en eaux usées (rouge) pendant deux heures (A) et après cette 

exposition dans l’air (B). Les astérisques représentent des différences significatives (p<0,05). 
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Tableau 4 : Résultats des tests de Kruskal-Wallis entre les 

3 milieux d’exposition (eau de mer, eau douce et eaux 

usées) pour la consommation d’O2 des branchies isolées 

(RR), la pression osmotique (PO) de l’hémolymphe et la 

production d’EROs. ddl= degré de liberté ; X2 = valeur du 

Chi2 ; *= différence significative. 

 

  X2 ddl p value 

RR 87,853 5 < 2,2e-16* 

PO 15,759 2 0,0003784* 

ROS 8,7654 2 0,01249* 

    

 

Tableau 5 : Résultats de l’ANOVA à deux facteurs sur l’activité enzymatique de la NKA (A), 

SOD (B) et catalase (C) selon la condition d’exposition (eau de mer, eau douce et eaux usées) 

et le type de branchie (antérieure ou postérieure). ddl= degré de liberté; MS= variance; F 

ratio. Les effets significatifs sont notés avec des astérisques : ** (p<0,01) ***(p<0,001). 

 

(A)  Activité enzymatique de la NKA 

 Facteur ddl MS F 

 Condition (D) 2 0,11936 6,8336** 

 Type de Branchie (E) 1 2,61415 149,6676*** 

 D*E 2 0,23233 13,3013*** 

(B)  Activité enzymatique de la SOD 

 Facteur ddl MS F 

 Condition (D) 2 78172 0,8326 

 Type de Branchie (E) 1 99539 1,0601 

 D*E 2 12086 0,1287 

(C)  Activité enzymatique de la catalase 

 Facteur ddl MS F 

 Condition (D) 2 78927 0,8788 

 Type de Branchie (E) 1 110538 1,2307 

 D*E 2 31603 0,3519 

 

En revanche, la balance oxydative des crabes exposés aux eaux usées est altérée. Si la dessalure 

n’induit pas de stress oxydatif, les crabes exposés aux eaux usées ont, cependant, 27 % d’EROs 

en plus dans l’hémolymphe (Figure 58A, Tableau 4). Au niveau des activités des enzymes 

antioxydantes, il n’y a pas de différence ni entre les conditions expérimentales ni entre les 

branchies, que ce soit pour l’activité de la SOD (Figure 58B, Tableau 5B) ou de la catalase 

(Figure 58C, Tableau 5C). Encore une fois, l’ammonium présent dans les eaux usées pourrait 

être à l’origine de ces modifications et/ou agir en synergie avec d’autres contaminants. En effet, 
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ce dérèglement de la balance a déjà été observé chez la crevette Macrobrachium amazonicum 

(Pinto et al., 2016) ou encore l’amphipode Monoporeia affinis (Gorokhova et al., 2013). P. 

guttatum est donc tolérant à la dessalure, qui n’induit pas de production d’espèce réactive de 

l’oxygène, contrairement à ce qui est observé chez de nombreuses espèces (Rivera-Ingraham et 

al., 2016a, 2016b; Rodriguez-Ariza et al., 1993). Par exemple, la production d’EROs augmente 

de 68 % chez le crabe vert Carcinus aestuarii après un transfert en eau douce (Rivera-Ingraham 

et al., 2016a). Cette production d’EROs pourrait être liée au très fort métabolisme induit chez 

ces espèces lors du choc hypo-osmotique, qui entraîne une surconsommation d’O2 

contrairement à P. guttatum. Or, les mitochondries sont le principal lieu de production des  

EROs chez les animaux, cette respiration pourrait alors être à l’origine de cette production 

d’EROs (Barja, 2007; Zorov et al., 2014) bien que cette hypothèse soit remise en question (Salin 

et al., 2015). Une autre hypothèse est que les mécanismes de défenses de P. guttatum soient 

plus efficaces et mieux adapté au stress osmotique. Alors que la production d’EROs dans 

l’hémolymphe augmente suite à l’exposition aux eaux usées, ce n’est pas le cas des mécanismes 

antioxydants (SOD, catalase). Ces EROs vont potentiellement induire des dommages 

importants à l’ADN et aux lipides (voir §2.5.4.2) et ainsi induire un stress oxydant. C’est le cas 

au niveau de la glande digestive de la moule Mytella guyanensis, chez qui les dommages aux 

lipides ont augmenté après une exposition aux eaux usées alors que l’activité de la SOD reste 

inchangée (Torres et al., 2002). Le stress oxydant peut également causer une dégénération ou 

 

Figure 56 : Consommation en oxygène des branchies antérieures (A) et postérieures (B) après 

une exposition de 5h en eau de mer (EM), eau douce (ED) et eaux usées (EU). Les lettres 

représentent des différences significatives (p<0,05). 
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une inactivation des pompes membranaires comme la NKA chez les mammifères (Ostadal et 

al., 2004). 

 

 

 

Figure 57 : Pressions osmotiques de l’hémolymphe (A) et activité de la NKA branchiale (B) 

de P. guttatum après 5h en eau de mer (EM), eau douce (ED) et eaux usées (EU). Branchies 

antérieures (A) et postérieures (P). 

 

L’anoxie fonctionnelle décrite ci-dessus peut également être à l’origine d’un stress oxydant au 

niveau des tissus, et plus précisément, lors de la période de réoxygénation (Hermes-Lima et al., 

2015). Bien que les EROs soient produit principalement au niveau de la mitochondrie lors du 

métabolisme aérobie, leur production pourrait être régulée de manière différente que la 

consommation d’O2 (Barja, 2007). Ainsi, la production d’H2O2 est même inversement 

proportionnelle au métabolisme chez la truite commune (Salin et al., 2015). Lorsque la plupart 

des organismes entrent en anoxie, le métabolisme diminue fortement tout comme l’activité 

A 

B 
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mitochondriale et la production d’EROs qui est ainsi fortement limitée par l’absence d’O2 

(Figure 59). Lorsque l’oxygène est de nouveau disponible, il y a alors une très forte production 

d’EROs qui produit des dommages importants pouvant mener jusqu’à l’apoptose (Hermes-

Lima et al., 2015; Moreira et al., 2016). 

 

Figure 58 : Production d’EROs dans l’hémolymphe (A), activité de la SOD (A) et de la 

catalase branchiale (C) après 5h d’exposition en eau de mer (EM), eau douce (ED) et eaux 

usées (EU). Branchies antérieures (A) et postérieures (P). 

 

 

A 

B 
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Chez les organismes subissant régulièrement des situations d’anoxie, les EROs diminuent et les 

cellules se prépareraient à un excès d’EROS en synthétisant d’avantage d’antioxydants : c’est 

une préparation au stress oxydatif (Moreira et al., 2016). P. guttatum semble donc tolérant à 

l’hypoxie (du moins au niveau de la catalase et de la SOD), car il ne suit pas ce pattern présent 

chez de nombreuses espèces. Par exemple, l’activité de la SOD augmente pendant l’anoxie chez 

la crevette décapode Litopenaeus vannamei et diminue pendant la réoxygénation, alors que les 

dommages aux lipides (MDA) diminuent pendant la période d’anoxie mais augmentent 

brusquement lors de la réoxygénation (Li et al., 2016b). C’est également le cas pour le vert plat 

marin Macrostomum lignano qui, suite à un choc hypo-osmotique, rentre en dépression 

métabolique tout en augmentant la synthèse de la gluthation-S-transférase (Rivera-Ingraham et 

al., 2016b). La quantité d’EROs produite lors de l’hypoxie puis pendant l’anoxie chez ces 

organismes (Figure 59) pourrait faire partie du signal permettant la synthèse accrue des 

antioxydants, leur rôle en tant qu’activateurs de facteurs de transcriptions est en effet de plus 

en plus étudié (Moreira et al., 2017; Oliveira et al., 2018; Welker et al., 2013). Ainsi, ils 

agiraient sur les facteurs Nrf2, HIF-1, NK-κB, p53 et FoxO qui enclencheraient l’expression 

d’antioxydants enzymatiques et non-enzymatiques (Hermes-Lima et al., 2015). Les EROs sont 

même également impliqués dans l’activation de facteurs de transcriptions liés à 

l’osmorégulation chez la souris (Zhou et al., 2005) et l’homme (St-Louis et al., 2012) mais 

aucune étude ne porte à ce jour sur les organismes marins. 

Ce stress oxydatif peut également affecter le métabolisme énergétique pendant l’hypoxie et la 

réoxygénation (Abele et al., 2007; Clanton, 2007), ce métabolisme pouvant également être 

impacté lors de la récupération via un taux métabolique important (connu sous le nom de « dette 

 

Figure 59 : Modèle de 

l’évolution de la 

quantité d’EROs 

durant l’hypoxie puis 

l’anoxie chez les 

organismes pratiquant 

une préparation au 

stress oxydatif. 

Modifié d’après 

Welker et al. (2013). 
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en oxygène ») (Capparelli et al., 2016; Herreid, 1980; Kurochkin et al., 2009; Lewis et al., 

2007). Ainsi, le crabe araignée Maja brachydactyla surconsomme du dioxygène pendant 15 à 

20h après un épisode d’anoxie (Cerezo Valverde et al., 2012). 

En terme énergétique, un autre organe mérite d’avantage d’attention : l’hépatopancréas. Il est 

lui aussi soumis à un stress oxydatif important après un épisode d’anoxie lors de la 

réoxygénation (Parrilla-Taylor and Zenteno-Savín, 2011; Zenteno-Savín et al., 2006). De plus, 

cet organe voit son fonctionnement modifié dans ces situations cycliques d’anoxie, comme peut 

l’induire le rejet cyclique d’eaux usées dans la mangrove de Malamani. En effet, Brown-

Peterson et al. (2008) ont montré que les épisodes cycliques d’anoxie présentent des impacts 

sur la physiologie des décapodes différents que l’anoxie chronique avec notamment, un shift 

métabolique vers la néoglucogénèse (voir glossaire) au niveau de l’hépatopancréas. Ainsi, la 

gestion des réserves énergétiques est modifiée, permettant de maintenir le taux de glucose dans 

l’hémolymphe. 

 Comparaison des trois espèces 

4.5.1 Physiologie comparée 

4.5.1.1 Métabolisme 

Le métabolisme basal pour P. guttatum, que ce soit dans l’eau ou dans l’air, est plus important 

que pour N. meinerti et T. urvillei, (Figure 60), ces deux espèces présentant un métabolisme 

semblable. Cette différence peut être liée au comportement très actif de P. guttatum, que ce soit 

pour la recherche des feuilles de palétuviers ou pour échapper aux prédateurs. En effet, Seibel 

et Drazen (2007) ont montré que la mobilité des organismes a un effet important sur le 

métabolisme basal. Ainsi, les espèces qui ont les plus fortes consommations en oxygène 

correspondent souvent aux plus mobiles, comme chez les Crangonidae benthiques (González-

Ortegón et al., 2013). La consommation en oxygène des trois espèces semble plus forte dans 

l’eau que dans l’air. Davantage de données permettraient de tester cette hypothèse mais 

également de comparer les espèces entre elles et de comparer leurs différences au regard de leur 

degré de terrestrialisation (O’mahoney and Full, 1984). Les résultats obtenus sont cohérents 

avec la littérature, qui pointent également un impact important de la température (Fusi et al., 

2016b, 2015). Or, l’impact des eaux usées n’a ici été testé qu’à 25°C et pourrait bien être encore 

d’avantage marqué à des températures supérieures qui induisent des consommations en 
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oxygène encore plus importantes (Fusi et al., 2016b). En effet, les rejets d’eaux usées sont 

planifiés selon l’agenda de marée et peuvent donc avoir lieu à toute heure du jour ou de la nuit, 

or les températures moyennes journalières varient entre 20 et 32°C le long de l’année, mais 

peuvent atteindre des extrêmes plus importants. 

La réaction aux eaux usées est très différente chez P. guttatum qui rentre en dépression 

métabolique contrairement aux deux autres espèces pour lesquelles la consommation en 

oxygène explose. Il conviendrait d’étudier plus en détail cette réaction, qui ne semble pas être 

accompagnée de dégâts importants au niveau des branchies (Ludovic Lemoine com. pers.) et 

qui n’empêche pas le crabe d’avoir un métabolisme normal dans l’air après une exposition de 

2h. Cet arrêt de la consommation en oxygène pourrait donc être davantage lié à un arrêt de la 

ventilation de la cavité branchiale par les scaphognathites. 

La réaction de P. guttatum est plus rare étant donnée son amplitude. Une diminution de la 

consommation d’oxygène a déjà été observée chez de nombreux organismes exposés à des 

métaux (Barbieri and Doi, 2011; Barbieri and Paes, 2011; Capparelli et al., 2016; Depledge, 

1984; Spicer and Weber, 1991) ou encore chez la carpe Cyprinus carpio (Ramakritinan et al., 

2005) exposée à un effluent d’une distillerie mais rarement aussi forte. Burnett et al. (2006) ont 

montré une réduction de moitié de la respiration chez le crabe Callinectes sapidus suite à une 

infection bactérienne (Vibrio campbellii, Gammaproteobacteria). Les aspects potentiellement 

néfastes de la charge en bactéries des eaux usées sont discutés au paragraphe 6.2. 

L’augmentation de la respiration est une réaction courante chez de nombreux organismes 

marins exposés à des polluants comme le naphtalène (Vijayavel and Balasubramanian, 2006), 

l’ammonium (Barbieri, 2010; Barbieri and Paes, 2011; Chen and Lai, 1992; Chen and Lin, 

1992b), ou encore les insecticides (Rodriguez and Monserrat, 1991). Cette augmentation suite 

à un stress fait suite à une fréquence plus importante du battement des scaphognathites comme 

observée ici, accompagnée d’un rythme cardiaque plus soutenu (Bamber and Depledge, 1997; 

Wilkens et al., 1985). 

Pinder et al. (1993) ont montré une réaction intéressante à l’hypercapnie chez le crabe semi-

terrestre Cardisoma guanhumi qui peut soit entrer en apnée lorsque la pression partielle de CO2 

augmente brutalement (avec un arrêt du battement des scaphognathites mais avec des rythmes 

cardiaques qui restent normaux), soit augmenter sa consommation en oxygène (avec 

hyperventilation) lorsque l’hypercapnie est progressive. L’excrétion du CO2 chez les crabes 

intertidaux et terrestres est un procédé complexe. Elle a lieu dans la branchie et les poumons 
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(crabes bimodaux et terrestres) mais l’importance de chaque organe dépend de l’espèce. Ainsi, 

Ocypode cordimanus l’excrète principalement via les poumons, Mictyris longicarpus ainsi que 

Geograpsus grayi et Gecarcoidea natalis utilisent autant les poumons que les branchies, alors 

que Geograpsus crinipes et Cardisoma hirtipes utilisent, eux, principalement leurs branchies 

(Farrelly and Greenaway, 1994). Chez les Grapsidae comme N. meinerti et P. guttatum, les 

branchies ne seraient pas impliquées dans l’excrétion du CO2 (Morris, 2002). 

Les Ocypodidae disposent eux d’un branchiostégite transformé en poumon dont l’efficacité est 

variable selon les espèces en fonction du nombre de ramifications et de leur complexité. 

Néanmoins, leur degré de terrestrialisation a récemment été revu à la hausse, via la visualisation 

par moulage du poumon qui a révélé une grande complexité et une grande efficacité (Paoli et 

al., 2015). Ainsi, et comme confirmé par les outils moléculaires (Shih et al., 2016; Tsang et al., 

2014), les crabes violonistes auraient développé ce caractère chez un ancêtre commun avec les 

crabes fantômes (Ocypodinae) qui, bien que toujours inféodés à la mer, sont clairement adaptés 

à la vie terrestre pour la respiration (Hartnoll et al., 2014). Ils dépendent néanmoins toujours de 

leurs branchies pour le relargage du CO2 hémolymphatique (Lin and Tsai, 2012). Cette 

adaptation à la respiration aérienne chez de nombreux Ocypodoidea intertidaux serait même 

associée à la fermeture de leur terrier à marée haute, piégeant une bulle dans le terrier dont ils 

seraient dépendant pour respirer (Fusi et al., 2015; Maitland, 1986). 

Il serait également intéressant d’approfondir les connaissances sur la tolérance de P. guttatum 

à l’hypoxie, ainsi que les conséquences de la réoxygénation chez P. guttatum (la réoxygénation 

peut causer un stress oxydatif important), et de la comparer aux deux autres espèces. Ces 

connaissances sont d’autant plus importantes que l’hypoxie est un phénomène de plus en plus 

fréquent dans les écosystèmes marins, notamment à cause des eaux usées (Diaz and Rosenberg, 

2008). De plus, il serait également intéressant de mesurer le métabolisme de ces trois espèces 

lorsqu’elles reviennent dans l’eau de mer après une exposition en eaux usées. 



147 

 

 

Figure 60 : Comparaison du métabolisme (consommation en O2) après un passage de l’eau 

de mer à l’eau de mer (vert), eau douce (bleu) et eaux usées (rouge) pendant 2h, suivi du 

métabolisme aérien après la fin de cette exposition. 

 

4.5.1.2 Osmorégulation 

Les trois espèces de crabe de mangrove présentent de fortes similitudes : ils sont tous hyper-

hypo-osmorégulateurs et montrent une différenciation entre les branchies antérieures, 

spécialisées dans la respiration et les postérieures, spécialisées dans l’osmorégulation (Compere 

et al., 1989; Péqueux et al., 1988). Les eaux usées ont un impact sur l’osmorégulation des 

Sesarmidae uniquement, réduisant la capacité osmorégulatrice de N. meinerti et réduisant les 

activités de la NKA dans ses branchies antérieures et dans les branchies postérieures de P. 

guttatum (Figure 61). Bien que la NKA soit impliquée dans l’excrétion de l’ammonium, cette 

diminution pourrait être liée à la concentration importante de l’ammonium présente dans les 

eaux usées, comme observé chez le crabe Dungeness Metacarcinus magister (Martin et al., 

2011). La diminution de la NKA chez P. guttatum pourrait être liée à la réduction de son 

métabolisme. En effet, Ramnanan et Storey (2006) ont montré que celle-ci pouvait être 

fortement réduite lors d’une dépression métabolique telle que l’estivation. La diminution de la 
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capacité osmorégulatrice est représentative de la condition physiologique de N. meinerti 

(Lignot et al., 2000). Ce crabe est donc plus sensible que les deux autres espèces malgré le fait 

qu’il soit le plus fort hyper-hypo-osmorégulateur. De nombreux polluants peuvent affecter la 

capacité osmorégulatrice des crabes tels que les hydrocarbures, les métaux ou encore 

l’ammonium (Bamber and Depledge, 1997; Capparelli et al., 2016; Rebelo et al., 1999; Romano 

and Zeng, 2010). 
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Figure 61 : Synthèse des variations des différents biomarqueurs après passage en eau douce par rapport à l’eau de mer (bleu) et en eaux usées par rapport à l’eau 

douce (rouge) chez Neosarmatium meinerti, Tubuca urvillei et Parasesarma guttatum. 
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4.5.1.3 Balance oxydative 

L’étude menée en milieu contrôlé indique que les crabes réagissent à une exposition aux eaux 

usées en augmentant leurs défenses antioxydantes, sans augmentation des EROs chez N. 

meinerti contrairement à P. guttatum et T. urvillei. Le déséquilibre de la balance oxydative peut 

avoir un impact significatif sur l’homéostasie interne des animaux sauvages et ainsi influencer 

leur fitness (Beaulieu and Costantini, 2014; Regoli and Giuliani, 2014; Valavanidis et al., 2006). 

En effet, un stress oxydatif important se caractérise par des dommages sur de nombreux 

composants cellulaires (lipides, ADN, protéines,...) pouvant déclencher l’apoptose (cf §2.5.4.2) 

et compromettre ainsi la survie et la reproduction des animaux (Costantini, 2008). Cependant, 

nous n’avons pas obtenus de résultat prouvant un stress oxydatif à proprement parler, les 

dommages dus au stress oxydatif ayant été mesuré uniquement chez N. meinerti et n’ayant pas 

montré de différence significative induite par les eaux usées (Figure 61). Toutefois, les 3 

espèces montrent une augmentation de leurs défenses antioxydantes, ce qui nécessite un 

investissement énergétique qui ne pourra pas être attribué à d’autres fonctions telles que la 

reproduction, la défense immunitaire, etc. et donc également réduire la fitness (Monaghan et 

al., 2009). Il serait intéressant cependant de regarder à d’autres niveaux (protéines, ADN) les 

dommages pouvant être induit par les EROs, particulièrement chez T. urvillei et P. guttatum 

dont les EROs dans l’hémolymphe augmentent suite à l’exposition aux eaux usées. De 

nombreux facteurs de stress favorisant la formation d’EROS peuvent être présents dans les eaux 

usées tels que des résidus pharmaceutiques (Freitas et al., 2016), des métaux lourds (Blewett 

and Wood, 2015; Wang et al., 2013; Zhang et al., 2007), l’hypoxie (Li et al., 2016b), le nitrate, 

l’ammonium (Pinto et al., 2016) et bien d’autres (Lushchak, 2011; Penha-Lopes et al., 2011). 

Neosarmatium meinerti est la seule espèce qui ne montre pas de production d’EROs dans son 

hémolymphe. Cette espèce semble donc avoir des défenses antioxydantes efficaces et/ou un 

fonctionnement des mitochondries plus efficace (Salin et al., 2015). Par contre, une réponse 

sexe-spécifique de la balance oxydative face aux eaux usées a été identifiée chez N. meinerti. 

Les études portant sur les deux autres espèces n’ont porté que sur des mâles du fait d’un 

dimorphisme sexuel important. Cette différence de réponse est particulièrement importante par 

rapport aux conséquences qu’elle peut avoir sur la population, la santé d’un seul sexe ne 

pouvant suffire pour avoir une vue exhaustive des effets sur la population. Des différences 

comportementales entre mâles et femelles chez les crabes de mangrove (Allen and Levinton, 

2014), notamment en termes de territorialité et d’agressivité pourraient expliquer les résultats 

obtenus. Toutefois, l’étude de « caging » n’a pas montré ces différences (voir §5.2). Le stress 
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dans ces conditions environnementales (dilution de l’effluent, etc.) pourrait ne pas être assez 

important pour les mettre en évidence. Des différences sexe-spécifique dans la réponse au stress 

oxydatif ont déjà été démontrées chez le crabe vert Carcinus maenas (Pereira et al., 2009) et 

d’autres invertébrés (Correia et al., 2003; Espinosa and Rivera-Ingraham, 2016; Radhika et al., 

1998) mais il y a un manque de données disponibles pour bien évaluer ce type d’effet (Abele et 

al., 2012a). De plus, de nombreux facteurs biologiques tels que l’âge, le stade de maturité et les 

saisons influencent la réponse au stress oxydatif (Beaulieu et al., 2013; Correia et al., 2003; 

Lushchak, 2011; Paital and Chainy, 2012; Pérez et al., 2011; Regoli et al., 2002). L’analyse des 

résultats doit donc se faire avec précaution avant de pouvoir extrapoler par rapport à la réalité 

écologique.  

Il conviendrait de mesurer également la respiration mitochondriale afin d’avoir un meilleur 

aperçu des mécanismes respiratoires. C’est en effet au niveau des mitochondries que sont 

naturellement produits les EROs, mais c’est également ces mitochondries qui vont fournir 

l’énergie nécessaire pour faire face à un stress. Il est donc normal d’avoir observé des 

dommages aux lipides (MDA) plus importants au niveau des branchies postérieures, qui sont 

impliquée dans l’osmorégulation via la présence de nombreuses cellules riches en 

mitochondries (ionocytes) et métaboliquement très actives (Compere et al., 1989). A l’échelle 

de la cellule, l’osmorégulation et le stress oxydatif sont donc liés énergétiquement (Figure 62). 

De plus, la NKA et d’autres ATPases peuvent être régulées par le péroxyde d’hydrogène H2O2 

(Kurella et al., 1997; Rohn et al., 1996, 1993). Une expérience récente a confirmé l’influence 

des EROs (et plus particulièrement le H2O2) sur l’activité de la NKA chez le crabe vert Carcinus 

maenas (Rivera-Ingraham et al., en prép.) ce qui démontre l’étroite relation entre 

osmorégulation et stress oxydatif (Rivera-Ingraham and Lignot, 2017). Mais le H2O2 peut 

potentiellement avoir des conséquences beaucoup plus profondes sur le fonctionnement et les 

processus d’acclimatation au niveau cellulaire : le peroxyde d’hydrogène à un rôle connu de 

signalisation intra et intercellulaire. Il possède une longue durée de vie, il est très mobile et peut 

facilement traverser la membrane cellulaire via les aquaporines (Miller et al., 2010) et ainsi 

circuler parmi les cellules voisines. Hormis la source intracellulaire de H2O2 (provenant des 

mitochondries), le H2O2 peut être produit en dehors des cellules par les hémocytes qui le 

produisent lors de la phagocytose de bactéries pathogènes (Holmblad and Söderhäll, 1999; 

Labreuche et al., 2006). Or, les bactéries sont fréquentes et en grande quantité dans les eaux 

usées (voir paragraphe 6.2). Quel que soit son lieu de production, le peroxyde d’hydrogène est 

hormétique : à petite dose il va agir comme messager et avoir un effet au niveau du noyau où il 
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va activer des facteurs de transcriptions d’antioxydants comme cela a déjà été démontré chez 

différentes espèces de poissons (Giuliani and Regoli, 2014; Zheng et al., 2010). Mais à plus 

forte dose, il peut être nocif et provoquer l’apoptose via les caspases (Simon et al., 2000). De 

plus, l’action des EROs sur le noyau permet une action directe (antérograde) sur les 

mitochondries pour induire leur biogénèse, comme cela a été démontré chez les plantes (Suzuki 

et al., 2012). La forte consommation en oxygène pourrait être liée directement à une possible 

augmentation dans la densité des mitochondries. Un marqueur de la densité en mitochondries 

tel que la citrate synthase permettrait de confirmer cet hypothèse.  

 

Figure 62: Schéma représentant le lien entre stress oxydatif et osmorégulation : 

l’osmorégulation est un processus coûteux en ATP, induisant ainsi une importante respiration 

mitochondriale qui est à l’origine de la production des EROs tel que le peroxyde d’hydrogène 

(H2O2). Les biomarqueurs mesurés sont représenté en gras. Modifié d’après Rivera-Ingraham 

et al. (en prép.). 
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4.5.2 De l’écosystème au laboratoire et vice versa 

Si les 3 espèces sont présentes dans la zone de rejet, elles ne sont pas pour autant toutes 

impactées de la même manière. Ainsi, P. guttatum qui ne fait pas de terrier et n’est pas fidèle à 

un abri unique (Flores et al., 2002), ce qui peut lui permettre de fuir l’écoulement du rejet pour 

se réfugier dans des zones épargnées (ex : buttes). En effet, le rejet s’écoule sur le sédiment de 

manière hétérogène entre les buttes formées autour des racines en suivant la topographie du 

sédiment qui est très hétérogène (obs. pers.). Les individus restent tout de même dans la zone, 

car ils sont inféodés à une zone d’environ 16 m2 (Skov et al., 2002). N. meinerti et T. urvillei 

sont quant à eux très fidèles à un unique terrier (Skov et al., 2002) qui une fois rempli d’eaux 

usées ne laisse pas le choix aux individus : rester à l’abri mais être exposé aux eaux usées ou 

sortir et prendre des risques. 

 

Figure 63 : Schéma conceptuel montrant la différence entre une immersion par une marée 

haute et par les eaux usées : les terriers seront inondés (les crabes violonistes devraient ne 

pas avoir le temps de boucher leur terrier, hypothèse à vérifier) mais de nombreuses buttes 

seront émergées et pourront servir de refuge face aux eaux usées.  
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Par exemple, les crabes fuyant leur terrier se verraient d’avantage confronter à la forte 

compétition intra et inter-spécifique qui existe chez les crabes de mangrove pour la 

reproduction, l’accès à la nourriture et à un territoire (Cannicci et al., 2018; Fratini et al., 2000; 

Nobbs and Blamires, 2017). De plus, ils seront davantage exposés à la respiration aérienne et 

aux variations des paramètres abiotiques. En effet, les organismes intertidaux comme les crabes 

de mangrove sont exposés à de larges variations de paramètres environnementaux telles que la 

température (Helmuth et al., 2006; Kelly et al., 2012). Par exemple, il est connu qu’ils évitent 

une température importante en s’abritant dans leur terrier où la température est plus constante 

(Hogarth, 2012; Munguia et al., 2017). Or, quelques heures dans l’air peuvent modifier la 

température du corps des animaux vivant dans la zone intertidale jusqu’à 25°C (Hofmann and 

Somero, 1996), ce qui peut induire des dommages au niveau cellulaire et biochimique via, par 

exemple, le stress oxydatif (Abele et al., 2002; Pörtner, 2002). P. guttatum est plus sensible aux 

variations de température que T. urvillei (Fusi et al., 2015) mais il devrait bénéficier de la 

fermeture de la canopée induite par les eaux usées (Herteman et al., 2011).  

Ainsi, les résultats obtenus en laboratoire ne sont pas forcément représentatifs de la réalité 

écologique. Des expériences sur le comportement de ces espèces vis-à-vis des eaux usées 

permettraient d’optimiser les designs expérimentaux utilisés en laboratoire, et ainsi, mieux 

comprendre le challenge physiologique rencontré par ces différentes espèces. Par exemple, ces 

analyses permettraient de déterminer le temps d’exposition dans l’eau ou encore le temps 

d’exposition moyen dans l’air avant éventuellement de retrouver un abri ou un microhabitat 

non pollué. Parasesarma guttatum pourrait ne jamais être exposé plus de quelques minutes aux 

eaux usées et pourrait donc éviter la formation d’EROs ainsi que l’investissement dans les 

défenses antioxydantes observées dans nos expériences en laboratoire. 

Parasesarma guttatum devrait également bénéficier de la disparition des grands Sesarmidae 

comme N. meinerti et N. smithii qui entrent en compétition directe avec lui pour la litière 

(Fratini et al., 2000). En effet, contrairement à ces derniers qui enfuissent les feuilles dans leurs 

terriers, P. guttatum les mange rapidement à l’endroit où il les trouve et ne les ramène pas à son 

abri (Dahdouh-Guebas et al., 1999, 1997). La modification de la communauté pourrait ainsi 

entrainer des conséquences importantes sur le réseau trophique et donc au niveau de 

l’écosystème. La capacité à manger des feuilles et des propagules dépend de la capacité à rester 

longtemps émergé. Or ce facteur est important dans la régulation du renouveau des palétuviers 

(Bosire et al., 2004). Les Sesarmidae se nourrissent non seulement de feuilles mais également 

de la matière organique du sédiment (Bouillon et al., 2004) et pourraient donc bénéficier de 
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l’apport en MO du rejet contrairement aux Ocypodidae dont la signature isotopique est reliée 

au microphytobenthos (Bouillon et al., 2004). Toutefois, le microphytobenthos pourrait profiter 

aussi de l’apport en nutriments des eaux usées et donc bénéficier indirectement aux 

Ocypodidae. Néanmoins, celui-ci est probablement impacté par la fermeture de la canopée qui 

réduit la lumière disponible dans la zone impactée par rapport à la zone témoin (Capdeville et 

al., 2018; Herteman, 2010). Bouchez et al. (2013) n’ont toutefois pas observé de changement 

dans la biomasse du biofilm phototrophe, mais ont tout de même démontré un changement dans 

sa communauté avec une part plus importante de diatomées et d’algues vertes. De plus, ils ont 

également montré que la zone impactée était fortement enrichie en bactéries, elles aussi avec 

une diversité différente. Ces micro-organismes font également partie du régime alimentaire des 

Ocypodidae (Cannicci et al., 2008) et pourraient contribuer à expliquer la disparition des crabes 

violonistes. Dès lors, il conviendrait d’étudier plus en détail les organes liés à l’alimentation, 

tel que l’hépatopancréas.  

Si P. guttatum entre en dépression métabolique engendrant ainsi une hypoxie fonctionnelle, 

déjà discutée ci-dessus, N. meinerti et T. urvillei sont très probablement confrontés à une 

hypoxie environnementale suite à l’infiltration d’eaux usées (pauvre en O2) dans leurs terriers. 

De plus, la faible salinité des eaux usées peut accentuer les effets de l’hypoxie. En effet, Legeay 

et Massabuau (2000) ont montré que la tolérance à l’hypoxie du crabe vert Carcinus maenas 

était fortement réduite lors d’un stress osmotique. 

La capacité de P. guttatum à tolérer les eaux usées in situ et à remplacer les autres espèces en 

termes de densité mais au prix d’une perte de biodiversité (Capdeville et al., 2018) risque tout 

de même d’avoir des répercussions sur l’écosystème et principalement au niveau de son 

fonctionnement. En effet, cette espèce n’est pas bioturbatrice contrairement aux autres espèces 

qui disparaissent et il y a une perte de la diversité fonctionnelle. Certains rôles remplis par des 

organismes ne le seront plus. C’est d’autant plus important que les eaux usées s’infiltrent dans 

le sédiment via les terriers des crabes. Sans ces derniers, les eaux usées se répandront davantage, 

augmentant la zone d’impact voire, dans le pire des cas, seront déversées dans le lagon sans 

avoir pu être bio-épurées par les palétuviers. Ce dernier scénario serait catastrophique pour les 

communautés coralliennes adjacentes qui sont très sensibles à l’eutrophisation et aux eaux usées 

(Pastorok and Bilyard, 1985; Szmant, 2002). 

Enfin, il faut rappeler que pour les 3 expériences menées dans cette étude, les eaux usées 

provenant de la station de Malamani ont été collectées en saison sèche avec une composition 

qui varie forcément d’une expérience à l’autre. Cependant, nos résultats  ont permis de dégager 
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des tendances claires : une atteinte des mécanismes osmorégulateurs (NKA), des défenses 

antioxydantes (SOD et/ou CAT) et du métabolisme énergétique (consommation d’O2). 
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Chapitre 5:  Effets des rejets des eaux usées 

in situ : « caging » et suivi environnemental 

par cartographie 
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 Introduction 

Après avoir évalué l’impact des eaux usées en laboratoire sur différents marqueurs 

physiologiques, nous avons pu les étudier in situ. Ainsi, 20 N. meinerti ont été installés pour 

moitié dans la zone de rejet, et pour l’autre moitié dans une zone légèrement en amont et non 

impactée par ces rejets. Ils furent ainsi maintenus pendant 3 semaines dans des terriers 

artificiels. Aucune étude n’avait jusqu’à présent pu étudier directement l’effet d’eaux usées 

domestiques dans une zone de rejet naturelle. Tout réside dans l’originalité du site développé 

par le SIEAM avec l’expertise d’Ecolab à l’initiative de François Fromard.  Sur ce site, les eaux 

usées sont déversées selon un horaire et un calendrier précis sur des parcelles définies. Ainsi, 

une heure avant la marée basse, et ce, une marée basse sur deux (donc environ une fois par 

24h), 10m3 d’eaux usées domestiques pré-traitées sont dispersées sur une parcelle de 675m2 via 

un réseau de tuyaux perforés. Ainsi, ces eaux vont pouvoir s’infiltrer dans le sédiment 

(principalement via le réseau de terriers de crabe) et être traitées par les palétuviers et les micro-

organismes (Bouchez et al., 2013; Capdeville et al., 2018; Herteman et al., 2011).  

De plus, la densité de terriers de crabe a été mesurée et cartographiée autour du rejet dans les 

zones d’écoulement, et corrélée à la salinité. Il en ressort que le rejet induit une diminution de 

la salinité autour de la zone de rejet, dont la dispersion dans le site et en aval peut ainsi être 

observée. Les terriers de crabe sont moins nombreux dans la zone de dispersion du rejet, et sont 

corrélés (Figure 64) avec la diminution de salinité (r=0,58, df=30, p<0,001).  

 

Figure 64 : Corrélation 

entre l'osmolalité 

(salinité) et le nombre de 

terriers de crabe autour 

de la zone de rejet. Les 

points dont l’osmolalité 

est inférieure à celle de 

l’eau de mer (≈950 

mOsm·kg
-1

) sont sous 

l’influence du rejet. 

 

Les crabes exposés pendant 3 semaines dans les terriers artificiels ont une plus faible capacité 

osmorégulatrice bien que les activités de la pompe à sodium dans les branchies antérieures et 

postérieures ne soient pas affectées. Il n’y a pas de dégâts aux lipides ni dans les branchies 
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antérieures ni dans les branchies postérieures et l’activité de la catalase reste inchangée. 

Toutefois, l’activité de la SOD est réduite dans les deux types de branchies chez les crabes 

exposés aux eaux usées, révélant une modification de la balance oxydative. Tout comme en 

laboratoire, l’activité de la pompe à sodium et les dégâts aux lipides ainsi que l’activité de la 

catalase sont plus importants dans les branchies postérieures que dans les branchies antérieures ; 

aussi bien dans la zone témoin que dans la zone impactée.  

Ces résultats montrent que les crabes élaborent moins de terriers dans les zones d’écoulement 

des eaux usées révélant soit un impact sur les populations soit sur le comportement des crabes. 

Les eaux usées perturbent la fonction osmorégulatrice ainsi que la balance redox de N. meinerti, 

ce qui confirme les effets déjà observés en laboratoire. Ainsi, tout rejet d’eaux usées dans la 

mangrove devrait être accompagné d’un suivi minutieux des populations de crabe du fait de 

leur importance pour l’écosystème mais aussi dans l’efficacité du traitement. 
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Abstract 

Mangroves are tidal wetlands often under strong anthropogenic pressures despite the numerous 

ecosystem services they provide. Pollution from urban runoffs is one of these threats, but 

nevertheless mangrove trees are used as a bioremediation tool for wastewater (WW) treatment. 

However, this practice can impact mangrove crabs which are key engineer species of the 

ecosystem. Using an experimental area with controlled WW releases, this study aimed to 

determine from an ecological and ecotoxicological perspective, the effects of WW on the 

mangrove crab Neosarmatium meinerti. Burrow density and salinity levels (used as a proxy of 

WW dispersion) were recorded, mapped and a 3-week caging experiment was performed. 

Hemolymph osmolality, gill Na+/K+-ATPase (NKA) activity and gill redox balance were 

assessed in anterior and posterior gills of N. meinerti. Burrow density decreased according to 

salinity decreases around the discharged area. Crabs from the impacted area had a lower 

osmoregulatory capacity without changes in gill NKA activity and the decrease of the 

superoxide dismutase activity indicates changes in redox metabolism. However, both catalase 

activity and oxidative damage remained unchanged in both areas but were higher in posterior 

gills. These results indicate that WW release may induce osmoregulatory and redox imbalances, 

potentially explaining the decrease in crab density. Based on these results we conclude that 

WW release should be carefully monitored as crabs are key players involved in the 

bioremediation process. 

Keywords: Mangrove, Bioturbation, Wastewater, Ecophysiology, Oxidative stress, 

Osmoregulation  
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1 Introduction 

 

Mangroves are critically threatened by human activities worldwide (Duke et al., 2007; Polidoro 

et al., 2010) although their ecological and socioeconomic importance are now well documented 

(Alongi, 2008; Barbier, 2015; Lee et al., 2014; Nagelkerken et al., 2008; Vo et al., 2012; Walters 

et al., 2008). They cover 137,760 km2 in 118 tropical and subtropical countries and territories 

(Giri et al., 2011) and are characterized by their unique coastal forest between land and sea.  

Among the different possible threats, mangroves receive nutrients and pollutants from urban 

runoffs (Fusi et al., 2016a; Lesirma, 2016; MacDonnell et al., 2017). However, mangrove trees 

are capable of absorbing excess in nutrient load (Reef et al., 2010) and are thus used in many 

tropical countries as a bioremediation tool for wastewater treatment (Jitthaisong et al., 2012; 

Lee et al., 2014; Li et al., 2011; Molnar et al., 2013; Turcios and Papenbrock, 2014; Wong et 

al., 1997; Yang et al., 2008). Whether natural or constructed mangrove wetlands (mesocosm), 

they are used for treating WW from aquaculture, sewage or others sources (Leung et al., 2016; 

Ouyang and Guo, 2016; Wu et al., 2008a). Moreover, recent studies in China showed that 

natural mangroves are the optimal paradigm under three scenarios of  municipal WW treatment 

(Ouyang and Guo, 2018). However, to eliminate excess nutrient and organic load, mangrove 

plants may bioaccumulate metals (Analuddin et al., 2017; Birch et al., 2015; Nguyen et al., 

2017; Richter et al., 2016), and even immobilize some wastewater-borne pollutants such as 

polycyclic aromatic hydrocarbons and polybrominated diphenyl ethers in the shape of iron 

plaques formed on their roots (Farzana et al., 2016; Pi et al., 2017). They can also even mitigate 

different antibiotics (Li et al., 2016; Liu et al., 2016). While most of these studies focus on plant 

or microbial communities, previous studies looking at the impact of WW on mangrove 

macrofauna showed contradictory effects (Amaral et al., 2009b; Bartolini et al., 2009; Cannicci 

et al., 2009; Capdeville et al., 2018; Fusi et al., 2016a; Penha-Lopes et al., 2009b; Yu et al., 

1997). Thus, further focusing on the specific physiological consequences for macrofauna are 

needed. 

Among the macrofauna, burrowing mangrove crabs such as Neosarmatium meinerti 

(Sesarmidae, de Man, 1887) are key engineer species playing a key role in the mangrove 

ecosystem: their bioturbation and organic matter degradation activities are crucial in element 

transfer within the matter cycle and allow the maintenance of sediment biochemical 

heterogeneity (Emmerson and McGwynne, 1992; Kristensen, 2008; Lee, 1998; Penha-Lopes et 

al., 2009a; Smith III et al., 1991). They are also involved in the bioremediation process since 

their burrows allow WW to enter the sediment and to be absorbed by mangrove trees. Crab 
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burrows also increase the air-sediment layer up to 400 % and thus, impact microbial and 

geochemical processes (Kristensen and Kostka, 2013).  

It is therefore crucial, in the context of the usage of mangroves for biofiltering, to determine if 

these crabs are impacted by WW discharge.  In the long term, it could induce profound and 

global modifications of the ecological functioning of the mangrove ecosystem. Regular 

wastewater discharges may decrease crab abundance as shown for juvenile of blue crabs 

(Portunus pelagicus) along a pollution gradient from an outfall of secondary treated effluent 

(Wear and Tanner, 2007). Moreover, previous studies showed that WW may also impact crab 

community structures (Capdeville et al., 2018) or even their bioturbation activities (Bartolini et 

al., 2011). Previous results obtained by our group under laboratory conditions showed that WW 

exposure induces a burst of oxygen consumption, osmotic and redox imbalances (Theuerkauff 

et al., 2018a). This study aims to compare laboratory results with field experimentation using 

the same WW discharge. To do this, we here merge the use of ecological markers (e.g. crab 

burrow density) with physiological indicators of cell homeostasis (e.g. osmoregulation and 

energy-redox parameters) carried out in encaged crabs to adequately evaluate the efficiency and 

challenges in the usage of mangroves as biofilters. 

 

2 Materials and methods 

2.1 Study area 

To assess the impact of WW on mangrove crabs, two areas were selected in the Malamani 

mangrove (Boueni’s bay, Mayotte island, 12°55ʹ1ʺS, 45°9ʹ23ʺ) located in the Comoros 

Archipelago (Fig. 1A, B, C). This experimental site is used since 2008 to evaluate the capacities 

of the mangrove ecosystem for natural WW treatment (Bouchez et al., 2013; Herteman et al., 

2011). Briefly, WW is collected from the village of Malamani (400 population equivalent), 

stored and decanted in a pre-treatment (Imhoff) tank. About 10 m3 of this pretreated WW is 

daily discharged 1h before low tide every 24h through pierced pipes (Fig. 1E) on three 45m x 

15m plots. In this study, only the plot dominated by Ceriops tagal and oriented perpendicular 

to the main coastline was considered (Fig. 1B,C). This area is designated as the “impacted area”. 

A second area is used as a control and is located in the same mangrove belt, also dominated by 

Ceriops tagal, but is not subjected to WW discharge (Fig. 1 C). The chemical composition of 

the pretreated WW is reported in Table 1 while more in situ physicochemical parameters were 

reported by Capdeville (2018). 
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Table 1: Chemical 

characterization of SW, 

brackish water (from 

rivulet) and WW (partly 

modified from Herteman, 

2010 and published in 

Theuerkauff et al., 2018a). 

N.A. = data not available. 

Seawater was collected at 

low tide in crab burrows 

from a pristine area and in 

the rivulet (Fig 1B). Further 

environmental data is 

available in Capdeville 

(2018). 

 

 

2.2 Salinity and crab burrow mapping  

A field survey was conducted in March 2015 to collect data on WW dispersion and crab burrow 

density in Malamani mangrove. Four 80 m-long transects covering the impacted area as well 

as the control zone were established parallel to the shore. For each transect, 8 plots (located 

approximately 10m from each other) were monitored. These plots were in all cases established 

on flat bottoms only, since it is where WW flows and infiltrates the sediment through the crab 

burrows. The geographical coordinates of these plots were recorded using a GPS system 

(Garmin GPSMAR®78S). Salinity variation around the WW discharge was used as a proxy of 

WW dispersion. Salinity was measured from 1.5 ml samples collected from the interstitial water 

in burrows. The osmotic pressure (OP) of these samples was measured in duplicate by freezing 

point depression osmometry using an Advanced TM Micro-Osmometer, model 3300 (Advanced 

Instruments, Inc.) using 20 µl per sample. The number of crab burrows in a 1 m2 was also 

counted at each plot and used as a an estimator of crab density (Mouton and Felder, 1996). Data 

was analysed using a cubic spline interpolation of H. Akima for irregular data (Akima, 1978). 

To perform the interpolation on water salinity and count of crab burrows, the package “akima” 

from R software was used. The geographical projection used for Mayotte Island is UTM 38S 

of the geographical system RGM04. The results of the interpolation should only be used for 

comparative purpose and must be considered as approximations. 
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Figure 1: Location of the Comoros archipelago and the study site in Mayotte (A); aerial view of the 

experimental setup in the mangrove of Malamani (B) and of the control and impacted areas (C); 

artificial burrow (D); pierced pipes discharging WW in the impacted area (E). Crabs as well as water 

samples used for chemical analyses were collected within the Avicenia marina and Ceriops tagal belts 

in non-impacted sites. In B, the experimental parcels 1 and 2 corresponds to the Ceriops 

tagal and Avicenia marina belts, respectively. 3 corresponds to the overflow discharging site. Only 

the parcel 1 was considered in this study. In C, artificial burrows (n=20) are indicated by red (impacted, 

n=10) and yellow (control, n=10) circles. In B and C, grey lines represent the WW transporting pipes 

and the white lines represent the WW discharging drains. 
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2.3 Animal collection, caging and sampling 

Twenty adult of Neosarmatium meinerti (in intermolt stage C3, as confirmed through epipodite 

examination) were collected in September 2015 from an undisturbed area of the Malamani 

mangrove at low tide. According to recent studies, specimens identified as N. meinerti found in 

Mayotte could in fact be Neosarmatium africanum (Bouchard et al., 2013; Ragionieri et al., 

2012, 2009), but are attributed to N. meinerti until confirmation is obtained by DNA 

sequencing. Immediately after collection, an equal number of crabs were individually 

introduced in artificial burrows (Fig. 1D) in the impacted and control area (Fig. 1C). Each 

artificial burrow consisted of a closed grid cylinder of 6 cm wide and 50 cm long inserted into 

a perforated PVC pipe ensuring adequate water flow. These artificial burrows were partially 

buried with an angle of 45° (Fig. 1D). After 3 weeks, in October 2015, the crab and some water 

from each burrow were collected and brought to the field laboratory located about 350 m from 

the experimental site. For each crab, a hemolymph sample was obtained using a 0.5-ml syringe 

by inserting the needle between the cephalothorax and the first pereiopod. This sample was 

directly used for OP determination using 20 µl per sample in duplicate as described above. 

Crabs were then weighted and anesthetized on ice for gill sampling. Gill pairs were divided in 

2 groups according to their osmoregulatory function (Copeland and Fitzjarrell, 1968; Neufeld 

et al., 1980; Theuerkauff et al., 2018b). Anterior pairs 1 to 4 were considered as respiratory 

gills, while posterior pairs 5 to 8 were considered as both respiratory and osmoregulatory gills. 

The anterior and posterior gills were flash frozen in liquid nitrogen, stored separately into a 

container filled with liquid nitrogen (Voyageur 5, Air liquide). After sampling completion, 

frozen samples were transported to the University Center of Mayotte and then preserved at -80 

ºC for further analyses (see details in sections 2.4 and 2.5). Crab molting stages were checked 

again after gill dissection to avoid handling-associated stress and only animals in intermolt stage 

(C3) were considered. 

 

2.4 Assessments of antioxidant defenses and oxidative damage in gills 

For each crab, antioxidant defenses were quantified as the activities of superoxide dismutase 

(SOD) and catalase (CAT) and measured spectrophotometrically in anterior and posterior gills 

(right-sided gills 3 and 5). All frozen samples were diluted to 1:40 and 1:10 (w:v) for SOD and 

CAT measurements, respectively, in a 50 mmol l-1 KPi buffer with 120 mmol l-1 KCl (pH=7.0). 

Tissue homogenization was achieved using 3 steel balls (Retsch, n°. FR0120) in a Mixer Mill 

MM 400 (Retsch GmbH, Haan, Germany; 30s at 30 beats s-1). SOD activity was determined in 

supernatants after centrifugation (3min, 13000 rpm, 4°C) using the protocol of McCord and 
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Fridovich (1969) modified by Livingstone et al. (1992). CAT activity was measured in 

supernatants following the decomposition of H2O2 in a 50 mmol l-1 KPi buffer according to the 

assay developed by Aebi (1984). All measurements were carried out at least in triplicate using 

a microplate reader (Tecan Infinite M200, TECAN, Männendorf, Switzerland). Samples were 

preserved on ice at all times and results were expressed per mg of proteins quantified in 

triplicates according to Bradford (1976) with BSA (Sigma-Aldrich, St Louis, MO, USA) as 

standard. Oxidative damage was estimated as the concentration of malondialdehyde (MDA), a 

product resulting from lipid peroxidation, in right-sided anterior and posterior gills (gills 4 and 

6, respectively). MDA was quantified through measurements of thiobarbituric acid reactive 

substances (TBARS) using the protocol originally described by Uchiyama and Mihara (1978) 

and further modified by Abele et al. (2002). 

 

2.5 Assessment of Na+/K+-ATPase (NKA) activity 

NKA activity was determined on right-sided anterior and posterior gills (2 and 7, respectively) 

by homogenizing tissues separately as described above in a buffer composed of 250 mM 

sucrose, 5 mM MgCl2 (pH= 7.4) in a 1:6 (w:v) ratio. After centrifugation (3min, 13000 rpm, 

4°C), protein concentration in supernatants was determined as described above, and all samples 

were diluted to achieve equal protein concentrations. The specific NKA ouabain-sensitive 

activity in these supernatants, was measured using a protocol adapted from Flik et al. (1983) 

but with 3 mM ATP, 5 mM MgCl2 and ouabain adjusted to 2.8 mM. 

 

2.6 Statistics 

All statistical analyses were performed in R version 3.3.2 (R Core Team, 2015) with RStudio 

Version 0.99.891 (RStudio, Inc). The Shapiro-Wilk test was used to test normality and the 

Bartlett test was used to test the homogeneity of variances. If data did not meet the assumptions 

of normality and homogeneity of variance, they were log transformed.  

A two-way ANOVA was performed on crab body weight (sex and treatment), oxidative 

damage, antioxidant defenses and NKA activities according to gill position and treatment. All 

factors were considered as orthogonal and fixed. All ANOVA tests were followed by a Tukey’s 

HSD post hoc comparison test and significance level was p < 0.05. Hemolymph osmotic 

pressures are reported on the osmotic curve previously published (Theuerkauff et al., 2018b) 

and residuals are compared by a Student t-test.  
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3 Results  

 

3.1 Two-dimensional mapping of sediment surface salinity and crab burrow density 

Salinity values of the crab burrow residual water ranged from 64 mOsm·kg-1 to 1360 mOsm·kg-

1. Due to the effect of the effluent, salinity values decreased in the impacted area but also outside 

the impacted area towards the sea (Fig. 2), indicating that WW expands from the discharge area. 

The spatial analysis for the crab burrow density demonstrates a similar pattern since the lowest 

density was found at the center of the impacted area (Fig. 3). This crab density distribution is 

explained at 62.01 % (Adjusted R² performed on non-interpolated data; F1,30 = 51.59 ; p = 

5.419x10-8) by the OP variation of the interstitial water. 

  

Figure 2: Interpolation of salinity around the 

discharged area (black lines).  

Figure 3: Interpolation of crab burrows density 

around the discharged area (black lines).  

 

3.2 Crab size 

Crab body weight was significantly different between males and females (47.4g ± 8.9g and 

31.1g ± 2.6g, respectively) but not between treatments (two-way ANOVA; df error = 16; sex F 

= 34.2; df = 1; p < 0.001; treatment F = 1.3; df = 1; interaction: F = 2.9; df = 1). Except for 

weight, no sex-related differences were recorded and thus, only pooled results are shown. No 

mortality was recorded throughout the experiment. 
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Table 2: Results for the two-way ANOVAs on NKA activity (A), SOD activity (B), CAT activity (C) 

and TBARS concentration (D). Factors, df (degrees of freedom), MS (variance) and value of F ratio 

are shown. Statistically significant effects are indicated by asterisks: * (p < 0.05), ** (p < 0.01) and 

*** (p< 0.001). 

 

 

3.3 Osmotic pressure and NKA activity 

Hemolymph OP of crabs collected from the impacted area was significantly lower compared to 

the OP collected from crabs of the control area (Fig. 4A, Student t-test, p < 0.01). OP of the 

water collected from the artificial burrows was also lower in the impacted area (Student t-test, 

p < 0.01). However, when considering the residuals (Fig.4 B) between hemolymph OP observed 

on the field and hemolymph OP (predicted at the same salinity using the osmotic curve 

published by Theuerkauff et al., 2018b), a significant decrease is observed for crabs collected 

from the impacted area (one-sided Student t-test, p < 0.01). However, differences were not 

significant for those crabs caged in the control area (2-sided Student t-test, p = 0.94). Gill NKA 

activity (Fig. 4C) showed no significant differences between crabs of the two areas but NKA 

activity was 2.8 higher in posterior gills compared to anterior gills (two-way ANOVA, table 

2A). 
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Figure 4: Hemolymph osmotic pressure according to water (from artificial burrow) osmotic 

pressure (A); OP residuals (B) and Na+/K+-ATPase activity in anterior and posterior (light 

and dark boxes respectively) gills (C). Dotted lines correspond to 95 % confidence interval 

of the osmotic curve of N. meinerti (see Theuerkauff et al., 2018b). Different letters represent 

statistically significant differences at p < 0.05 from two-way ANOVA followed by Tukey’s 

HSD test. Boxplots show medians (central crossbars), 25th and 75th percentiles (boxes) and 

whiskers which extent to the most extreme data point which is no more than 1.5 times the 

interquartile, data point outside this range are represented by an open circle.  

 

3.4 Oxidative stress 

SOD activity (Fig. 5A) did not differ between anterior and posterior gills (two-way ANOVA, 

table 2B) unlike CAT activity (Fig. 5B, two-way ANOVA, table 2C). But, for both gill types, 

SOD activity was significantly lower in crabs collected from the impacted area compared to 

crabs from the control area. Branchial MDA concentration (Fig. 5C) was the same for impacted 
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and control crabs but differed according to gill type (two-way ANOVA, table 2D). For both 

impacted and control animals, the MDA content of posterior gills was 1.9 times higher 

compared to the anterior gills (two -way ANOVA, table 2D). 

 

4 Discussion 

 

To our knowledge, this study corresponds to the first in situ ecotoxicological assessment of the 

effects of regular and controlled urban WW discharges on crab physiology in a natural 

mangrove. This new approach using a caging experimental protocol in a natural mangrove 

forest is complementary to previous studies that focused on artificial mesocosms (Amaral et al., 

2009b; Bartolini et al., 2009; Penha-Lopes et al., 2012, 2009a) or to in situ studies using 

 

Figure 5: Redox parameters in anterior 

and posterior (light and dark boxes, 

respectively) gills of N. meinerti: SOD 

activity (A); CAT activity (B) and 

oxidative damage (C) measured by 

TBARS concentration. Different letters 

represent statistically significant 

differences at p < 0.05 according to a 

two-way ANOVA followed by Tukey’s 

HSD test. Boxplots show medians 

(central crossbars), 25th and 75th 

percentiles (boxes) and whiskers which 

extent to the most extreme data point 

which is no more than 1.5 times the 

interquartile, data point outside this range 

are represented by an open circle.  
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sampled crabs in polluted mangroves (Amaral et al., 2009a; Penha-Lopes et al., 2009b). As 

already discussed by Capdeville (2018), the response of the crab community and the individual 

physiological response may be linked to WW discharge but also to the induced environmental 

modifications. Indeed, different feedback effects are possible since WW discharges induce 

major changes in the mangrove plant (Herteman et al., 2011) and microbial communities 

(Bouchez et al., 2013) which are the food source for most of the mangrove crab species. 

 

4.1 Decrease of crab burrow density as a consequence of WW release 

As already demonstrated, eutrophication occurs in the impacted area (Bouchez et al., 2013; 

Capdeville et al., 2018; Herteman et al., 2011). However, this increase in nutrient concentration 

is highly variable spatially and is mainly due to the unequal dispersion of the WW in the 

impacted area (different microrelief conditions). WW flows on the soil according to surface 

roughness and infiltrates the sediment through the crab burrows. Therefore, flat bottoms are 

highly exposed to wastewater runoffs, while mounds surrounding mangrove trees are likely to 

be preserved from direct exposure to the effluent water. Consequently, in this study visual 

countings only concentrated to the flat bottom areas. This methodological choice may explain 

why a clear decrease in crab density was observed in the impacted area. This differs from 

previous results provided by Capdeville (2018). In their study, they did not record differences 

in crab abundance between impacted and control areas in 2012 and 2014 but crab burrows were 

counted from 1 m2 areas containing 50 % of flat bottoms and 50 % tree mounds (Capdeville, 

pers. com.). Even if crabs could take refuge on the tree mounds, the decrease in crab burrow 

density reported from flat bottoms should limit WW infiltration and alter the bioremediation 

processes as well as their engineering role. This decrease in burrow density strongly correlates 

with the salinity decrease and is consistent with previous observations (Herteman, 2010) 

showing WW dispersion around the impacted area. Our results contrast with those obtained in 

other similar mangrove forests in Kenya and Mozambique by Cannicci et al. (2009) and 

Bartolini et al. (2011). In these studies an increase in fiddler crab biomass was observed in a 

peri-urban mangrove receiving WW. However, these authors also found a negative effect of the 

effluent on ecosystem functionality marked by a decrease in crab bioturbation activities which 

is a cryptic ecological degradation according to Dahdouh-Guebas et al. (2005a). Nevertheless, 

it is difficult to compare these different studies since WW composition is highly variable both 

in time and space (local dispersion and WW origin).  
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4.2 Osmoregulatory disruption 

Caged N. meinerti in the impacted area experienced a decreased osmoregulatory capacity even 

if gill NKA activities were not modified. This has already been reported using similar crabs 

maintained in laboratory conditions and exposed for 5h to the same WW effluent (Theuerkauff 

et al., 2018a). This decrease in osmoregulatory capacity is representative of the animal 

physiological condition (Lignot et al., 2000) and could be due histological damage in the gill 

epithelia (Theuerkauff et al., 2018a). Such morphological damages have already been described 

when considering the toxic effect of ammonia (Leone et al., 2017) which can reach high levels 

in the WW discharged in the area. Given that NKA pumps are also involved in the excretion of 

ammonia-N, as already discussed in Theuerkauff et al. (2018a), this pattern may reveal a trade-

off between osmoregulation and ammonia excretion since NH4
+ can substitute and compete 

with K+ in NKA and other K+ channels (Weihrauch and Donnell, 2017).  

 

4.3 Oxidative stress modulation 

As previously observed in laboratory conditions, posterior gills maintain higher CAT activities 

and MDA levels compared to anterior gills (Theuerkauff et al., 2018a). This pattern also occurs 

in C. aestuarii (Rivera-Ingraham et al., 2016a) and is probably linked to the osmoregulatory 

function of these gills (Rivera-Ingraham and Lignot, 2017). Osmoregulation is an energy-

demanding process as ATPase pumps are key players for active ion transport. Therefore, in 

decapod crabs, posterior gills exhibit numerous mitochondria and a high abundance and activity 

of NKA (Copeland and Fitzjarrell, 1968; Lignot and Charmantier, 2015; Pequeux, 1995). This 

is also the case for N. meinerti (Theuerkauff et al., 2018b; this work). These pumps are located 

in specialized ionocites (aka mitochondria-rich cells), and mitochondria are considered as the 

major ROS producers in aquatic animals (Abele et al., 2007). This may explain the higher MDA 

levels recorded in the posterior gills. Also, compared to anterior gills, their high CAT activities 

may be an adaptation to maintain redox homeostasis in these gills (Rivera-Ingraham et al., 

2016a). Long-term exposure under field conditions did not induce oxidative damage in either 

anterior or posterior gills but a marked decrease in SOD activity is observed in both tissues. 

This redox unbalance may be explained by a wide variety of different stressor and/or molecules 

contained in WW (see reviews by (Abele et al., 2012b; Lushchak, 2011). For example, such 

decrease has already been reported after exposure to heavy metals (Jasinska et al., 2015; Ling 

et al., 2011) or even infections (Neves et al., 2000; Rameshthangam and Ramasamy, 2006). 

Moreover, such changes make work in synergy with environmental factors such as temperature, 
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as observed for the Cape River crab after exposure to silver nanoparticles AgNP (Walters et al., 

2016) or levels of oxygen (Li et al., 2016b; Oliveira et al., 2005). 

 

4.4 Oxidative stress and gender 

Gender-related variability in the oxidative stress response has already been reported in the shore 

crab Carcinus maenas (Pereira et al., 2009) and other invertebrates (Correia et al., 2003; 

Espinosa and Rivera-Ingraham, 2016; Radhika et al., 1998) even if most papers on aquatic 

organisms lack information about gender (Abele et al., 2012a). Previous laboratory conditions 

reported gender differences in response to WW exposure (Theuerkauff et al., 2018a) which 

could potentially lead to sex-dependent tolerance to a pathological environment (Fanjul-Moles 

and Gonsebatt, 2012). However, these differences were not reported in this field study probably 

because, waters in the field are temporally and spatially diluted. Nevertheless, these gender-

related differences should be taken into account when considering other species or stress 

intensity.  

 

5 Conclusion 

 

In situ experiments are crucial and complementary to laboratory studies. Also, chronic exposure 

to multiple and variable stressors under dynamic conditions already revealed variable effects 

according to environmental fluctuating factors such as salinity, temperature or pH (Barbieri and 

Doi, 2011; Romano and Zeng, 2013). Since WW composition is highly variable, potential 

additive, synergic or antagonist responses to these stressors may also vary. Therefore, WW 

bioremediation in natural mangroves should therefore require specific field impact studies and 

case-by-case follow-ups by the competent authorities. What appears already evident is that crab 

abundance can significantly be decreased in WW-impacted areas. If the observed effects on 

osmoregulation and oxidative stress could explain the decrease in crab burrow density, they 

cannot contribute, however, to answer whether crabs escape and/or avoid the discharged area 

(flat bottoms) or if they die in these areas and are enable to recruit. Behavioral studies may 

provide a significant insight. Moreover, WW could also induce strong anoxia in crab burrows. 

As already evidenced in laboratory conditions, N. meinerti unsustainably increase their 

respiration rates (Theuerkauff et al., 2018a). They may also try to escape from their burrows 

and breathe air preferentially. Therefore, more data on oxygen distribution in the sediment and 

on the sensitivity of N. meinerti to hypoxia are needed. It is also necessary to study other crab 

species living in the mangrove forest such as fiddler crabs or others Sesarmidae (e.g. 
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Parasesarma guttatum) which may be more or less sensitive according to Capdeville (2018) 

and personal observations. Furthermore, a high diversity of burrowing species must create a 

higher sediment heterogeneity, which is crucial for bioturbation efficiency and, thus, for 

optimal ecosystem functioning, as already reported for other invertebrates (Pischedda, (2008). 

Further studies should also look at the digestive tract and especially the hepatopancreas which 

is involved in absorption and nutrient storage, enzyme synthesis, lipid and carbohydrate 

metabolism, detoxification and absorption processes (Ruppert et al., 2004; Wang et al., 2014). 

Altogether, these studies clearly indicate that mangrove crabs are affected by WW exposure 

and are most likely impacted by uncontrolled WW discharges that occur in most tropical 

countries. It emphasizes the need for a proper WW management based on results from both 

laboratory and field analyses.  

 

Acknowledgements 

The authors are thankful to the Syndicat Intercommunal d'Eau et d'Assainissement de Mayotte 

(SIEAM) and especially Kissimati Abdallah for her help on the field. This study was partly 

funded through the Marie Curie Actions EU grant FP7-PEOPLE-2013-IEF (grant number 

622087-“IAS-Life”) awarded to GRI and by the French National Agency for Water (ONEMA), 

which is now part of the French Agency for Biodiversity (AFB). 

 

Bibliography 

 

La bibliographie de cet article est intégrée à la fin du manuscript 

  



175 

 

 Conclusion et poursuite de l’étude in situ 

Les principaux résultats de cette étude démontrent qu’il y a bien un effet in situ sur les 

populations de crabe, que ce soit en termes de densité de terrier qu’au niveau physiologique, 

validant les biomarqueurs utilisés en laboratoire (voir ci-dessous §5.4).  

La densité de terrier diminue au niveau de la zone de rejet. Cette diminution peut être la cause 

d’une diminution de l’effectif de la population et/ou d’une diminution de l’activité bioturbatrice 

des individus de la population. S'il est bien connu qu’on peut relier la densité de terrier à la 

densité des crabes (Kent and McGuinness, 2006; Schlacher et al., 2016; Skov et al., 2002), ceci 

n’est pas pour autant le cas lors d’une exposition aux eaux usées. En effet, il a déjà été montré 

que des effluents domestiques pouvaient réduire l’activité bioturbatrice des crabes de mangrove 

(Bartolini et al., 2011). Il est donc possible qu’il y ait soit une diminution de la population soit 

une diminution de l’activité bioturbatrice. Cependant, une troisième hypothèse est également 

possible : un changement dans la communauté des espèces. En effet, certaines espèces comme 

Parasesarma guttatum ne creusent pas de terriers mais utilisent les crevasses et les 

anfractuosités entre les racines comme abri (Skov et al., 2002). Les mesures réalisées par 

Kissimati Abdallah entre 2012 et 2014 et publiées par Capdeville et al. (Figure 65) sur le faciès 

à Ceriops tagal ont en effet montré que P. guttatum, déjà majoritaire dans la parcelle témoin, 

l’est encore d’avantage dans la zone de rejet et qu’il y a une modification en termes de 

biodiversité dans la parcelle impactée (indice de Shannon). Ainsi, alors que dans la zone témoin 

les Sesarmidae sont déjà dominants en représentants 60 % de la communauté contre 40 % pour 

les Ocypodidae, ils constituent presque la majorité des espèces présentes dans les zones 

impactées (92 % contre 12 % pour les Ocypodidae). Mais même au sein des Sesarmidae, seule 

P. guttatum voit sa fréquence augmenter. Par exemple, N. meinerti disparait de la zone au même 

titre que nombre d’Ocypodidae tel que T. urvillei. 

Ils n’ont par contre pas observé de variations significatives en termes de densité de crabe ainsi 

qu’en termes de densité des terriers de crabe entre 2012 et 2014. Ces résultats sont étonnants 

mais plusieurs facteurs pourraient les expliquer. Si P. guttatum est opportuniste, il peut toutefois 

également creuser des terriers lorsqu’il n’y a pas d’autres abris disponibles (Skov et al., 2002), 

et ainsi pourrait entretenir des cavités délaissées.  
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Figure 65 : Résultats sur les communautés de crabes obtenus par Capdeville et al. (2018) entre 2012 

et 2014 dans la parcelle témoin (CA) et la parcelle impactée (IA). Les valeurs de densité de crabe 

ont été obtenues à partir de quadrats fixes positionnés mi buttes-mi drain. 

 

De plus, le comptage des terriers dans cette étude s’est réalisé sur des quadrats disposés à moitié 

dans des zones d’écoulement des eaux usées et à moitié au niveau des monticules de sédiments. 

Il est donc possible que ces derniers soient moins impactés et que les crabes y trouvent refuge. 

Les terriers disposés sur ces monticules pourraient présenter un nombre d’ouverture supérieur 

à ceux classiquement disposés au niveau du sol et ainsi fausser la densité réelle des terriers ce 

qui pourrait faire baisser le nombre de terrier qui aurait dû être observé par ce changement de 

communauté. En effet, il a déjà été montré qu’il faut être particulièrement prudent lorsqu’on 

estime la densité de crabes à partir de la densité de terriers, notamment à cause de variations 

dans les caractéristiques de l’habitat (Schlacher et al., 2016). 

Les enjeux de ce changement de communauté sur le fonctionnement de l’écosystème sont 

discutés au §4.5 dans le cadre des différences de sensibilité observées pour les trois espèces de 

crabe étudiées. 

En décembre 2015, la zone de rejet a été modifiée (cf Figure 3) de sorte à pouvoir étudier la 

résilience du système. Ainsi, nous avons continué le comptage des terriers de crabe dans la zone 

tous les 6 mois afin de suivre leur évolution (Figure 66). Suite à des avaries du système de rejet 

au moment de la campagne de terrain ainsi qu’aux mouvements sociaux que Mayotte a connu 

à cette période, seuls les relevés en fin de saison humide ont pu être effectués.  
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En 2015, la salinité moyenne dans la zone témoin était de 1064 ± 79 mOsm·kg
-1

 et la densité 

moyenne des terriers de 45 ± 10 contre 37 ± 23 dans la zone impactée. De plus, les variations 

de salinité sont corrélées à 62 % avec la variation de la densité des terriers (R2 ajusté : 

F1,30=51,6, p<0,001). En mars 2016, l’interpolation de la salinité met bien en évidence le 

déplacement de la zone de rejet.  

Par contre, les résultats concernant les terriers de crabe montre que leur densité diminue depuis 

2015 (Chi2=82,6, ddl=2, p<0,001). La densité des terriers est la plus faible au niveau de la zone 

qui est toujours impactée depuis 2008. De plus, la densité au niveau de l’ancienne zone impactée 

reste toujours faible. Cela est corroboré par la corrélation existant entre les variations de salinité 

et celles des terriers : elle n’est plus que de 5,3 % en 2016 (R2 ajusté, F1,30=1,7, p=0,2) et 14,0 

% en 2017 (R2 ajusté : F1,48=7,8, p<0,01). Ainsi, la totalité de la zone de résilience reste toujours 

impactée en mars 2017. 

On notera cependant que la saison humide de 2017 fut particulière réduite, avec des 

précipitations beaucoup moins importantes qui obligèrent même les habitants du sud de l’île 

(Malamani compris) à se priver d’eau 2 jours sur 3 de mi-décembre 2016 à avril 2017. En plus 

des conséquences en termes de production d’eaux usées, cette relative absence de saison des 

pluies pourrait avoir eu des conséquences : 

 sur le recrutement des crabes, qui bien que répartis sur l’année entière pour la plupart 

des espèces, connait un pic en début de saison des pluies pour plusieurs espèces telles 

que P. guttatum (Flores et al., 2002), N. meinerti et également plusieurs Ocypodidae 

(Emmerson, 1994). 

 sur la survie des juvéniles de crabes. Si des données sur la survie des larves (pélagiques) 

des crabes de mangrove existent, peu de données néanmoins, sont disponibles 

concernant les juvéniles. Cependant, il a déjà été démontré que le crabe tropical Armases 

miersii présente un moins bon taux de survie aux salinités extrêmes (Anger, 1996). 

Egalement, les taux de survie mesurés à différentes températures pour les juvéniles de 

Charybis feriatus sont toujours optimaux à 25 ppt (Baylon and Suzuki, 2007). 

Ces stades de développement sont d’autant plus importantes que dans les drains du faciès à 

Ceriops, plus de 95 % des terriers ont un diamètre inférieur à 1 cm et concernent donc 

principalement les juvéniles. 
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Figure 66 : Evolution de la salinité dans l’eau interstitielle (en mOsm·kg
-1

, A) et de la densité de terriers de 

crabe (B) depuis mars 2015. Les couleurs rouges représentent les valeurs basses et les vertes les valeurs élevées. 

Les points représentent un exemple des transects effectués qui ont servis à l’interpolation par triangulation. 

Barre d’échelle : 10m. 

 

 Du laboratoire aux conditions naturelles : perspectives et 

conclusion 

Les expériences préliminaires menées en laboratoire, avec 24 à 72 h d’exposition aux eaux 

usées ont montré des taux de mortalité importants (>50 %). Les crabes ne semblent donc pas 

avoir la capacité de supporter de telles durées d’exposition. Toutefois, avec un protocole 

expérimental plus réaliste, les résultats sont également alarmants. Le plus spectaculaire est la 

consommation en oxygène qui engendre des coûts métaboliques excessifs. Cependant, les 

conclusions in situ sont plus mitigées, les crabes ayant, en effet, survécus sans problème à 3 

semaines d’exposition chronique dans les conditions naturelles. Même Tubuca urvillei, espèce 

qui a totalement disparue de la zone impactée, a survécu 54 jours à l’encagement; l’exposition 
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B 
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prévue pour durer 3 semaines ayant été prolongée faute d’azote liquide disponible. Il faut noter 

que les résultats d’écotoxicité en laboratoire doivent être analysés avec précaution. Par exemple, 

Delignette-Muller et al. (2011) suggèrent de définir des intervalles de confiance aux NOEC 

(plus forte concentration sans effet observé) plutôt qu’une valeur seuil. 

Les effets observés sur le terrain sont toutefois similaires à ceux observés en laboratoire, mais 

restent moins marqués. En effet, la fonction osmorégulatrice est impactée mais sans 

changement observable au niveau des activités de la pompe à sodium. Ces effets pourraient être 

liés à des modifications au niveau de l’épithélium des branchies postérieures, comme cela a été 

observé en laboratoire (voir §3.2).  

De plus, les expériences en laboratoire se basent souvent sur des espèces modèles, qui ne sont 

pas forcément représentative des autres espèces potentiellement plus vulnérables. C’est 

pourquoi nous avons choisi ici 3 espèces différentes, avec, en plus, l’information déjà existante 

quant à la sensibilité des différentes espèces (observations effectuées par Kissimati Abdallah). 

Si le choix des crabes de mangrove revêt une importance particulière pour le fonctionnement 

de l’écosystème du fait de leur rôle ingénieur qui est primordial pour le processus de 

bioremédiation, il serait également important de regarder les effets des eaux usées à d’autres 

niveaux tropiques notamment vis-à-vis des mollusques et des poissons téléostéens (ex : 

périophtalmes) présents en mangrove (la communauté microbienne et les palétuviers ont déjà 

été étudiés au laboratoire Ecolab). 

Néanmoins, les expériences en laboratoire ont l’avantage de de cibler un effet toxique de 

manière indépendante par rapport à différents facteurs environnementaux (biotiques et 

abiotiques). Les analyses en conditions contrôlées en laboratoire présentent ainsi des avantages 

mais aussi des inconvénients car la simplification du protocole expérimental permettant ainsi 

l’étude ciblée d’un polluant ne permet pas une représentation écologique réaliste. A l’inverse, 

les études in situ sont moins reproductibles et spécifiques. La Figure 67 représente 

schématiquement ces contraintes et les différentes voies d’études possibles.  

C’est toute l’importance de ce chapitre, car les tests écotoxicologiques en laboratoire ne peuvent 

pas prendre en compte tous les facteurs physiques et biotiques que les organismes rencontrent 

dans leur environnement naturel (Burton et al., 2005). De plus, l’exposition en continue 

d’organismes à un seul polluant et à une seule concentration ne représente pas la variabilité des 

expositions dans le milieu naturel ou les concentrations et la composition des eaux usées varient 

temporellement et spatialement. En effet, de nombreux facteurs environnementaux tels que la 
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température ou la salinité, peuvent influencer la toxicité d’un composé, qui peut également 

interagir en synergie avec d’autres polluants (Barbieri and Doi, 2011; Cedergreen, 2014; 

Cleuvers, 2003; Romano and Zeng, 2013). 

Ainsi, la toxicité mesurée in situ peut se révéler plus importante due à des contaminants non 

identifiés ou qui agissent de manière synergique avec d’autres composés (Werner et al., 2010). 

L’étude in situ présente également des biais méthodologiques. Les organismes ne doivent pas 

être stressés par les conditions expérimentales, la composition du polluant doit être mieux 

définie pour identifier les effets toxiques et le site d’étude doit être comparable aux sites 

expérimentaux (Baird et al., 2007b). 

Ces résultats peuvent dès lors être spécifiques au site étudié et doivent donc être répliqués, et 

analysés avec précaution. En effet, les études in situ doivent permettre de déterminer un cadre 

de protection (Baird et al., 2007a) mais dans un contexte précis correspondant au site d’étude 

(Wharfe et al., 2007). 

Ainsi, les biomarqueurs sont des outils importants pour mesurer des effets sublétaux. In situ, ils 

reflètent l’exposition effective des individus à un panel de facteurs. Cependant, ils peuvent 

également être reliés à une catégorie de polluants. Par exemple, les métalloprotéines peuvent 

être étudiées dans le cadre de la présence de métaux lourds.  
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Figure 67 : Différentes approches d’études pour mesurer la toxicité de produits chimiques et 

leurs effets sur la vie aquatique. Si l’on augmente la pertinence de l’étude par rapport à la 

réalité environnementale, la standardisation et la spécificité de l’étude diminue 

inévitablement. Les biomarqueurs ont l’intérêt de pouvoir faire le pont en étant 

éventuellement spécifique à un polluant. Modifié d’après Connon et al. (2012). 
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Chapitre 6:  Discussion générale et 

perspectives 
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 Du biomarqueur à la population 

Les résultats obtenus dans cette thèse montrent que l’osmorégulation, le stress oxydatif et la 

balance énergétique sont impactés par le rejet d’eaux usées chez les crabes de mangrove 

(Chapitre 4) y compris in situ lors de l’expérience dans la zone de rejet (Chapitre 5). Ces 

altérations sont espèces-spécifiques et les effets sur le biomarqueur de la balance énergétique 

sont particulièrement remarquables. En effet, deux espèces (Neosarmatium meinerti, 

Sesarmidae et Tubuca urvillei, Ocypodidae) qui sont impactées écologiquement avec une 

diminution d’effectif ou une disparition de la population de la zone, réagissent en augmentant 

fortement leur métabolisme alors que la seule espèce proliférant dans la zone (Parasesarma 

guttatum, Sesarmidae) (Capdeville et al., 2018), réagit à l’inverse en entrant en apnée (Chapitre 

4). 

Le stress peut augmenter la demande métabolique basale, principalement pour compenser les 

coûts liés à la régulation de mécanismes cellulaires de protections tels que la synthèse de 

métalloprotéines (pour les métaux), les défenses antioxydantes, la régulation ionique, etc. 

(McGeer et al., 2000; Sokolova and Lannig, 2008; Valavanidis et al., 2006). L’activité 

physiologique va donc augmenter en incluant de nombreuses réponses telles que le 

renouvellement cellulaire pour compenser l’apoptose, la réparation de l’ADN et des lipides, la 

synthèse et renouvellement de protéines, etc. soit autant de processus couteux en ATP 

(Hochachka and Somero, 2002). Ainsi, des modèles tels que les « budgets énergétiques 

dynamiques » (Kooijman, 2010) prennent en compte ces coûts métaboliques (Jager et al., 2014) 

et ils ont été observés chez de nombreux organismes tels que Dapnia  magna (Jager et al., 2010). 

Les résultats obtenus dans cette thèse vont dans ce sens : les eaux usées ont significativement 

impacté différents processus cellulaires coûteux en énergie : l’osmorégulation (qui peut 

représenter 5 à 30 % du métabolisme basal) (Sokolova et al., 2012) et la balance oxydative 

principalement. Ainsi, l’augmentation du métabolisme induit par les eaux usées peut diminuer 

la fitness des crabes en réduisant leur capacité métabolique aérobie (« aerobic scope ») 

(Guderley and Pörtner, 2010). La capacité métabolique aérobie représente la différence entre la 

consommation en oxygène au repos et la consommation maximale lors d’un effort, c’est-à-dire 

la capacité à augmenter le métabolisme aérobie pour subvenir aux besoins de fonctions telles 

que la croissance, la reproduction, etc. Celles-ci pourraient être maintenues, à condition que la 

consommation d’oxygène maximale soit également plus importante chez les crabes exposés 
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aux eaux usées. Bien que nous ne l’ayons pas vérifiée, cette hypothèse paraît peu probable étant 

donné l’intensité de la consommation d’oxygène observée en eaux usées et son maintien dans 

le temps. Cependant, les dommages histologiques observés au niveau des branchies (réduction 

de l’épaisseur de l’épithélium des branchies postérieures) pourraient entraîner un compromis 

physiologique (« trade-off ») permettant d’augmenter la capacité des branchies pour les 

échanges gazeux mais au détriment de l’osmorégulation (Sardella and Brauner, 2007). Cette 

augmentation de la surface d’échange induit également une augmentation de l’assimilation des 

polluants. La diminution de la fitness pourrait donc expliquer le déclin des populations de N. 

meinerti et T. urvillei observé dans la zone de rejet. Si la capacité métabolique aérobie est 

réduite, la fitness des individus en sera réduite car ils auront moins d’énergie à allouer à la 

croissance et à la reproduction. 

Suite à un stress extrême nous avons observé un ralentissement voire une suppression de 

l’activité métabolique chez P. guttatum. Cela n’est pas le cas chez N. meinerti et T. urvillei. 

Cette suppression permettrait à P. guttatum de conserver des réserves énergétiques et de limiter 

les déchets issus du métabolisme en attendant que les conditions redeviennent favorables 

(Sokolova et al., 2012). Cette dépression métabolique prolongerait donc la survie, notamment 

via un métabolisme partiellement anaérobie pour compenser le manque d’énergie (Sokolova 

and Pörtner, 2001). Les ressources seraient alors principalement allouées aux mécanismes 

permettant de préserver les structures intracellulaires (Sokolova et al., 2012). Ainsi, cette 

réaction aux eaux usées de Parasesarma guttatum lui permet de limiter les dommages et de 

trouver un microhabitat non impacté au sein de la zone de rejet tel que les racines de palétuviers. 

Cet état n’étant pas viable à long terme, on peut émettre l’hypothèse que P. guttatum peut quitter 

les zones d’écoulement des eaux usées, celui-ci n’étant pas inféodé à un terrier contrairement 

aux crabes bioturbateurs tels que N. meinerti et T. urvillei. Toutefois, il faut noter que P. 

guttatum pourrait être soumis à des dommages importants lors de la réoxygénation (cf page 

143). 

La fitness des crabes peut également être affectée par une diminution des ressources allouées à 

la protection immune, les polluants étant un facteur important affectant l’immunocompétence 

chez les invertébrés (Ellis et al., 2011) et entraînant souvent sa réduction chez les crustacés (Le 

Moullac and Haffner, 2000). Les eaux usées peuvent également apporter d’éventuels agents 

pathogènes et les trois espèces étudiées montrent un dérèglement des dépenses énergétiques. 

En effet, dans un cas (N. meinerti et T. urvillei) on observe une dépense importante des réserves 

énergétiques (consommation énorme d’O2) et dans l’autre (P. guttatum), une dépression 
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métabolique qui devrait entraîner une réduction de la production d’ATP et donc de ressources 

mobilisables. 

 Les eaux usées : une charge de micro-organismes pathogènes ? 

Les eaux usées de Malamani sont chargées en bactéries (Herteman, 2010) et leur densité est 

également plus forte dans le biofilm de la zone de rejet (Bouchez et al., 2013). Elles pourraient 

être à l’origine de diverses infections. Car, en plus d’être pathogènes pour l’homme, de 

nombreuses bactéries, protozoaires et virus peuvent affecter les organismes marins dont les 

crustacés (Bateman and Stentiford, 2017; Choi et al., 2018; Oidtmann et al., 2017; Small and 

Pagenkopp, 2011; Stentiford et al., 2009). A titre d’exemple, la bactérie Vibrio cholerae a déjà 

été détectée sur les branchies (Babinchak et al., 1982) et dans l’hépatopancréas (Huq et al., 

1986) de Callinectes sapidus. Les maladies induites peuvent donc être problématiques pour les 

communautés de crabe elles-mêmes mais aussi être une source de pathogènes pour l’homme 

via les espèces consommées. De nombreuses autres bactéries peuvent infecter les crustacés. Par 

exemple, la bactérie Spiroplasma eriocheiris peut infecter le crabe Eriocheir sinensis (Wang et 

al., 2011) ainsi que l’écrevisse Procambarus clarkii (Ding et al., 2014), causant la malade dites 

des tremblements qui peut mener jusqu’à 90 % de mortalité (Wang et al., 2004). 

L’augmentation de ces infections partout dans le monde est de plus en plus préoccupante, alors 

que les connaissances sont encore limitées (Bruto et al., 2018) et ne concernent presque 

exclusivement que les espèces d’intérêt commercial (Wang, 2011). C’est d’autant plus alarmant 

que les maladies infectieuses peuvent être à la source de nombreux déclins d’espèces marines, 

voire d’extinctions (Harvell et al., 2002). Ainsi, les vibrios tout comme d’autres bactéries 

pathogènes peuvent se retrouver dans l’environnement marin (Baquero et al., 2008; Caruso et 

al., 2016; Goh et al., 2017) notamment au niveau des eaux saumâtres (Maugeri et al., 2000), 

côtières (Hervio-Heath et al., 2002) et des mangroves (Lara et al., 2011). Les eaux usées 

domestiques sont ainsi une source d’agents pathogènes, y compris celles issues des petites 

stations rurales (Igbinosa et al., 2009). 

Cet apport de bactéries et d’archées est indissociable des eaux usées dans les stations 

d’épurations du fait de leur importance dans les processus de traitement (Qin et al., 2018). En 

effet, elles sont impliquées dans le traitement primaire et secondaire. Cependant, de nombreuses 

solutions d’éradication à mettre en place avant le rejet dans le milieu naturel existent, telles que 
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l’irradiation par les UV (Drinan and Spellman, 2012), la chloration (Mitch and Sedlak, 2002), 

l’ozonation (Lüddeke et al., 2015) ou encore l’oxydation avancée (Rodriguez-Checa et al., 

2015). Si ces procédés sont relativement coûteux, une alternative pour les pays en voie de 

développement à moindre coût existe, qui peut réduire drastiquement les niveaux de bactéries 

pathogènes et de virus : les bassins de stabilisation ensoleillés (Von Sperling, 2005). Dans ces 

bassins, les agents pathogènes seront éliminés par une action combinée de différents facteurs : 

un fort pH, une forte demande en oxygène, des radiations UV, de la prédation, du jeûne, etc. 

(Dias and Von Sperling, 2017). Ces procédés soulèvent cependant la question de l’impact à 

long terme de ces traitements sur la mutation des bactéries vers des formes plus résistantes 

(Dodd, 2012).  

 La disparition des Ocypodidae, une question d’éthologie? 

La relation entre la disparition des crabes violonistes (Ocypodidae) au niveau de la zone de rejet 

des eaux usées et leur comportement a déjà été abordée au paragraphe 4.3.2. Il a été démontré 

que plusieurs espèces de cette famille ont la particularité de fermer leur terrier avant la marée 

haute pour se protéger pendant la période d’immersion (Crane, 1975; De la Iglesia et al., 1994). 

Or, lorsque les eaux usées sont déversées à marée basse, elles vont également inonder leurs 

terriers sans que ceux-ci aient eu l’occasion de le fermer. Les crabes auront alors le choix entre 

éviter ces eaux en restant à la surface des sédiments sur les nombreux monticules émergés, ou, 

rester au contact des eaux usées dans leur terrier, auquel ils sont d’ailleurs très fidèles (Cannicci 

et al., 1999). Cette question nécessiterait déjà une étude approfondie car les conséquences d’une 

émersion prolongée sur la physiologie de l’animal seraient complètement différentes de celles 

d’une exposition aux eaux usées. Dans tous les cas, le retour de la marée haute est supposé 

permettre un retour à la normale et « nettoyer » le terrier des eaux usées. La construction du 

bouchon pourrait donc aller à l’encontre de ce phénomène et conduirait à une persistance 

partielle des eaux usées dans le terrier. Bien que ce comportement de construction ait été 

observé chez énormément d’espèces de crabe violoniste (Christy, 1982; Litulo, 2004; Paoli et 

al., 2015; Shih et al., 2005; Warren and Underwood, 1986; Yamaguchi, 1998), seul son rôle 

lors de la reproduction a clairement été démontré (Christy and Salmon, 1984; Yamaguchi, 

2001). Plusieurs auteurs ont montré que cette structure permet également de piéger une bulle 

d’air (De la Iglesia et al., 1994; Maitland, 1986; Teal, 1959) qui servirait alors de réservoir pour 

la respiration aérienne pendant l’immersion (Fusi et al., 2015). Une protection contre les 



187 

 

prédateurs est aussi évoquée (Warren, 1990). En prévision de la marée haute, les crabes vont 

donc se retrouver face à un dilemme : revenir dans les eaux usées du terrier et s’enfermer avec 

(en empêchant ainsi son lessivage efficace avec la montée des eaux, et sans la possibilité de 

garder une poche d’air si son terrier est complètement inondé par les eaux usées), ou séjourner 

hors du terrier lors du rejet et également pendant la période d’immersion par la marée haute 

mais sans accès à un réservoir d’air. De plus, la forte compétition et territorialité de ces espèces 

pourraient aggraver leur survie à l’extérieur de leur terrier, les combats entre mâles pouvant 

provoquer de graves blessures (cf §2.4.3). Dans les deux cas, les crabes violonistes font face à 

un stress particulier lié à ce comportement (et à sa respiration aérienne) particulier par rapport 

aux autres espèces de crabe de mangrove. Cela pourrait expliquer leur disparition quasi-totale 

observée dans la zone impactée (Capdeville et al., 2018). 

 Du crabe de mangrove à l’écosystème 

Les modifications induites par les eaux usées sur les densités de terrier de crabe et sur les 

communautés de crabe peuvent avoir des conséquences sur la régénération des palétuviers, les 

processus biogéochimiques au niveau du sédiment et sur le mécanisme de bioremédiation lui-

même.  

En effet, certaines espèces de crabe de mangrove ont un rôle d’ingénieur de l’écosystème (cf 

§2.3) via leur consommation de propagules de palétuvier. Le changement de communauté et/ou 

de leur abondance pourrait donc modifier les processus de régénération de la flore (Dahdouh-

Guebas et al., 1998; Lee, 1998; Van Nedervelde et al., 2015). Egalement, la diminution de la 

densité des terriers au niveau des drains entraine une diminution de l’activité bioturbatrice, un 

des processus permettant de qualifier ces crabes d’espèces ingénieures de l’écosystème 

mangrove (cf §2.3). En effet, leur activité bioturbatrice modifie les cycles biogéochimiques tels 

que celui du carbone (Andreetta et al., 2014) ou du soufre (Ferreira et al., 2007; Holmer et al., 

1994). Ces effets induits par la bioturbation se font via une modification de l’environnement 

(aération et circulation de l’eau dans le sédiment) ou indirectement via un contrôle sur les 

communautés de micro-organismes. Cette diminution d’activité devrait être confirmée par 

l’évaluation du volume des terriers restants. Cette expérience nécessiterait l’injection de résine 

dans les terriers : un processus destructeur, complexe et difficile à mettre en œuvre dans le 

faciès à Ceriops dans lequel la densité des racines est très importante (Herteman, 2010; Skov 
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et al., 2002). Cependant, cette hypothèse est corroborée par les résultats obtenus par Bartolini 

et al. (2011) dans une mangrove péri-urbaine où, malgré le fait que la biomasse augmente, 

l’activité bioturbatrice des crabes est réduite. La diminution de la densité de terriers pourrait 

être une conséquence du changement de communautés, le crabe P. guttatum devenant largement 

dominant, or, cette espèce ne creuse pas de terriers contrairement à celles qui disparaissent de 

la zone. 

Finalement, la diminution des terriers pourrait avoir une conséquence directe sur l’efficacité du 

processus de bioremédiation. En effet, la charge de nutriments et de nombreux polluants va être 

absorbée, dégradée ou encore immobilisée par les palétuviers et la communauté microbienne. 

L’efficacité du traitement va donc dépendre de la disponibilité des eaux usées  pour les 

producteurs primaires et bactéries, elle-même corrélée avec les surfaces des terriers et donc 

avec l’activité bioturbatrice des crabes. En plus, d’augmenter cette surface, l’abondance et le 

volume des terriers vont également permettre d’immobiliser les eaux usées durant la marée 

basse, ce qui limite le ruissellement et optimise la disponibilité des eaux pour les racines de 

palétuviers. Les terriers de crabe contiennent d’ailleurs une importante communauté 

microbienne au niveau de leurs parois qui serait stimulée par l’apport d’eaux usées (Kristensen, 

2008). Ainsi, Penha-Lopes et al. (2010b) estiment que le CO2 dégagé par la dégradation de la 

matière organique est 2 à 3 fois plus élevé dans un mésocosme de palétuviers soumis à des eaux 

usées avec des terriers d’Ocypodidae que sans. Ce facteur serait encore plus élevé en prenant 

en compte les terriers de Sesarmidae qui sont encore plus volumineux (Berti et al., 2008). De 

plus, sans les terriers, les eaux usées s’écouleront vers le front de mer en augmentant la surface 

impactée et finiront, dans le pire des scénarios, dans le lagon avec un traitement fortement 

réduit. En effet, la nature, la texture et la faible porosité du sédiment (constitué principalement 

par un dépôt argileux) font que l’eau circule principalement en surface et très peu de manière 

souterraine, la porosité du sol n’étant quasiment due qu’aux terriers de crabe (Herteman, 2010).  

Outre les crabes, les autres compartiments de l’écosystème sont directement impactés par les 

eaux usées. Ainsi, et comme déjà présenté au paragraphe 1.2.2 à partir des études du laboratoire 

de recherche Ecolab (Bouchez et al., 2013; Capdeville et al., 2018; Herteman, 2010; Herteman 

et al., 2011), les palétuviers et les communautés microbiennes bénéficient de cet apport de 

nutriment. Pour la faune, de nombreuses espèces de poissons, et plus particulièrement leurs 

stades juvéniles, ainsi que des mollusques peuplent la zone et pourraient être impactés par le 

rejet des eaux usées. Le rôle de la mangrove pour ces organismes est important car elle joue un 

rôle de nurserie et de nourricerie pour de nombreuses espèces de poissons, qui coloniseront 
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ensuite les écosystèmes aquatiques adjacents (Beck et al., 2001; Laegdsgaard and Johnson, 

2001; Nagelkerken et al., 2000; Pinto and Punchihewa, 1996; Robertson and Duke, 1987). 

Les gastéropodes sont, avec les crabes, ceux qui dominent la macrofaune de la mangrove 

(Kathiresan and Bingham, 2001; Lee, 1998). Ils peuvent être prédateurs, herbivores, 

détritivores et sont d’importants consommateurs de la matière organique (Fratini et al., 2004; 

Slim et al., 1997). Dans certaines mangroves, ils peuvent même consommer davantage de 

feuilles que les crabes (Proffitt and Devlin, 2005), et ont également un rôle dans la régénération 

des palétuviers par leur prédation sur leurs propagules (Bosire et al., 2008; Dahdouh-Guebas et 

al., 1998). Contrairement aux crabes, ils se nourrissent également à marée haute, Terebralia 

palustris pouvant localiser les feuilles chimiquement dans l’eau (Fratini et al., 2001). Ils sont 

également des bioturbateurs qui vont avoir une influence sur le cycle des nutriments (Biles et 

al., 2002) et la stabilité du sédiment (Orvain et al., 2006, 2004). Ils vont réguler les biomasses 

du microphytobenthos et de la méiofaune (Carlén and Olafsson, 2002; Pape et al., 2008; Raw 

et al., 2017) et réduire la matière en suspension (Kamimura and Tsuchiya, 2004). Tout comme 

les crabes, les gastéropodes sont capables d’osmoréguler et de tolérer de larges gammes de 

salinités (Miranda et al., 2010; Weis, 2014). Les gastéropodes sont encore plus tolérant à 

l’anoxie que les crabes, notamment via la possibilité d’entrer en dépression métabolique 

pendant de longues périodes (Stickle et al., 1989). 

Plusieurs études ont montré que les eaux usées ont un impact sur les gastropodes des 

mangroves. Yu et al. (1997) ont montré une diminution significative de leur biomasse et de leur 

diversité. Cependant ils interprètent ces changements comme une phase transitoire avant un 

retour à l’équilibre et considèrent qu’il n’y a pas d’impact sur la macrofaune. Mais Cannicci et 

al. (2009) ont montré que Terebralia palustris, gastéropode dominant des mangroves dans tout 

l’océan Indien, disparaît presque complètement dans deux mangroves péri-urbaines soumises à 

des rejets d’eaux usées au Kenya et au Mozambique. Ces résultats ont été confirmés en 

mésocosme par Penha-Lopes et al. (2010a) qui notèrent une diminution de la bioturbation, de 

la croissance et des taux de mortalités allant jusqu’à 30 % en 6 mois. Cependant, les mécanismes 

de cet impact restent inconnus et leur physiologie mériterait d’être explorée. 

De nombreuses espèces de poissons sont également présentes dans la mangrove, soit de manière 

permanente pour certaines espèces à respiration bimodale telles que les périophtalmes, soit 

uniquement à marée haute pour de nombreuses espèces qui y trouvent refuge et/ou viennent s’y 

alimenter. S’ils sont en général considérés comme plus sensible à la pollution (Vaal et al., 1997) 

et à l’anoxie que les invertébrés, ils sont toutefois plus mobiles. Les poissons à respiration 
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bimodale bénéficient également de la possibilité de respirer dans l’air, ce qui pourrait leur 

permettre d’éviter l’anoxie dans une eau eutrophisée. De nombreuses études ont montré 

l’impact d’eaux usées sur les poissons (Mcgovarin et al., 2018; Neri-Cruz et al., 2015; Sturve 

et al., 2008), mais nous n’avons identifié qu’une seule étude qui concerne l’environnement 

mangrove à ce sujet dans la recherche bibliographique effectuée. Le périophtalme 

Periophtalmus waltoni et le gobie Boleophthalmus dussumieri, deux espèces à respiration 

bimodale, font face aux rejets d’un effluent de ferme aquacole chargé en nutriments, qui 

conduirait à une augmentation de leur densité et de leur croissance (Kohan et al., 2018). 

D’avantage de données sont donc nécessaires pour comprendre l’impact possible des eaux usées 

domestiques sur cette communauté et il serait particulièrement intéressant de comparer les 

espèces entre elles en fonction de leur capacité à respirer de l’air. 

Ainsi, il est indispensable de ne pas négliger les autres groupes faunistiques afin d’avoir une 

vision intégrative la plus exhaustive possible pour comprendre les effets du rejet des eaux usées 

domestiques sur le fonctionnement de l’ensemble de l’écosystème. 

 Conséquence à long terme et optimisation du processus 

Le suivi de la densité de terrier de crabe depuis le changement de positionnement des parcelles 

(septembre 2015) a permis d’étudier la résilience de l’écosystème mangrove après un rejet 

d’eaux usées datant de plus de 7,5 ans. La résilience d’un écosystème représente sa capacité à 

revenir à son état antérieur à une perturbation (Folke et al., 2004; Holling, 1973). Cette capacité 

va dépendre de plusieurs caractéristiques de l’écosystème, telles que sa biodiversité (Isbell et 

al., 2015; Oliver et al., 2015). Pour un écosystème donné, elle va aussi dépendre de la durée, de 

la fréquence et de l’intensité de la perturbation. Les résultats obtenus ne permettent pas de 

quantifier cette résilience. Au contraire, l’impact du rejet sur les crabes tend à être de plus en 

plus important, aussi bien au niveau de la zone anciennement impactée et toujours impactée, 

qu’au niveau de la nouvelle zone impactée et de la zone de résilience 

Il semblerait donc qu’après une année et demie les différentes espèces de crabe n’ont pas 

repeuplé la zone en considérant uniquement la densité de terriers situé dans les drains (Figure 

66). Par contre, les derniers résultats menés sur l’ensemble « drains+buttes » de Capdeville 

(2018) indiquent que la densité des crabes a augmenté dans la zone de résilience (Figure 68B) 

et que la diversité est redevenue semblable à celle de la zone témoin (Figure 68C). Au contraire, 
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la densité et la diversité des crabes ont chuté dans la zone nouvellement impactée et dans celle 

qui a toujours été impactée depuis le début du projet. 

 

Figure 68 : Schéma rappelant le changement de la zone de rejet en septembre 2015 (A) et 

l’évolution pendant 24 mois après ce changement de la densité de crabes (A) et de l’indice 

de diversité de Shannon (B). Les couleurs correspondent aux zones de la figure A : zone 

jamais impactée (vert foncé), zone anciennement impactée (résilience, vert clair), zone 

impactée depuis 2008 (rouge), zone impactée depuis septembre 2015 (orange). Modifié 

d’après Capdeville (2018). Les lettres représentent des différences significatives entre zones 

par date (p<0,05). 

 

La densité et la diversité des crabes chutent significativement plus de 12 mois après le début de 

l’expérience sur la résilience dans la nouvelle zone impactée. Il semble donc que les crabes ne 

fuient pas activement la zone dès l’apparition des eaux usées mais pourraient disparaitre 

progressivement selon deux hypothèses possibles : soit ils restent dans la zone jusqu’à une mort 

précoce, soit ils restent dans la zone jusqu’à atteindre un point de rupture. La survie n’étant plus 

possible ils se déplaceraient alors vers les zones adjacentes. La mortalité ou l’arrivée plus ou 

moins précoce au point de rupture seraient liées aux capacités d’acclimatation variables à 

l’échelle spécifique et individuelle des crabes, pouvant être d’ordre physiologique et/ou 
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comportementale. Encore une fois, seul P. guttatum est capable de s’acclimater dans la nouvelle 

zone de rejet, sa proportion dans l’assemblage des espèces de crabe dépassant les 90 %. 

L’omniprésence de cette espèce non bioturbatrice pose d’importantes interrogations quant au 

fonctionnement de l’écosystème et des services sous-jacents, notamment en ce qui concerne le 

maintien de la fonction « bioépuratrice » à long terme sans la présence des espèces 

bioturbatrices qui permettent l’infiltration des eaux usées dans le sédiment. 

Au niveau de la zone de résilience, la densité et la diversité des crabe ont augmenté 

respectivement 18 et 24 mois après la fin des rejets (Capdeville, 2018). Les mesures de cette 

étude étant réalisées pour moitié sur les buttes et pour moitié au niveau des drains, il est possible 

que les crabes soient revenus dans la zone uniquement au niveau des buttes à l’exclusion des 

zones de drains où le rejet s’est infiltré pendant 8,5 années. De plus, la taille des terriers des 

zones d’écoulement des eaux entre les buttes est dans 95 % des cas inférieure à 1 cm, et cela 

représente donc principalement les terriers des juvéniles. La différence pourrait donc également 

venir d’une différence de sensibilité des différents stades de vie des crabes. En effet, les espèces 

peuvent avoir différentes sensibilités aux polluants au cours de leur vie (Buřič et al., 2013; 

Dissanayake et al., 2008; Ortiz-santaliestra et al., 2006). Des mesures plus précises différenciant 

buttes et drains permettraient de corroborer cette hypothèse, qui soulève une question 

intéressante concernant l’écotoxicologie des juvéniles de crabe de mangrove. Il convient dès 

lors de poursuivre les investigations, en comparant notamment la densité des terriers entre les 

buttes et les drains et en s’intéressant à la dynamique de la population, en étudiant, par exemple, 

ses classes de tailles. 

Enfin, le processus pourrait également être optimisé en réduisant la nature toxique du rejet, ce 

qui sera discuté ci-dessous au paragraphe 6.6.3. 

 Des effets observés dans le faciès à Ceriops à plus grande échelle 

6.6.1 Les différents faciès 

Notre étude s’est focalisée sur le faciès à Ceriops, dont les premiers résultats (Herteman, 2010) 

ont montré que les communautés de crabes y seraient davantage impactées par rapport au faciès 

à Rhizophora. Cependant, les résultats obtenus dans cette étude ne peuvent pas être directement 

extrapolés à tous les autres faciès. En effet, Herteman (2010) suggérait déjà que la communauté 
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de crabes d’un faciès pouvait ne pas réagir de la même manière que celle d’un autre faciès, ce 

qui fut confirmé par Capdeville et al. (2018) qui observèrent une forte diminution de la densité 

de terriers dans le faciès à Rhizophora contrairement au faciès à Ceriops. Cependant peu 

d’études comparent l’effet du rejet d’eaux usées domestiques entre les différents faciès. Il est 

donc primordial de développer ce sujet d’étude car, comme décrit ci-dessous, de nombreux 

facteurs peuvent influencer les conséquences du rejet que ce soit au niveau des palétuviers ou 

au niveau des crabes de mangrove. 

Premièrement, les assemblages d’espèces des communautés de ces deux faciès dans les zones 

non impactées ne sont pas identiques et pourraient réagir différemment au rejet. En effet, une 

espèce comme P. guttatum est davantage présente dans le faciès à Rhizophora (Dahdouh-

Guebas et al., 2002; Gillikin and Schubart, 2004) et est moins sensible que les autres au rejet, 

probablement grâce à sa grande mobilité (cf §4.4). Le rejet aura donc d’autres conséquences 

dans le faciès à Rhizophora, en réduisant la présence d’espèces déjà plus rare telles que les 

Ocypodidae qui préfèrent un couvert végétal moins dense. D’autre part, les espèces de 

palétuviers peuvent réagir différemment au rejet d’eaux usées : Rhizophora mucronata, par 

exemple, montre une production de litière plutôt stable suite à un rejet, contrairement à Ceriops 

tagal (Herteman et al., 2011) et Avicennia marina (Nyomora and Njau, 2013) qui augmentent 

leur production de litière. Ces différences peuvent expliquer une altération des flux d’énergie 

(Kristensen et al., 2008) qui peuvent avoir des conséquences sur l’écosystème tout entier et 

particulièrement sur les communautés de crabe et de gastéropode qui se nourrissent de la litière 

tels que les Sesarmidae (Dahdouh-Guebas et al., 1997; Emmerson and McGwynne, 1992; 

Harada and Lee, 2016; Micheli, 1993; Slim et al., 1997). 

Deuxièmement, des facteurs environnementaux pourraient expliquer ces différences de réaction 

des communautés. Par exemple, le type de facies rencontré dépend de la salinité, de la 

topographie et de la nature du sédiment (nutriments, cohésion, granulométrie,…). Les eaux 

usées vont donc induire des variations de paramètres comme la salinité qui pourront être 

différents au sein de chaque faciès. Les différences de niveaux topographiques vont également 

influencer l’infiltration des eaux usées ainsi que leur vitesse d’écoulement (et donc leur 

éventuelle stagnation). La densité de buttes (plus importante dans le faciès à Rhizophora) 

pourrait aussi avoir une influence sur les surfaces potentiellement épargnées par les eaux usées 

pouvant servir de refuge aux crabes. Un autre paramètre important est l’influence de la marée 

(Figure 69) : dans le faciès à Ceriops, plus haut, l’immersion à marée haute sera moins fréquente 

et moins longue que dans le faciès à Rhizophora. La fréquence et l’intensité des phénomènes 
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de dessiccation seront aussi plus importantes dans le faciès à Ceriops. Dans le faciès à 

Rhizophora, qui est plus influencé par les cycles de marées, l’exposition aux eaux usées sera 

plus courte car elles sont plus fréquemment et plus rapidement lessivées par la marée. 

 

Figure 69 : Corrélation des variations du niveau de la nappe dans deux facies différents (sans 

rejet) : Ceriops et Rhizophora. Les oscillations de la nappe sont corrélées aux oscillations de 

la marée, avec une influence proportionnelle au coefficient de marée. La nappe d’eau du 

faciès à Rhizophora, qui est plus bas, est soumise plus souvent et plus fortement à l’influence 

de la marée que le faciès à Ceriops. D’après Herteman (2010). 

 

6.6.2 Autres mangroves 

Les résultats obtenus doivent être analysés avec précaution car le faciès étudié n’est pas 

transposable partout. En effet, les impacts d’un rejet d’eaux usées domestiques vont dépendre 

de plusieurs facteurs. Ils dépendront premièrement, de la composition du rejet, qui dans un lieu 

donné variera temporellement et ne sera pas la même d’une station d’épuration à une autre, que 

ce soit à l’échelle de l’île de Mayotte ou mondiale. Ensuite, les impacts vont dépendre du 

volume déversé, de la surface de dispersion et de la durée du rejet. Enfin, ils vont dépendre de 

facteurs propres à chaque mangrove. Par exemple, Kathiresan et Bingham (2001) pointaient 

déjà le risque de généralisation des rejets dans les mangroves chinoises, en mentionnant les 

caractéristiques de la circulation de l’eau de chaque mangrove, qui vont influencer la dilution 

et le temps de résidence des polluants. Il paraît également évident que les caractéristiques de 

marnage de chaque site (et le niveau auquel les eaux usées sont déversées) ont également une 
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influence importante. Les flux et reflux des marées permettent de nettoyer la zone mais aussi 

d’améliorer la dégradation des nutriments en altérant des conditions anaérobie et aérobie, ce 

qui permet par exemple d’obtenir un meilleur couplage entre la dénitrification et la nitrification 

(Leung et al., 2016). 

De plus, les mangroves de Mayotte sont dites « insulaires », elles subissent un fort stress 

hydrique par rapport aux mangroves continentales qui disposent d’un bassin versant beaucoup 

plus important, et donc d’un approvisionnement en eau douce plus conséquent (François 

Fromard, com. pers.). La forte plasticité des palétuviers leur permet néanmoins de s’adapter à 

ces conditions, notamment via la structure des racines et celle de la canopée (Reef and 

Lovelock, 2015). Hormis lors des épisodes de mousson, les eaux provenant du bassin versant 

ont généralement de faibles débits, mais leur rôle dans l’apport de nutriments, de matière 

organique et d’eau douce est indispensable pour les palétuviers (Herteman, 2010). Ainsi, la 

position en fond de baie de la mangrove de Malamani implique une faible pente qui engendre 

une nappe d’eau peu profonde (40 à 50 cm). Ces eaux de nappe influencent directement les 

palétuviers mais aussi les crabes car leur profondeur correspond à celle des terriers de crabe de 

la famille des Sesarmidae (Herteman, 2010). La hauteur de la nappe d’eau va donc être 

déterminante quant à l’infiltration des eaux usées dans le sédiment car elle va déterminer la 

profondeur et donc le volume de terriers de crabe, qui sera plus important pour les terriers plus 

profond. Le volume total formé par les terriers de crabe aura une influence sur l’efficacité du 

processus de bioépuration car il déterminera le volume d’eaux usées qui peut s’infiltrer dans le 

sédiment. Les communautés de crabes pourraient également réagir différemment en fonction 

de la profondeur de leur terrier, un terrier plus profond étant moins lessivé par la marée, il 

présentera un niveau de contamination plus important. En effet, la vitesse d’écoulement des 

eaux est inversement proportionnelle à la longueur du terrier (Ridd, 1996). 

6.6.3 La nature du rejet 

Un point important à prendre en compte avant l’utilisation de palétuviers pour le traitement des 

eaux usées est la nature et la quantité d’eaux usées à traiter. Ainsi, les différentes études qui se 

focalisent sur l’efficacité du traitement des eaux usées par la mangrove ou sur l’impact de ces 

eaux sur la macrofaune, ne sont pas directement comparables car les compositions de ces eaux 

usées sont systématiquement différentes. Une solution permettant de comparer des éventuelles 

études futures serait d’utiliser des eaux usées artificielles avec une composition fixe et bien 

déterminée. C’est une méthode ancienne et déjà utilisée par certains auteurs y compris dans le 
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cadre de rejets d’eaux usées dans la mangrove (Tam and Wong, 1996b; Wu et al., 2008b; Zhang 

et al., 2010). Cela permet d’étudier précisément l’impact d’un facteur tel que la salinité du rejet 

par exemple. Cependant, les études seraient alors bien moins pertinentes compte tenu de la 

complexité réelle des eaux usées déversées. L’intérêt de ce genre d’étude est également 

fortement limité car cela ne permet que d’obtenir des résultats pour une seule composition 

d’eaux usées. De plus, si la nature des eaux usées domestiques peut être estimée en fonction de 

sa source, elle n’en reste pas moins très variable au cours du temps d’une analyse à l’autre 

(Friedler et al., 2013) et il est dès lors important d’avoir un suivi régulier de leur composition 

et de l’impact de leur rejet. 

Si la mangrove est un écosystème moins fragile que le lagon, et qu’il est préférable de rejeter 

les eaux usées au sein de la mangrove, il n’en reste pas moins que ces eaux devraient être 

davantage traitées avant rejet afin de réduire la charge polluante et ainsi réduire les impacts sur 

les crabes de mangrove. Ainsi, en plus d’un traitement primaire, il pourrait être ajouté un 

deuxième traitement en utilisant un filtre planté ou des biodisques. L’étude du ou des polluants 

majeurs affectant les crabes de mangrove, avec par exemple le protocole TIE (« toxicity 

identification evaluation ») (Adamsson et al., 1998; Werner et al., 2000) pourrait permettre de 

déterminer des seuils au niveau de la composition des effluents (par exemple la concentration 

en ammonium à ne pas dépasser lors du rejet d’eaux usées domestiques en mangrove). Ces 

seuils pourraient ainsi être plus restrictifs et adaptés à l’environnement mangrove que ceux 

prévus par la directive n°91/271/CEE du 21 Mai 1991 et l’arrêté du 22 juin 2007 (annexe I et 

II) complété par l’arrêté du 21 juillet 2015, qui fixent actuellement les prescriptions concernant 

les rejets d’eaux usées domestiques. Certains polluants tels que l’ammonium qui est connu pour 

être toxique pour les crustacés (Chen and Lin, 1991; Hazel et al., 1982; Ostrensky et al., 1992; 

Pinto et al., 2016; Rebelo et al., 2000, 1999, Romano and Zeng, 2013, 2010, 2007) pourraient 

être visés spécifiquement. Par exemple, les normes actuelles fixent un seuil maximal pour 

l’azote total sans tenir compte de ses différentes formes (nitrite, nitrate, etc.) dont les toxicités 

varient (Romano and Zeng, 2013). 
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 De la branchie aux autres organes 

6.7.1 La glande antennaire   

Dans cette étude, nous avons étudié l’impact des eaux usées sur l’osmorégulation en nous 

focalisant surtout sur les branchies postérieures qui constituent le principal organe 

osmorégulateur chez les décapodes brachyoures. Cependant, les glandes antennaires forment 

un organe pair qui a également un rôle important dans l’osmorégulation ainsi que dans 

l’excrétion de l’ammonium. Cet organe joue ainsi un rôle analogue au rein des vertébrés (Tsai 

and Lin, 2014). Ses fonctions varient cependant beaucoup selon les espèces. Par exemple, les 

glandes antennaires sont peu impliquées dans l’osmorégulation mais fortement dans l’excrétion 

de l’ammonium chez les décapodes marins alors qu’elles ont plus d’importance dans 

l’osmorégulation chez les crustacés terrestres (Freire et al., 2008; Holliday and Miller, 1984). 

En effet, les crabes terrestres sont limités dans l’absorption d’ions via les branchies du au stress 

hydrique induit par la vie aérienne comme chez Ocypode quadrata (De Vries et al., 1994) et 

doivent donc retenir au maximum les ions (Morris and Adamczewska, 1996; Pequeux, 1995). 

La glande antennaire permet de récupérer de nombreux ions en produisant une urine hypo-

osmotique chez ces crabes. Les crustacés exposés en eau douce font face au même challenge 

osmotique et doivent également conserver au maximum leurs ions. La glande antennaire joue 

alors également ce rôle en produisant une urine hypo-osmotique comme cela a été observé chez 

l’écrevisse Procambarus blandingi (Peterson, 1974) ou le crabe de Dungeness (Wheatly, 1985). 

Chez d’autres espèces telles que Gecarcoida natalis (Morris and Ahern, 2003), l’urine produite 

au niveau de la glande antennaire est isosmotique et est ensuite redirigée dans la chambre 

branchiale pour que les branchies puissent réabsorber un maximum d’ions. 

Elle est constituée de trois régions : le coelosomac, un canal excréteur subdivisé en labyrinthe 

et un conduit de sortie relié à une vessie urinaire. Le labyrinthe peut être plus ou moins 

complexe selon les espèces. Il contient des cellules échangeuses d’ions similaires du tubule 

proximal des reins de mammifères. 

Les données concernant le lien entre la structure et la fonction des glandes antennaires sont 

toutefois rares chez les crustacés (Tsai and Lin, 2014). Si son importance dans ces procédés ne 

fait aucun doute, cet organe est peu étudié en écotoxicologie, à l’exception de quelques études 

sur des métaux lourds comme le cuivre (Sá et al., 2008), l’aluminium (Woodburn et al., 2011), 



198 

 

le mercure (Brown et al., 1988), le nickel (Blewett and Wood, 2015), etc. Ces travaux 

concernent surtout l’accumulation des métaux et peu leurs effets. L’étude de la glande 

antennaire pourrait donc fournir une nouvelle vision sur l’impact de polluants comme ceux 

présents dans les eaux usées sur l’osmorégulation des décapodes. Son étude via l’analyse de 

l’urine produite pourrait même présenter un certain atout du fait de son caractère non destructif 

et peu invasif (Galloway, 2006). Par exemple, l’urine peut être utilisée pour étudier l’impact de 

polluants comme les hydrocarbures aromatiques polycycliques qui sont métabolisés par la 

glande antennaire (Koenig et al., 2008; Watson et al., 2004). Cette méthode a été par ailleurs 

validée chez le crabe Ucides cordatus dans une mangrove polluée par du pétrole (Nudi et al., 

2010).  

6.7.2 L’hépatopancréas 

En termes d’étude de la balance énergétique, nous nous sommes concentrés sur la 

consommation en oxygène des animaux entiers, et sur l’étude des branchies antérieures qui sont 

spécialisées dans la respiration. L’étude de l’hépatopancréas pourrait être complémentaire à 

cette approche, cet organe étant impliqué aussi bien dans l’absorption (via l’excrétion 

d’enzymes digestives) que dans le stockage des nutriments. Ainsi, c’est à son niveau que les 

réserves énergétiques, stockées sous forme de lipides, sont allouées aux muscles, gonades et 

autres tissus (Hopkin and Nott, 1980; Huang et al., 2015; Jiang et al., 2009). Son rôle dans la 

digestion est d’autant plus important que suite au rejet d’eaux usées, les palétuviers et les 

microorganismes dont le crabe dépend pour son alimentation sont contaminés (Capdeville, 

2018; Herteman, 2010). De plus, cet organe est également impliqué dans la défense immunitaire 

(Gross et al., 2001; Ruppert et al., 2004; Vogt et al., 1989) via la synthèse de molécules telles 

que des peptides antibactériens (Ried et al., 1996). Son fonctionnement énergétique et 

immunitaire pourrait donc être affecté par les eaux usées.  

Dès lors, en marge des travaux principaux de cette thèse, une expérimentation a été entamée et 

l’hépatopancréas sera très certainement au centre des investigations futures. Comme cela a été 

supposé, les premiers résultats obtenus par Martínez-Alarcón montrent que les eaux usées 

réduisent l’activité de trois enzymes digestives (Figure 70) parmi les plus communes chez les 

décapodes (García-Carreño et al., 1994; Navarrete del Toro et al., 2011; Sainz et al., 2005; Tsai 

et al., 1991). L’expérience en cours sera donc poursuivie, avec notamment l’étude du stress 

oxydatif au niveau de cet organe et des expérimentations sur des crabes exposés in situ. En 

effet, l’hépatopancréas peut être soumis à un stress oxydatif important après un épisode 
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d’anoxie (qui peut être causé par les eaux usées) et lors de la réoxygénation (Parrilla-Taylor 

and Zenteno-Savín, 2011; Zenteno-Savín et al., 2006). On sait également que les épisodes 

d’anoxie peuvent modifier le métabolisme des réserves énergétiques de l’hépatopancréas, 

induisant un shift métabolique vers la néoglucogénèse (Brown-Peterson et al., 2008). 

  

Figure 70 : Activité des trois enzymes digestives : protéase, trypsine et chymotrypsine chez 

des Neosarmatium meinerti mâles exposés à l’eau douce (contrôle, vert), à une eau enrichie 

en ammonium (orange), et aux eaux usées (rouge). Données obtenues par Diana Martínez-

Alarcón (manuscript en préparation). 

 

6.7.3 Le poumon 

Lors de l’immersion des terriers par les eaux usées, les crabes sont face à un dilemme : rester à 

l’abri mais dans les eaux usées ou éviter ces eaux mais en étant alors davantage exposé au 

milieu aérien (cf Figure 63 page 153). Si des expériences comportementales, qu’il convient de 

mener, révèlent une stratégie d’évitement des eaux usées, la capacité des espèces à se maintenir 

dans la zone pourrait alors être, au moins partiellement, liée à leur capacité à respirer dans l’air 

et/ou à la sensibilité des poumons aux eaux usées. En effet, chez crabes bimodaux, le poumon 

est situé dans la cavité branchiale et est donc potentiellement en contact avec les eaux usées et 

leur charge en polluants. Ces crabes font normalement circuler l’eau de l’arrière vers la partie 

antérieure du céphalothorax grâce au battement de leurs scaphognathites, mais peuvent inverser 
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ces battements pour faire entrer de l’air dans le poumon (Taylor and Butler, 1973; Wilkens and 

Young, 1992). 

Puisque le poumon des crabes bimodaux est impliqué dans les échanges gazeux aussi bien d’O2 

que de CO2 (Innes and Taylor, 1986; Morris, 2002; Morris and Greenaway, 1990), les pressions 

partielles d’O2 et de CO2 au niveau de l’hémolymphe située entre différents compartiments 

(entre le cœur et les poumons, avant et après les poumons, entre les poumons et les branchies) 

pourraient être mesurées en milieu aérien chez des animaux ayant subi une immersion dans 

l’eau douce ou dans les eaux usées. De plus, une étude focalisant sur l’anhydrase carbonique 

au niveau des branchies pourrait éventuellement révéler une modification de la régulation 

acido-basique. Ainsi, la meilleure capacité d’acclimatation de P. guttatum aux zones impactées 

par les eaux usées par rapport aux autres espèces qui disparaissent de ces zones pourrait aussi 

être étudiée en fonction des capacités de respiration aérienne et de contrôle de la balance acido-

basique. D’après les recherches bibliographiques menées au cours de cette étude, il semble 

qu’aucune étude écotoxicologique n’ait été menée à ce jour sur les capacités de respiration 

aérienne des crabes de mangrove, ce qui pourrait ouvrir un nouveau champ de recherche. 

 De la physiologie à la conservation 

L’écophysiologie permet de comprendre comment les organismes se sont adaptés à leur 

environnement et à ses fluctuations naturelles en développant des outils physiologiques variés. 

L’étude de ces outils permet également de caractériser la réponse des organismes face aux 

changements anthropiques, permettant de développer des stratégies de conservation adaptées 

aux différentes espèces (Wikelski and Cooke, 2006). Ainsi, la compréhension des mécanismes 

à l’origine du déclin d’une espèce permet de passer d’un processus d’observation de tendances 

à une compréhension mécaniste de la cause du déclin (Stevenson et al., 2005).  

Ces outils sont divers et variés et ne se limitent pas à la physiologie seule, car les adaptations 

physiologiques sont associées étroitement avec le comportement (ex : la respiration aérienne de 

T. urvillei dans son terrier bouché à marée haute), les traits d’histoire de vie (et donc la plasticité 

phénotypique), la biologie moléculaire et évolutive qui sont le moteur et les outils de ces 

adaptations (Willmer et al., 2005). A l’heure actuelle, ce sont ainsi plus de 11 sous-disciplines 

qui contribuent à la science de la conservation : endocrinologie, écophysiologie, physiologie 

comparative, physiologie évolutive, immunologie et épidémiologie, physiologie génomique, 
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neurophysiologie, toxicologie, bioénergétique, physiologie cardiorespiratoire, physiologie 

reproductive, etc. (Madliger et al., 2018). L’utilisation de ces outils permet d’établir une 

politique de conservation efficace basée sur la collecte et l’interprétation de données 

physiologiques (Cooke et al., 2013). 

Les techniques utilisées dans notre étude permettent d’établir l’état physiologique des individus 

de façon plus ou moins rapide et invasive. Nous avons utilisé certaines analyses rapides et non 

létales telles que la mesure de la pression osmotique et des espèces réactives de l’oxygène 

(ponction d’hémolymphe) ou la mesure des taux respiratoires par respirométrie (cette dernière 

nécessitant cependant de manipuler les animaux sur une plus longue durée). D’autres analyses 

impliquent l’euthanasie des individus pour l’étude du stress oxydant et des mécanismes 

osmorégulateurs. Ces dernières techniques sont néanmoins indispensables pour comprendre les 

mécanismes écophysiologiques et écotoxicologiques engendrés par une exposition aux eaux 

usées mais ne sont pas applicables pour un suivi d’impact à long terme ou en routine. Dans ce 

cas les méthodes de respirométrie, de mesures de pression osmotique et de production d’espèces 

réactives de l’oxygène dans l’hémolymphe sont à privilégier. 

La validation de biomarqueurs nécessite que ceux-ci montrent une relation prévisible avec la 

fitness des individus (Busch and Hayward, 2009; Madliger and Love, 2014) et tiennent compte 

les multiples facteurs qui peuvent influencer cette relation (Bonier et al., 2009). Ce type 

d’exercice nécessite donc de trouver un juste équilibre entre reproductibilité et réalité 

écologique (Figure 67, page 181). Notre approche qui est à mi-chemin entre laboratoire et 

exposition in situ a permis de démontrer l’effet des eaux usées sur l’osmorégulation et la 

balance oxydative, que ce soit en milieu contrôlé ou directement dans l’écosystème mangrove. 

L’étude de la balance énergétique des crabes exposés in situ permettrait de renforcer les 

résultats obtenus en laboratoire, afin de valider cette réaction dans les conditions réelles de rejet. 

L’effet des eaux usées sur le métabolisme aérobie (consommation d’O2 dans l’eau et l’air) des 

crabes de mangrove observé dans cette étude pourrait tendre à réduire la fitness de ces crabes 

où au minimum leur imposer des changements de phénologie et des trade-offs. En effet, en 

allouant des réserves énergétiques pour maintenir l’homéostasie interne (osmorégulation, 

balance oxydative, etc.), ces ressources ne pourront être allouées à la croissance et à la 

reproduction, qui sont des caractéristiques essentielles de la fitness (Sokolova et al., 2012; 

Stevenson, 2006). En plus d’affecter les dépenses métaboliques, les eaux usées affectent 

également directement la santé de l’individu (dommages au niveau de l’épithélium branchial, 

régulation ionique), induisant une diminution de la survie, du succès reproducteur et donc de la 
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fitness (Hansen and Johnson, 1999). Nos résultats concernent une zone expérimentale très 

limitée, mais peuvent permettre une interrogation quant à l’ensemble des rejets sauvages d’eaux 

usées non traitées qui ont lieu dans la plupart des pays émergents.  

Comme déjà abordé ci-dessus (§6.6.3),  les effets que nous avons observés pourraient servir à 

déterminer des valeurs seuils de polluants présents dans les eaux usées afin de protéger les 

différentes espèces de crabe de mangrove et ainsi œuvrer à leur conservation dans un contexte 

où les rejets ne peuvent que très rarement avoir lieu dans un autre milieu récepteur. 
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Chapitre 7:  Synthèse et conclusion générale 



204 

 

Cette étude a permis de caractériser les effets d’un rejet d’eaux usées domestiques sur deux 

espèces de crabe de mangrove de la famille des Sesarmidae (Neosarmatium meinerti et 

Parasesarma guttatum) et une espèce d’Ocypodidae (Tubuca urvillei) au niveau de leur 

capacité osmorégulatrice, de leur métabolisme énergétique et de leur balance oxydative. De 

plus, cette étude a été menée via deux approches : des tests en laboratoire en milieu contrôlé et 

des tests in situ  en utilisant des crabes piégés dans des terriers artificiels. Les résultats obtenus 

sont comparés avec la réalité écologique observée dans la zone de rejet, d’abord via le suivi de 

la densité de terrier au niveau des zones d’écoulement des eaux usées, mais aussi au niveau de 

la communauté des espèces de crabe grâce aux observations de Kissimati Abdallah (SIEAM) 

et de l’équipe du laboratoire Ecolab. 

 

La première étape a permis de caractériser les mécanismes osmorégulateurs de ces espèces et 

leurs adaptations à la vie bimodale, et notamment leur tolérance aux eaux usées (et par 

conséquent aussi aux chocs hypo-osmotiques puisque les eaux usées présentent une salinité 

proche de l'eau douce) alors que ces crabes habitent dans la zone intertidale dont la salinité varie 

selon l'espèce, de l'eau presque douce à l'eau hyper salée. Nous avons démontré que ces trois 

espèces sont de très bon hyper-hypo-osmorégulateurs, N. meinerti présentant la meilleure 

tolérance alors que T. urvillei et P. guttatum montrent des taux de mortalité de 50 et 25 % 

respectivement en eau douce après 72h mais tolèrent parfaitement l’eau saumâtre (>6 ppt). Ces 

différences peuvent s’expliquer par leurs différences d’habitat. P. guttatum et T. urvillei sont 

situés plus bas que N. meinerti qui est situé dans le haut de mangrove et est donc plus exposé à 

des variations de salinités extrêmes car la marée n’atteint la zone que lors des grands 

coefficients. Les sels peuvent donc soit s’y accumuler (via l’évaporation), soit être dilués (via 

les eaux de pluie et/ou de ruissellement) particulièrement pendant la saison des pluies. 

Les trois espèces sont adaptées à la vie bimodale, avec une spécialisation des branchies 

postérieures dans l'osmorégulation et le développement de poumons pour la respiration 

aérienne. T. urvillei semble être le plus terrestrialisé, avec un épithélium branchial presque deux 

fois plus épais. De plus, cette espèce dépend fortement de l'air pour sa respiration, piégeant 

même une bulle d'air dans son terrier à marée haute pour respirer. Ce comportement a pu être 

observé en laboratoire, et l’état des individus s'est fortement dégradé lorsqu'ils ont été 

maintenus en circuit fermé sans accès à l'air (léthargie, obs. pers.). Ces trois espèces sont donc 

adaptées pour faire face aux chocs hypo-osmotiques, T. urvillei étant l’espèce la plus sensible 

qui montre une diminution drastique de sa pression osmotique à des salinités inférieure à 4 ppt 

(120 mOsm·kg-1). De telles salinités sont observées dans les terriers de crabe pendant et après 
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les rejets, particulièrement pendant la saison humide mais sur des périodes restreintes du fait de 

leur salinisation par les eaux interstitielles, de ruissèlement et du retour de la marée. Cette 

sensibilité est partagée avec les autres espèces de crabe violoniste telles que Paraleptuca 

chlorophtalmus, Austruca annulipes et Gelasimus vocans  qui présentent également des taux 

de mortalité importants dans des eaux de salinité inférieure à 3 ppt (Khanyile, 2012). 

Seule l’espèce déjà dominante dans le faciès à Ceriops, P. guttatum semble tirer profit du rejet 

d’eaux usées domestiques, sa dominance n’en étant que renforcée alors que les autres espèces 

telles que N. meinerti et T. urvillei disparaissent ou quittent  la zone impactée. Parmi les 

résultats obtenus, P. guttatum réagit totalement différemment des deux autres du point de vue 

de son métabolisme lorsqu'il est exposé aux eaux usées. En effet, lorsque N. meinerti et T. 

urvillei sont transférés de l'eau de mer vers les eaux usées, ils augmentent de 300 à 400 % leur 

consommation en oxygène, tandis que P. guttatum diminue la sienne jusqu'à rentrer en apnée 

après 2h et pourrait donc être en dépression métabolique. De plus, lorsqu'ils sont sortis des eaux 

usées après 2h d'immersion, les deux premières espèces continuent de consommer davantage 

d'O2 dans l'air, contrairement à P. guttatum dont le taux métabolique ne varie pas lorsqu'il sort 

des eaux usées, de l'eau de mer ou de l'eau douce. Ce comportement pourrait le rendre plus apte 

que les autres espèces à éviter l’effet des eaux usées lorsqu’il y est immergé, et à s’abriter entre 

sur monticules de sédiments les racines de palétuviers qui sont épargnés par le rejet. 

Lors d'une exposition de 5h, les trois espèces montrent les mêmes symptômes: altération de la 

balance oxydative et ionique des branchies, et ce de manière espèce-spécifique et sexe 

spécifique (Figure 71). De plus, les branchies postérieures qui sont davantage impliquées dans 

l'osmorégulation (avec des demandes énergétiques plus fortes, avec plus de mitochondries et 

potentiellement une plus forte production d’EROs) sont plus impactées que les branchies 

antérieures, que ce soit au niveau du renforcement des défenses oxydatives ou au niveau de 

l’épithélium qui est réduit. Ces modifications à l’échelle cellulaire impliquent d'autres 

mécanismes qui pourront être étudiés pour mieux caractériser les modifications physiologiques 

induites par les eaux usées (Figure 72). 
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Figure 71 : Récapitulatif des résultats obtenus avec les biomarqueurs chez N. meinerti (1), T. 

urvillei (2) et P. guttatum (3). Seule la consommation d’O2 montre une réponse différente 

aux eaux usées entre les 3 espèces étudiées. 

 

Ces effets à l'échelle cellulaire vont avoir des répercussions à l'échelle de l'organisme, 

diminuant in fine sa fitness, réduisant non seulement sa survie mais également son succès 

reproducteur qui peuvent ainsi expliquer la régression observée dans la zone de rejet, et 

particulièrement au niveau des zones de ruissellements des eaux usées. De plus, l’éthologie de 

P. guttatum peut expliquer sa plus grande tolérance aux eaux usées même s’il est impacté de 

manière similaire (NKA, EROs dans l’hémolymphe) que les deux autres espèces lorsqu’il est 

placé en eaux usées pendant 5h. En effet, cette espèce ne creuse pas son propre terrier 

contrairement aux deux autres, qui sont des espèces bioturbatrices fidèle à leur terrier. P. 

guttatum est donc mieux adapté pour éviter les zones d’infiltrations des eaux usées, en trouvant 

refuge dans des zones épargnées telles que les anfractuosités de racines au niveau des 

monticules de sédiment, zone qu’il utilise déjà naturellement pour s’abriter. A l’inverse, N. 

meinerti et T. urvillei voient leur unique refuge inondé d’eaux usées et devront faire face à un 

compromis entre émersion forcée et immersion dans les eaux usées. Encore une fois, T. urvillei 

devrait être plus sensible pour deux raisons. La première est qu’il dépend fortement de l’air 

pour sa respiration, y compris pendant les périodes de marée haute avant lesquelles il piège une 

bulle d’air dans son terrier en le fermant avant l’arrivée de l’eau. Il est dès lors possible qu’il 

n’ait pas la possibilité de pratiquer cette stratégie de vie lorsque son terrier a été inondé par les 

eaux usées. Ensuite, si cette espèce est bien adaptée à l’émersion et devrait pouvoir éviter les 
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eaux usées en sortant de son terrier, les individus mâles sont fortement territoriaux. Ils 

pourraient dès lors être confrontés à davantage de situations de duels qui peuvent mener à une 

issue fatale. L’étude du comportement des crabes lorsque leurs terriers sont immergés par les 

eaux usées permettrait donc de mieux caractériser ces phénomènes. 

 

Figure 72 : Schéma des modifications physiologiques observées (en vert et rouge ce qui n’a 

pas et ce qui a été altéré, respectivement) à l’échelle cellulaire des branchies dues aux rejets 

d’eaux usées domestiques et les autres processus cellulaires directement liés qui pourraient 

également être modifiés. Des biomarqueurs de ces processus sont proposés en orange. ARN 

messager (ARNm), 8-oxo-2’-désoxyguanosine14 (8-oxodG), Cytochrome C (CytC), 

superoxyde dismutase (SOD), catalase (CAT), Na+/K+-ATPase (NKA), malondialdéhyde 

(MDA). 

 

De plus, si les effets observés in situ sont moins visibles que ceux observé en laboratoire, 

l’osmorégulation et les défenses oxydatives sont bel et bien impactés par le rejet d’eaux usées 

domestiques chez les crabes enfermés dans des terriers artificiels pendant 3 semaines. Les 

biomarqueurs étudiés en laboratoire ont donc été validés in situ, dans des conditions pertinentes 

                                                 
14 Résulte de l’oxydation de la désoxyguanosine, élément permettant la formation des nucléotides qui sont eux-

mêmes les éléments constitutifs des acides nucléiques (ADN et ARN). 
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d’un point de vue écologique. Il conviendrait également de les valider pendant la saison humide, 

au cours de laquelle les effluents sont moins toxiques car dilués via l’infiltration des eaux de 

pluie dans le réseau d’assainissement, mais pendant laquelle les chocs hypo-osmotiques 

peuvent être plus marqués. Ce phénomène pourrait causer un stress important pour les crabes 

violonistes très sensibles à ce type de choc. La différence de sensibilité, qu’elle soit 

physiologique et/ou comportementale, entre P. guttatum et les autres espèces pourra mener à 

une modification importante du fonctionnement de l’écosystème du fait que cette première 

espèce n’est pas bioturbatrice. Sans ces terriers, les eaux usées s’infiltreront moins bien dans le 

sédiment et la zone d’écoulement s’étendrait, augmentant la surface impactée par le rejet. Il 

convient dès lors d’assurer un suivi de la densité de terriers dans ces zones. 

Il conviendrait également d’étudier l’impact des eaux usées sur d’autres stades de vie de ces 

espèces, et particulièrement les stades post-larvaires pendant lesquels a lieu le recrutement des 

crabes, et au cours desquels ils n’ont généralement pas acquis la capacité osmorégulatrice des 

adultes. Ces stades sont particulièrement importants dans les zones de ruissellement qui 

comportent 95 % de terriers inférieurs à 1 cm de diamètre qui correspondent donc à de jeunes 

recrues ou à des juvéniles. 

Finalement il serait intéressant d’améliorer le traitement primaire par une deuxième étape telle 

qu’un filtre planté. Ceci permettrait de limiter l’impact sur les communautés de crabes tout en 

limitant toujours l’impact sur le lagon, la mangrove jouant encore une fois son rôle de filtre 

naturel. 
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Résumé : Les mangroves sont de plus en plus mentionnées comme outil de bioremédiation potentiel dans le 

traitement des eaux usées (EU). Actuellement, les effets des rejets d’EU sur la macrofaune, et plus particulièrement 

sur les crabes de mangrove, ne sont pas clairs. Ces espèces sont dites ingénieurs de cet écosystème, notamment 

grâce à leur activité de bioturbation qui permet, entre autres, l’infiltration des EU dans le sédiment via leurs terriers. 

L’objectif ont donc été d’étudier l’impact du rejet d’EU domestiques sur la physiologie (osmorégulation, 

métabolisme et balance oxydative) de 3 espèces de crabe (2 Sesarmidae et 1 Ocypodidae) par une approche 

combinant expérimentations en laboratoire et sur le terrain en utilisant un site pilote expérimental sur l’île de 

Mayotte. Ces crabes qui vivent dans la zone intertidale ont un mode de vie bimodal et font fréquemment face à 

des salinités variables. Ils sont de bons hyper-hypo-osmorégulateur et sont adaptés à cette vie à l’interface entre 

terre et eau aussi bien au niveau de la régulation ionique que de la respiration. Les résultats indiquent que la densité 

des terriers diminue dans les zones d’écoulement des EU et que la communauté des espèces est modifiée avec la 

dominance de Parasesarma guttatum (PG) qui n’est pas une espèce bioturbatrice. Les EU induisent donc une 

modification potentielle du fonctionnement de l’écosystème. PG diminue son métabolisme alors que les deux 

autres espèces étudiées l’augmentent significativement. Immergées dans les EU, les trois espèces étudiées 

présentent des atteintes de la fonction osmorégulatrice (activité de la Na+/K+-ATPase et épaisseur d’épithélium 

branchiale) et de la balance oxydative (formation d’espèces réactives de l’oxygène dans l’hémolymphe et enzymes 

antioxydantes des branchies) en laboratoire mais des effets moins marqués sont observés chez les crabes maintenus 

in situ dans des terriers artificiels. Les biomarqueurs étudiés peuvent ainsi être utilisés pour mesurer l’état 

physiologique des crabes soumis à des rejets d’EU domestique. Ces atteintes qui entraînent des coûts métaboliques 

supplémentaires peuvent mener à la réduction de leur fitness, contribuant à expliquer les observations écologiques. 

De plus, les résultats montrent que les crabes violonistes sont les plus sensibles, suivis des deux Sesarmidae alors 

que PG semble mieux adapté pour éviter les EU. Si aucun dysfonctionnement majeur n’a été observé à l’échelle 

de l’écosystème jusqu’à présent, il convient de maintenir un suivi régulier de ces espèces, en tenant compte de leur 

spécificité en termes d’activité bioturbatrice et de santé physiologique. 

 

Mots clés : Mangrove, crabe, biomarqueur, osmorégulation, stress oxydatif, eaux usées 

 

Abstract: Mangroves are increasingly proposed as a bioremediation tool for wastewater (WW) treatment. 

However, this practice can impact mangrove crabs which are key engineer species of the ecosystem through their 

bioturbation activities. Their burrows are directly involved in the bioremediation process allowing WW infiltration 

in the sediment. This study aimed to determine the effects of WW on the physiology (osmoregulation, 

bioenergetics, oxidative balance) of 3 species of crabs (2 Sesarmidae and 1 Ocypodidae) with laboratory and in 

situ experiments (burrow density and caging experiment in an experimental area with controlled WW releases on 

a mangrove located on the island of Mayotte). These crabs inhabit the intertidal area of variable salinity with a 

bimodal life (aquatic and terrestrial). They are good hyper-hypo-osmoregulators and well adapted to terrestrial life 

both in terms of osmotic and aerial breathing capacities. Burrow density decreases in flat areas where WW flows 

and crab community is altered with a marked dominance of Parasesarma guttatum (PG) (a species with no 

bioturbation activity). This change may induce drastic alterations of the ecosystem functioning. The bioenergetic 

response of PG is totally different from the other studied species. PG decreases its metabolic rate in WW but the 

other species have increased metabolic activity. Moreover, after laboratory exposure the 3 species show 

impairments in their osmoregulatory capacity (Na+/K+-ATPase activity and epithelium gill thickness) and 

oxidative balance (reactive oxygen species formation in haemolymph and antioxidant enzyme activity in gills) due 

to WW exposure in laboratory conditions. In situ, encaged crabs showed a similar but reduced pattern. These 

effects could decrease their fitness and may also explain the observed ecological changes. The biomarkers used in 

this study may be a useful tool to monitor crab populations. Moreover, our results show that fiddler crabs are the 

most sensitive to WW followed by other Sesarmidae. PG seems better adapted to avoid WW exposure. Even if no 

major dysfunction is observed at the ecosystem level yet, WW release should be carefully monitored nevertheless 

with an emphasis on crab bioturbation activity and their physiological health according to species sensitivity.  
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